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Sammendrag

Betydningen av sedimenter forurenset med ulike typer miljagifter er et av de store miljaspersmalenei
Norgei dag. Historisk har store primagrutslipp fra punktkilder til det marine miljg medfert lokalt,
sterkt forurensede sedimenter. Etter at primaarutsippene i Norge na er betydelig redusert, representerer
sedimentene en potensiell kilde til pavirkning som kan strekke seg over flere 10-ar. Myndighetene har
derfor lansert omfattende planer for opprydding i havne- og fjordsedimenter. En dik opprydding er
kostbar. Det er derfor viktig at beslutningsgrunnlaget er kunnskapshbasert dik at tiltak kan
gjennomfares mest mulig kostnadseffektivt.

Grenlandsfjordene har mottatt storetilfgrser av dioksiner fra Norsk Hydros magnesiumfabrikk pa
Hergya (1951-2002). Forurensningen har fart til restriksjoner og rad knyttet til omsetning og inntak av
semat fraomradet. | de siste tjuefem arene frem til nedleggel sen av bedriften er det blitt gjennomfart
store utslippsreduserende tiltak, og konsentragonene i miljget i Grenlandsfjordene har avtatt betydelig.
| 1990 hadde man forh&pninger om at restriksjonene pa fangst og konsum av sjgmat kunne oppheves
ved artusenskiftet. Dette har imidlertid ikke skjedd.

Pavirkningen fra forurensede sedimenter pa vannmasser og organismer er komplisert og krever
inngaende prosesskunnskap. For aforsta situasjonen i Grenlandsfjordene og samtidig erverve
kunnskap som ogsa er relevant for andre miljggiftbel astede fjorder, var det behov for grunnleggende
forskning. Med denne bakgrunnen har Norges Forskningsréd og Norsk Hydro i samarbeid finansiert
forskningsprosjektet ” Dioksiner i Grenlandsfjordene —DIG” hvor hovedmdlet har vaat agi en
helhetlig forstéelse av kjemisk og biologisk flyt og effekter av dioksiner i Grenlandsfjordene. Foruten
autfare grunnleggende forskning skulle kunnskapen og resultatene kunne brukes som grunnlag for
beslutning om tiltak.

Prosjektet har hatt tre fagelementer sammenfattet i abiotisk massebal anse (forstael se og modellering
av abiotiske prosesser og transporter), biologiske prosesser (identifisering av nagringsnett,
kvantifisering og modellering av akkumulering, kvantifisering av effekter) og gkologisk risikoanalyse
(utvikling av rammeverk). Disse tre elementene er koplet til en ssmmenfattende modell omtalt som
DIG-modellen.

Resultatene fra progjekt er gitt i et tyvetalls vitenskapelige artikler og rapporter. Foreliggende rapport
oppsummerer angrepsmate og hovedresultater. Blant hovedkonklusjonene er:

o DIG-modellen beskriver godt konsentragonene i sedimenter og partikler i vannmassene fra
magnesiumfabrikkens oppstart i 1951 til nedleggelsen i 2002 og gir prediksjon om utviklingen
videre, eksempelvis frem til 2050. Modellen forutsier at sedimentenei dypbassenget i
Frierfjorden nettoakkumulerer forurensning under hele denne tidsperioden, mens for eksempel
sedimentene i de grunne omradene av fjorden begynte & fungere som " nettokilder” paslutten
av 1970-tallet. Dette er tidspunktet da utslippsmengdene fra magnesiumfabrikken ble kraftig
redusert for farste gang. De mengdene av dioksin som til davar akkumulert i sedimentene var
atsatilstrekkelig haye til & sgrge for at sedimentene pa grunt vann begynte atilfare
forurensninger til vannmassene med en hgyere fluks enn tilfarselen til sedimentene, dvs.
sedimentene ble en forurensningskilde.

o Moddlsimuleringene antyder at fluksen av dioksiner til vannmassene utenfor Breviksterskelen
domineres av transporten fra Frierfjorden. Denne fluksen genereresi sin tur av dagens
nettotilfersel fra de forurensede sedimentene som ligger under grunt vann (0—24 m vanndyp) i
Frierfjorden.

e Den biologiske modellen beskriver godt akkumuleringen av dioksini organismer i
Grenlandsfjordene og kan anvendestil aforutsi fremtidig utvikling.
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Modellsimuleringene viser at i en likevektsituagon er faden den viktigste dioksinkilden for
alle organismer som ernaaer seg ved a spise andre dyr. For 8 av de 12 organismene i
nagringsnettet som er vurdert, inklusive torsk, oppstar pavirkningen ved at dioksin last i
sedimentporevannet taes opp i byttedyr som igjen spises av andre organismer hayere opp i
nagingskjeden.

ModelIresultatene viser at responstiden, dvs. organismens treghet med hensyn til respons pa
endringer i det ytre, kjemiske miljg, varierer noe fraart til art (og fra dioksinforbindel se til
dioksinforbindelse), men ligger i starrelsesorden 1-5 &r for alle kombinasjoner. Av ale fiskene
har stor torsk den lengste responstiden, mens krabbene er den lengst responderende
organismegruppen blant invertebratene.

DIG-modellen er brukt til & anskueliggjare den naturlige tidsutviklingen av
dioksinkonsentrasjonene i organismene i Grenlandsfjordene uten noen form for tiltak samt
utviklingen hvis man fjerner de forurensede sedimentene i nedre del av Skienselvaog i
naromrédenetil Hergyai 2010. Resultatene fra modellen tyder pa at et dikt tiltak gir liten
effekt painnhold av dioksin (malt som toksisitetsekvivalenter) i fisk badei Frierfjorden og i
omradet utenfor. Bade med og uten tiltak kan man forvente at torsk i 2030 vil vaare moderat til
markert forurenset i Frierfjorden (tilstandsklasse I1-111) og moderat forurenset (tilstandsklasse
[1) i omradet utenfor. Ogsai 2050 vil en se begrenset effekt av tiltaket og torsken i det ytre
fjordomradet vil uten tiltak vaare ubetydelig forurenset (tilstandsklasse I), men moderat
forurenset i Frierfjorden (tilstandsklasse I1). Hvis sedimentene fjernes, vil torsken bade i
Frierfjorden og omradet utenfor vaare ubetydelig forurenset (tilstandsklasse I). (Man mai disse
beregningene vaare klar over at omregningen til toksisitetsekvivalenter medfarer vekting av de
forskjellige dioksinforbindelsene dik at endringenei dioksinkonsentragon kan avvike fra
endringen i toksisitetsekvivalenter). Beregningen ovenfor viser ogsa at hvistiltak skal
diskuteres, ma miljemalet vagre realistisk og klart definert.

Det skal presiseres at det er mange forskjellige kilder til usikkerhet i modellsimul eringene.
Predikgonene som er gjort er de beste som er tilgjengelig i dag, sealig siden DIG-modellen er
stedsspesifikk for Grenlandsfjordene.

Dioksinforurensingen i Grenlandsfjordene farer til biologiske effekter. Dette viser seg
gjennom forhayede biomarker-responser i organismer spesielt i Frierfjorden, men ogsii

L angesundsfjorden. Imidlertid er det usikkert hva en slik pavirkning har & si for organismenes
reproduksg on og helse. Eksempelvis var det ingen forskjell i grad av vellykket klekking av
sildeegg gjort i vann fra Frierfjorden sasmmenlignet med tilsvarende forsgk i rent vann. Dette
kan muligens ogsa skyldes at befruktede egg har en sterk nedsatt gjennomtrengelighet for
miljagifter.

Det er var mening at DIG-progektet har vaat med pa a synliggjare for forvatning,
problemeiere og andre interesserte kompleksiteten knyttet til betydningen av forurensede
sedimenter. Vi mener at denne type verktgy er viktig som beslutningsstette. Det er derfor
behov for aforenkle DIG-modellen til et mer allment anvendbart og fleksibelt verktay med
lav brukerterskel for modellering av akkumulering av miljagifter i akvatiske naaingskjeder.
Dette er ndi gang gjennom en ny bevilgning fra Norges Forskningsrad (SEDFLEX).
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Summary

Title: Dioxinsin the Grenlandsfjords— DIG. Project summary

Year: 2004

Author: Kristoffer Naes, Johan Persson (ITM), Tuomo Saloranta, Tom Andersen, John Arthur Berge,
Ketil Hylland, Anders Ruus, August Tobiesen, Odd Aksel Bergstad (HFF), Jan Atle Knutsen (HFF).
Source: Norwegian Institute for Water Research, ISBN No.: 82-577-4562-6

The significance of sediments contaminated with micro pollutants is one of the mgjor environmental
issuesin Norway today. Historically, substantial primary discharges from point sources to the marine
environment have locally created highly contaminated sediments. Today, emissions from local point
sources are strongly reduced, hence, the contaminated sediments may represent a source of
contaminants for decades. As a consequence, Norwegian authorities have launched ambitious plans for
cleanup actions in contaminated fjord and harbour sediments. Such remedial initiatives are costly and
require a solid base for decision making.

The Grenlandsfjords, South Norway, have received large amounts of dioxins from a magnesium plant
operating from 1951 to 2002. This has led to severe contamination of the marine environment in the
area, resulting in restrictions on commercial fishing and dietary advices to consumers of seafood.
During the last twentyfive years, the emissions of dioxins have declined drastically, from kilosto less
than 10 grams of dioxins (calculated as toxicity equivalents) annually. In 1990 it was anticipated that
these reductions should suspend the restrictions. This has not been the case.

The impact of contaminated sediments on water masses and organisms is complicated and require
detailed knowledge of biogeochemical processes. To understand the situation in the Grenlandsfjords,
which aso isrelevant for other contaminated fjords in general, basic research was needed. On this
background the Norwegian Research Council and Norsk Hydro in co-operation financed the project
“Dioxinsin the Grenlandsfjords — DIG”. Apart from performing basic research, the knowledge and
results obtained in the project should be used as decision support for possible remedia actions.

The DIG project consists of three scientific modules; abiotic mass balances (modelling abiotic
processes and fluxes), biotic processes (identification of food web, modelling uptake and accumulation
in selected organisms, analysis of effects) and ecological risk analysis (development of frame work).
These elements are coupled to the DIG model.

The DIG model successfully described today’ s situation in the dioxin contamination both in the abiotic
and biaotic environment in the Grenlandsfjords and is used to predict the development in time with and
without remedial actions against the contaminated sediments. The results are published internationally
in numerous articles.
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1. Bakgrunn

1.1 Progjektidé

Tilferder, spredning og skjebne, herunder effekter, av miljagifter har vaat og er fremdeles et stort
miljgproblem bade nagonalt og internasjonalt. Til tross for stor forskningsinnsats over mange ar, er
det fremdeles klare kunnskapshull som ma dekkes for &fatil en saforsvarlig forvaltning som mulig av
vare marine omréder.

Tradigonelt har tilferser av miljagifter til det marine miljg, i norske fjord- og kystomrader spesielt,
skyldtes direkteutdipp frarelativt veldefinerte punktkilder (SFT 1998, SNT 1997). Norsk industri har
gjort store anstrengelser i |gpet av den siste 10-ars-perioden for a redusere sine utsipp. For mange
bedrifter er dagens direkteutslipp kun 1-10 prosent av det de var tidligere. Dette medferer at andre
kilder som tidligere var underordnet direkteutslippene, nd kan vaare avgjegrende for miljgtilstanden i et
omrade. Sekundaerkildene kan vagre av en starrel se som hindrer ytterligere forbedringer av det lokale
fjord- eller kystomradet og faretil begrensninger pa utnyttelsen av de marine ressursene. Disse kildene
kan blant annet vaare forurenset grunn, deponier, tilfarder fraforurenset jord i nedbarfeltet og
bunnsedimenter.

Organiske miljggifter har pa grunn av sin generelle hydrofobe karakter (lite vannlgslige), en utpreget
evnetil abindestil partikler. | hydrodynamisk rolige omrader, vil partiklene sedimentere og danne
forurensede bunnsedimenter. Norge er spesiell i sd méate idet landet har den mest fjordinndelte
kystlinjen i verden (Syvitski et a. 1987). Fjorder fungerer som sedimentasjonsbassenger. Satt i
sammenheng med transport av forurensninger, er dette tjenlig for det dpne hav, men det skaper
betydelige lokale/regionale miljgproblemer i kyst- og fjordomrader (Skei 1981).

| en situagon med store primaare utslipp fra punktkilder, vil sedimentene spille en liten rolle som kilde
for forurensninger til vannmassene. | mange norske fjordsystemer kan vi ndvaae i en omvendt
situasion. Sedimentene representerer i s méte en kilde for pavirkning som kan strekke seg over flere
10-ar. | tillegg til at forurensede sedimenter representerer et stort lager av miljggifter som via
forskjellige prosesser kan tilfgres vannmassene og pavirke organismer, kan de ogsa pavirke
bunnlevende organismer ved at disse ernaaer seg av forurensede partikler eller forurensede byttedyr.
SFT har vurdert tilstanden til marine sedimenter i Norge og har konkludert med at 18 lokaliteter har
prioritet 1 for oppryddingstiltak (SFT 1998). Man skal merke seg at denne prioriteringen i stor grad
baserer seg pa konsentrasjoner og mengder av miljagifter som er lagret og ikke painformasjon om
flukser og biotilgjengelighet.

Det er flere prosesser som styrer frigj@ringen av miljggifter fra sedimenter: molekylaa diffugon og
advektiv transport av oppvirvliet materiale, f.eks. partikulaat organisk karbon (POC) og I@st organisk
karbon (DOC €ller organiske "kolloider). Disse prosessene styres av strgmningshastigheten av vannet
over sedimentoverflaten, bioturbagon, og omdanningshastigheten av POC til DOC i sedimentene.
(Reible et a. 1991, Schwarzenbach et a. 1993, Chen 1993). | tillegg vil egenskaper til vannmassene
og sedimentene slik som saltholdighet, temperatur, oksygen, innhold av partikulaat organisk karbon,
opplast organisk karbon, sotkarbon og type av bunndyrsamfunn vaare av betydning (Schwarzenbach et
al. 1993). Organiske miljagifter representerer ogsa et spekter av fysisk/kjemiske egenskaper hvor
lzslighet og hydrofobisitet er viktige for frigjering fra sedimentene og for akkumuleringen i
organismer (Mackay et a. 1992).

Det finnes mange arbeider i den internagjonale litteraturen som viser at forurensede sedimenter kan
vage en betydelig kilde til pavirkning av vannmasse (blant andre Achman et al. 1996; Axelman and
Broman in prep; Baker et al. 1991; Larsson 1985). Arbeidene spenner fraenkle laboratorieforsgk til
avanserte multimedia-modeller. Skal man kvantifisere, modellere og optimalisere eventuelletiltak i et
forurenset gkosystem er det ikke tilstrekkelig & belyse enkeltprosesser. Disse mainngai en helhetlig
massebal anse eller "forurensningsbudsjett” for omradet (Mackay 1991; Wania 1996). En dik
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massebal anse ma videre koples mot hydrodynamisk kunnskap om systemet dlik at transporter og
flukser kan kvantifiseres.

| dette progjektet ansker vi @ modellere en slik massebal anse bade ut fraen "steady state”- og en
tidsdynamisk modell. P& den méten vil man ogsa kunne gi prognoser for hvorledes fluksene av
miljagifter vil forandres over tid. Man kan gjennom dette bade beskrive og tidsbestemme hva som vil
skje om tiltak/ikke tiltak gjennomfares for & begrense eventuelle hovedkilder. Videre vil dette danne
grunnlag for og kan koples opp mot bioakkumuleringsmodeller slik at progektet representerer en
tverrfaglig angrepsvinkel pa gkosystemniva.

1.2 Grenlandsfjordene

1.2.1 Omréade

Grenlandsfjordene er et forgrenet fjordsystem, (Figur 1). | dette progektets ssmmenheng er
fjordsystemet fra Frierfjorden over i Langesundsfjorden til Langesundsbukta det mest aktuelle.
Frierfjorden er hovedomradet som har mottatt direkteutslippene fra magnesiumfabrikken. Figurene 2-
5 viser de viktigste trekkene ved topografien.
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Figur 1. Flyfoto over Grenlandsfjordene.

Frierfjorden er en terskelfjord der terskelen ved innlgpet ved Brevik pa det grunneste er ca. 23 mog
med sterste dyp pa 98 m nordvest for Saltbua. Volumet innenfor Steinholmene i Brevikstrammen er
ca 810*10° m®, hvorav ca. 55% ligger dypere enn terskelen.

Den store ferskvannstilferselen fra Skienselva og terskelen gjer det naturlig & skjelne mellom tre
hovedvannmasser i Frierfjorden (Figur 4):

o brakkvannslaget

o mellomlaget som strekker seg ned til omkring terskeldypet eller litt dypere, og

e dypvannet

Overgangen fra brakkvannslag til mellomlag er markert ved en sterk gkning i saltholdighet, og
omtales ofte som et sprangsikt.

10
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Figur 3. Bunnprofil fraFrierfjorden og til Langesundsbukta. Langesundsfjorden og Frierfjorden har
terskler som er henholdsvis ca. 55 m og 23 m dyp.
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Figur 5. Generell vertikal inndeling av Frierfjordens vannmasser.

Nedenfor Klosterfoss bestar Skienselva av to vanntyper, nemlig et hurtig utstrammende overflatelag
med saltholdighet mellom 0 og 2-3 - over et sakte innstremmende §@vannsag med typisk
saltholdighet pa 26-32 (estuarin sirkulagion). Pa sarsiden av Hergya skaper dette en sirkulagon der
vannet i overflatel aget beveger seg langsomt vestover mot elvemunningen og blir innblandet i det
utstrammende brakkvannet. | sj@vannsiaget er trolig en slik sirkulagon mindre tydelig, men ogsa her
ma man regne med at det periodevis er vestgdende stram utenfor kaiene. Nar denne far kontakt med
den inngdende §@vannsstrgmmen, vil den sistnevnte kunne bringe forurensninger fraaviep eller
oppvirvel ede sedimenter utenfor Hergya langt opp gjennom Skienselva, hvor de enten sedimenterer
eller blandesinni brakkvannslaget og med dette blir fart tilbake til Frierfjorden.

Pa grunn av terskelen ved Brevik har ikke vannmassen mellom ca. 24 m og 98 m dyp fri forbindelse
med vannmassene utenfor og vannfornyelsen avtar raskt nedover mot dypet. Denne vannmassen er
saglig sarbar for tilfersel av forurensninger, og fordi liten vannutskiftning medferer at tilferselen av
oksygen er liten blir det her ofte problemer med for lave oksygenkonsentragoner. Tilstanden har
imidlertid bedret seg vesentlig over de siste 25-30 & og mens vannmassen under ca. 40 m dyp ofte var
uten oksygen/inneholdt hydrogensulfid pa begynnelsen av 1970-tallet er det naforholdsvis 5eldne
perioder da hydrogensulfid kommer opp til ca. 70 m dyp (Figur 5). Figur 6 viser situasonen mer i
detalj pa dutten av en ekstremt lang periode uten starre tilfarsel av oksygen.
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Figur 6. Figuren viser hvor hgyt man i 1973-74 og 2001 kunne registrere hydrogensulfid. | 2001 var
dette pa slutten av en ekstremt lang periode uten oksygentilfersel av betydning ("worst case”).

1.2.2 Dioksiner ogtilferder til Grenlandsfjordene

Dioksiner (egentlig dibenzo-p-dioksiner og dibenzofuraner, forkortet PCDD og PCDF) er en

saml ebetegnel se pa en gruppe av organiske klorforbindelser som bestar av 210 enkeltforbindelser. De
er fettlaslige og motstandsdykige mot nedbrytning (persistente) og tas opp og akkumuleresi fettvev
hos levende organismer. Dioksiner kan haflere forskjellige virkninger i menneskekroppen.

L angtidseksponering, selv for sm& mengder, kan fare til endringer i immunforsvaret, i
forplantningsevnen, fare til utvikling av kreft og endringer i hormonbalansen.

Kilden il dioksiner er i hovedsak en forbrenningsprosess hvor karbon, klor og eventuelt en katalysator
er til stede. En dlik prosess er produks on av metalliske magnesiumforbindelser. | 1951 startet Norsk
Hydro produksjon av magnesium pa Hergya. | den prosessen ble dioksiner og ogsa andre
klororganiske forbindel ser dannet som biprodukter ved klorering av magnesiumoksid for & gi vann-fri
magnesiumklorid. Det fertetil betydelige utdipp til Frierfjorden (Figur 7).
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Dioksinutslipp til Frierfjorden
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Figur 7. Utdlipp av dioksiner beregnet som 2,3,7,8-TCDD-toksisitetsekvivalenter til Frierfjorden fra
magnesiumfabrikken pa Hergya. Tall frafegr 1987 er estimert ut frarelagon til verdier av andre
klorerte hydrokarboner. Kilde: Trond Gulbrandsen, Norsk Hydro Forskningssenteret. Dataene er
presentert bade i en logaritmisk og linesar skala. Den lineaare skalaen viser tydeligere den store
utdlippsreduks onen rundt 1980.

Utdippene farte til hgye konsentrasjoner i gkosystemet i Grenlandsfjordene. Denne
forurensningsproblematikken ble saarlig satt pa dagsorden i 1986 da malinger viste hayt
dioksininnhold i torsk og krabbe. | 1987 ble det innfert restriksjoner pa omsetning og bruk av sjemat
fra fjordomradet.

Norsk Hydro har gjennomfert store rensetiltak, searlig pa midten av 70-tallet og slutten av 80-tallet.
Dette medfarte at utslippene til Frierfjorden fat til i underkart av 10 g (toksisitetsekvivalenter) arlig i
begynnelsen av 90-arenetil 1-2 g &rlig rundt & 2000. M agnesiumfabrikken ble nedlagt varen 2002.
Rensetiltakene farte til nedgang i forurensingen i fjordsystemet (Figur 8).
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Figur 8. Konsentrasjoner av dioksin i torskelever fra Frierfjorden, Breviksfjorden og Sastein, som
(etter Van den Berg et a. 1998).

funkgon av tid. Verdiene er angitt pa vatvektsbasis som T Epcpr/ecop
Fra Bjerkeng og Ruus (2002).

Selv om utslippene ble redusert og na stoppet er det fremdeles restriksioner pa konsum av §jgmat fra

Grenlandsfjordomradet. Disse ble sist revidert i 2002 (Figur 9).
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Figur 9. Kart over omrader med kostholdsrad i Grenlandsfjordenei 2002.

1.3 Mal

Blant sgknadene til Norges Forskningsréd i 1999 var det flere enkeltsgknader knyttet til
dioksinproblematikken i Grenlandsfjordene. Norges Forskningsrad ba Kristoffer Naes (NIVA)
omarbeide enkeltsgknadene til en felles sgknad gitt i revidert programpakke " Dioksiner i
Grenlandsfjordene" av 15. mars 2003. Progjektet er gitt akronymet -DIG-. Det overordnede mal for
prosjektet har vaat agi en:

o Helhetlig forstaelse av kjemisk og biologisk flyt og effekter av dioksiner i
Grenlandsfjordene

Foruten a utfare grunnleggende forskning skulle kunnskapen medfare en tiltaksorientert forstael se.
Med det menes at man sgkte & kunne kvantifisere effekten av tiltak/ikke tiltak paflyten av dioksiner i
fjordsystemet og dermed ogsa kunne gi prognose for utviklingen av spisbarheten av sjgmat fra
omradet. Saledes ma arbeidet (modelleringen) bade vaare av statisk og dynamisk karakter.

Progektet er delt i abiotisk massebal anse, biologiske prosesser, gkol ogisk risikoanalyse samt
sammenfattende modell som integrerer de tre hovedelementene. Mal for hvert av hovedelementene er
gitt nedenfor:
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» Abiotisk massebalanse. Hovedma har vaat:

e Progektet skal gi en helhetlig, kvantitativ forstaelse av kilder, transporter (massebal anser) og
omsetning av dioksiner i vann og sediment med vekt pa Frierfjorden.

e Massebalansen skal beskrive bade dagens tilstand og omsetning og gi en predikson om
fremtidige endringer ved tiltak/ikke tiltak.

e Massebalansen skal gi informasjon som kan anvendes i sasmmenheng med bioakkumulering og
risikovurdering.

> Biologiske prosesser (opptak, flyt og effekter). Hovedmal har vaat:

e Identifisere sentrale organismer i utval gte naaringsnett der gkonomisk eller gkologisk viktige
arter inngar.

o Kvantifisere opptaksveier for akkumulering av miljagifter (dioksiner) i utvalgte arter.

e Etablere modeller som beskriver akkumulering av miljagifter (dioksiner) i utvalgte arter.

e Kvantifisere effekter av miljagiftbelastningen i fjordsystemet pa utvalgte arter og livsstadier.

> @kologisk risikoanalyse. Hovedmal har vaat:

e Utvikle rammeverk for risikovurdering av miljegifter i norske kystgkosystem.
e Anvende eksisterende og nye kunnskaper om dioksiner i vann, sediment og organismer fra
Grenlandsfjordene for a gjennomfere en miljerisikovurdering.

1.4 Progjektorganisering

DIG-prosjektet har vaat et komplisert og ambisigst prog ekt som métte | @ses gjennom tverrfaglig
samarbeid. Arbeidet er derfor gjennomfert i et nettverk mellom Norsk instituttt for vannnforskning
(NIVA), Ingtitut for Tillampad Miljoforskning (ITM) ved Universitetet i Stockholm,
Havforskningsinstituttet, Fladevigen (HFF), Norsk Hydro Forskningssenteret (HRE) og Norges
Geotekniske Ingtitutt (NGI).

NIV A ved Kristoffer Nees har vaart hovedansvarlig for progektet. Tom Andersen og Tuomo Saloranta
har hatt ansvaret for den biologiske modelleringen, John Arthur Berge hatt hovedansvaret for arbeiet
rundt opptak av dioksiner i organismer, Ketil Hylland og Anders Ruus for biologiske effekter og
August Tobiesen for arbeidet med rammeverket for risikovurderinger.

Johan Persson (ITM) har hatt ansvaret for den abiotiske modelleringen med stette fra Dag Broman og
Rasha Ishag.

Odd Aksel Bergstad og Jan Atle Knutsen (begge HFF) har hatt ansvaret for undersgkel sene av
nagingsnettstrukturen og for forsgk knyttet til vandring av torsk.

Marianne Olsen (tidligere HRE, nAMARE) har hatt delansvar i arbeidet med rammeverket for
risikovurderinger. Innledningsvis deltok ogsa Ole Aspholm (tidligere NIVA, nd Veritas).

Kim Rudolph-Lund og Audun Hauge (begge NGI) har gjort beregninger knyttet til transport av
dioksiner fralandomradet pa Hergya

Det har vaat etablert en styringsgruppe hvor de mest sentrale personenei progeket har deltatt. Her har
ogsa Trond Gulbrandsen, Norsk Hydro, veat en sentral deltager.

Den skjematiske prog ektstrukturen er vist i Figur 10.
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Figur 10. Prog ektstruktur.
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2. Abiotisk modellering

2.1 Angrepsmate, gjennomfgaring og hovedresultater

Malet med dette underprosjektet var & oppna en kvantitativ forstéel se av hvorledes dioksiner har
spredd og fordelt seg i Grenlandsfjordene i den tiden magnesiumfabrikken har veat aktiv dvs. arene
1950-2002. Med utgangpunkt i en ik forstéel se skulle det siden gjares en prognose for hvorledes
konsentragonene av dioksin ville utvikle seg i framtiden — dvs. hvor raskt konsentrasjonen forventes &
minske i fjordsystemet. Til slutt skulle det ogsa gj@res en vurdering for hva som ville skje hvis man
gjorde en sanering av omrader med forurenset sediment og bedgmme hvilken effekt dette ville fa for
utviklingen i konsentragoner i fremtiden.

Underprosjektet ble delt opp i to hovedmomenter der det farste var & male konsentragoner av
dioksiner i vann og sediment. Dette ble utfert i 1998-2002, og omfattet prevetaking av vann og
sediment pa ulike dyp og avstand fra fabrikken, samt opprettelse av databaser for eksisterende og nye
data fraforskjellige malinger (Tabell 1). Det andre hovedmomentet var & formulere en modell for
hvorledes dioksiner spresi Grenlandsfjordene. Arbeidet med dette foregikk under hele prog ekttiden
dvs. arene 2000-04 og har blitt dokumentert i flere dokumenter (Persson et al. 2002; Persson et al.
2003a,b; Persson et al. 2004a,b; Persson 2004a).

Tabell 1. Praver innsamlet i underprojektet abiotisk massebalanse.

Pr gver Antall og tid Provermatriks Analyser
Vann® 27 prgver 1998-2002 | partikler pafilter og | PCDD/F, PCN, plan
lost fase i sorbent PCB, POC, PON, DOC,
Sotkarbon, 615N, 613C
Bunnsediment overflatesediment 01 | partikler —'—
cm, pregver 2000
Bunnsediment dypere lag ned til ~30 | partikler —"—, ikke sotkarbon, 210-
cm, fire prgver 2000 Pb for bestemmelse av
sedimentag onshastighet
Bunnsediment dypere lag 1-15 cm, partikler og porevann | —"—, inklusive sotkarbon
to prever 200001
Sedimenterende to prever 200001 partikler i —"—, inklusive sotkarbon
materiae sedimentfeller
Vann fem prover i SPMD PCDD/F
Skienselva
Grunnvann Hergya 1 prove last fase i sorbent PCDD/F, DOC

2.2 Modell for omsetning av dioksin i vann og sediment

Det er utviklet en beregningsmodell som beskriver hvorledes PCDD/F spres mellom vann, luft og
sediment i Grenlandsfjordene. Beregningsmodellen finnes som et dataprogram (en Visua Basic-basert
Excelfil) og kalles for DIG-modellen (se referanser ovenfor).

Spredningen av miljagifter i det marine miljget styres av den lokaetilfarselen — dvs.
punktkildeutslipp og input fra omgivel sene, samt nedbrytning av forbindelsenei miljget, og transport
av forurensningene ut fra omradet. | var beregningsmodell (DIG-modellen) beskrives disse tre
prosesser med matematiske algoritmer (en serie av ligninger og instruksjoner om hvorledes dataene
skal handteres). Disse leser inn utslippet fra fabrikken over tid (Figur 11) og beregner siden hvorledes

20



NIV A 4876-2004

konsentragonen av dioksiner i vann og bunnsediment utvikles over tid pa ulike steder i
Grenlandsfjordene.

5
— Frierfjord

4 - —\ - — -~ Gunneklevfjord
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0
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O |

-1 | |
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Year

Figur 11. Utdipp av 2,3,7,8-TCDD-ekvivaenter (g TEQ/ar) fra magnesiumfabrikken til luft og vann
arene 1950-2002. Noter den logaritmiske skalaen.

2.2.1 Modellbeskrivelse

DIG-modellen er formulert som en sdkalt fugacitetsbasert multimedia massebal anse boksmodel |
(Mackay 1991; Waniaet a. 2000), der multimedia betyr at modellen beskriver flere milj@matriser,
nemlig bunnsediment, vann og luft. ” Fugacitetsbasert” betyr at en viss parameterisering anvendes ved
skrivingen av dataprogrammet. Fugasitet kan betraktes som partiatrykket til den kjemiske
forbindelsen i hvert medium og representerer et potensial for forbindelsen til & bevege seg fraen fase
til en annen. Alle fugacitetsbaserte modeller ligner i store trekk de modeller som ble skrevet av Donald
Mackay i Kanada pa 1980-tallet (Mackay 1991). At modellen kalles for en boksmodell, innebagrer at
Grenlandsfjordene i modellen er delt inn i et stort antall mindre bokser som hver og en representerer et
gitt delomrade av for eksempel vann, sediment eller luft (Figur 12). Innenfor dette delomradet antas
konsentrasionen av forurensninger & vaare homogen. Videre antas at omblandingen etter tilfersel eller
tap av forurensninger fra boksen vil skje momentant. Begrepet massebalanse betyr at en massebalanse
formuleres for hver enkelt boks.
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Figur 12. Inndeling av Grenlandsfjordenei bokser, dvs. mindre delomrader. Pilene viser
transportveier hvor forurensningene spres. De prikkede pilene viser utdlipp fra punktkilden, dvs.
magnesi umfabrikken.

A

Massebalansen er en differensialligning hvor hayre side summerer tilfarselen av forurensninger til

boksen, og den venstre siden summerer tap fra boksen (ligning 1).

Tilforsel = Tap

Ekv (1)

For a kunne forutsi forandringer av konsentrasjonen av dioksinforurensningen i hver enkelt boks, sa
formuleresligning 1 dlik at tilfersel shastigheten (mol/dag) likestilles med tapshastigheten (mol/dag). |

fugacitetsmodeller formuleres denne antagelsen i henhold til ligning 2.

E, +i f,D" =f, (3 DY +D¥)

Ekv (2)

Der E; er tilfarselen fra punktkildeutslipp (mol/dag) til boksen (i). Den summerte produkttermen f;D;;
er tilferselen (mol/dag) fratilliggende omréder (bokser). Summen av termene D;", og D (mol Pa™
dag™) i heyre leddet beskriver kapasiteten for uttransport, respektive nedbrytning (reaktion), innen
boksen. Termen f; er forurensningens fugacitet i boksen (i), og denne starrelsen har enheten Pascal
(Pa) og uttrykker forurensningens teoretiske partialtrykk innen boksen. Produktet fD har enheten mol
per dag og beskriver altsatap- eller hastigheten av uttransporten fra boksen.

Forurensningens nedbrytning og transport er i sin tur sterkt avhenging av dens fysisk/kjemiske
tilstandsform i miljget. Mange miljaforurensninger — og i seardeleshet dioksiner — bindesi meget sterk
grad til partikler i vann, og disse partikkel bundne forurensningene transporteres annerledes enn de som
er lgstei vannet. Videre styres forurensningens biotilgjengelighet av hvor hgy konsentrasonen |ast i
vann er, snarere enn den totale konsentrasonen i vannet (last i vann pluss bundet til partikler som
finnes suspendert i vannet).
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Fordelingen av forurensningen mellom vann og partikler beskrives av fordelingskoeffisienten Ky (i
enheten liter vann per kg partikkel, I/kg) og kan beregnes paflere ulike vis, hvor ligning 3a er klassisk
(Karichoff 1981). | ligning 3a antas K4 styrt av andelen organisk karbon (foc, mg/kg terrstoff) og dette
organiske karbonets bindningsevne for forurensningen (Koc i liter vann per kg organiskt karbon,
I/kgoc). | ligning 3aer Cs direkte proporsjoal med Cy,. Ligning 3b er en nyere variant som bygger pa
antagel sen at forurensningenes bindning til partikler til og med styres av hvor hgy andel sotkarbon
somfinsi partikkelen (fsc, mg/kg terrstoff) og dette sotkarbonets bindningskapasitet (Kg sc). Termen
Cw™™ er konsentrasjonen lgst i vannet og korrigerer for at med hgy konsentrasjon av forurensninger s
mettes sotkarbonets bindningsevne. Dette fenomen kallesikke-linesa sorpson, og forholdet mellom
forurensningens konsentrasion i partikler (Cs) og konsentrasionen lgst i vannet (Cy) sies ahaen ikke-
lineaa sorpgonsisoterm, det vil si at Cs ikke er direkte proporsjona med Cyy.

Cs

Ky =—=focKoe Ekv (3a)
Cu

Ky =28 = o Koo + fK v Ekv (3b)

d_a_ oc "™ oc SCNFrosC

En ytterligere faktor i forbindel se med forurensningens tilstandsform som betraktes i DIG-modellen er
bindingen av forurensninger til last organiskt karbon (DOC, dissolved organic carbon) i vannet. Denne
bindingen minsker ogsa biotilgjengeligheten av forurensningen, samt pavirker hvorledes
forurensningen transporteres.

| vare feltstudier fant vi at ligning 3aikke kunne beskrive parameteren Ky med rimlig sikkerhet. Vi
fant dessuten indikasjoner pa at sotkarbon i partiklene pavirket spredningen av forurensningene
(Persson et al. 2002; Persson et al. 2003b) og derfor anvendte vi ligning 3b i DIG-modellen. Ligning 3
(aog b) inkluderes pa ulike visi ligning 2 og la@sningen av denne genererer konsentrasjoner og flukser
samt nedbrytningen i de ulike boksene.

2.2.2 Testning og kalibrering av modellen
For & undersgke om modellen garimlige prediksjoner ble dette testet med hensyn patre variable:

1. Konsentragon av PCDD/F i suspenderte partikler samt bunnsedimenter (Csi ng/g dw)
2. Tidstrender for PCDD/F i suspenderte partikler samt bunnsedimenter (dC/dt, ng g dw ™ yr™)
3. Partikkel-vann distribusjonskoeffisienten for PCDD/F i vannmassene (Kg)

Det viste seg at overensstemmel sen mellom malt og modellpredikert resultat (punkt 1-3 ovenfor) var
sterkt avhenging av inngangsverdiene pa parametern ni ligning 3b. Derfor kjerte vi modellen flere
ganger med ulike verdier av n inntil bedre overensstemmel se ble oppnadd. Dette var altsa en form av
modellkalibrering.

2.2.3 Resultater fra modellsimuleringer

I Figur 13 vises modellpredikg oner av forurensningenes konsentrasjoner i vann og bunnsediment i
ulike bokser i Grenlandsfjordene. En sasmmenstilling av overensstemmel sen for tre PCDD/F er
beregnet pato ulike vis—farst far modellkjaringer der ligning 3a anvendes og siden for
modellkjgringer hvor ligning 3b anvendes — visesi Tabell 2a—b. Generelt sett var overensstemmel sen
best da modellen anvendte ligning 3b for a beregne forurensningens fordeling mellom vann og
partikler. Dette gjaldt bade for sedimentene (Tabell 2a) og for suspenderte partikler i vannmassene
(Tabell 2b).
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Figur 13. Konsentrasjon av dibensofuranen 1,2,3,6,7,8-HxCDF i partikler (ng/m®, samt ng/g ts).
Observerte (kursiva) min- og maxverdier fra prevetaking av vann 1998-2001, n er her antallet prover.
For bunnsedimentet etterfelges n av aret preven ble tatt. Modellprediksjoner der ligning 3a anvendes
kalles OMP, og de basert paligning 3b kalles SID. Overensstemmel sen mellom modell prediksjon og
observerte verdier uttrykkes som "factor of agreement” (FOA).
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Tabell 2a. Overensstemmel se (Factor of
agreement, FOA) mellom observert og
modellpredikert konsentrasjon pa partikler i
bunnsediment for tre PCDD/F.er (TCDD,
HxCDF og OCDF) og to ulike innstillinger av
DIG-modellen (OMP og SID)

FOA
M odel mode
Boks OMP?* SID°

| 1500 16

J 15~ 1

K 1000 13
8 L 3*
O H 2*_ 3i

o) 76 8

P 3 1

S 9 1

| 28 17

J 9 1"
S0 7 1
% H 3 12
0 36" 1

P 1" 4

S v 2"

| 10 2

J 3 2"
L K 15 1
o L 5 22°
8 H 127 3
o) (9 (89%)°

P 2" 3"

S 1" 1"

& OMP simuleringer baseres paligning 3a
® SID simuleringer baseres pa ligning 3b

¢ maledataene for OCDF i dette omrédet er
usikker

Tabell 2b. Overensstemmel se (Factor of
agreement, FOA) mellom observert og
modellpredikert konsentrasjon pa partikler i
vannmassene for tre PCDD/F.er (TCDD,
HxCDF og OCDF) og to ulike inngtillinger av
DIG-modellen (OMP og SID)

FOA
M odel mode
Boks OMP? SIDP

A 7 2

B 11° 2

n C 16~ 1
5 b 72 3
F E 16~ 1
F 33 8

M 2 8"

A 1 6"

B v 8"

L C 3 5:

o D 15 2
T E 4 3"
F 100 3

M 1 2

A 3 12*

B 3 25"

L C 2" 15"
5 b 2 7
O E 1 g
F v 1"

M 4 8"

4 OMP simuleringer baseres paligning 3a
® SID simuleringer baseres pa ligning 3b
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| Figur 14avises et eksempel pa hvorledes DIG-modellen forutsier at konsentrasionen av en
dibensofuran i vannmassene utviklesi drene 1950-2002 og videre hvorledes den bar utvikle seg fram
til & 2050 (Persson 2004b). K onsentrasjonen vil dog ikke minske ned til det nivdsom er malt i
omgivende vann, dvs. Farelva og Skagerrak.
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1.E-04 ! T T T T T T T T T 1.E-01 R Cw_part
o o o o o (@] o o o o o
Lo (o] N~ [e0] (@) (@] — N ™ < Lo
(0] (0] ()] o] )] o o o o o o ' InputsByEmission
— — — — — oV} (Q\] (Q\] N N (Q\]

Figur 14a DIG-modellens prediksjon av konsentrasjonen (ng/m® vann) av dibensofuranen 1,2,3,6,7,8-
HxCDF péa suspenderte partikler i vannmassenei arene 1950-2050. Pa venstre akse vises
utdippsmengden (tykk gul linje) av forurensningen gjennom arene 1950-2002. De rette linjene (bla
linjer parallelt med X-aksen nederst i figuren) viser konsentragonen i vann som strgmmer inn i
Grenlandsfjordene fra Farelva respektive Skagerrak.

| Figur 14b vises ytterligere et eksempel pa hvorledes DIG-modellen forutsier hvorledes
konsentrasionen av en dibensofuran i vannmassene utvikles gjennom arene 1950-2002 og videre
hvorledes den ber utvikle seg fram til & 2050. | denne simulering er det antatt at forurensningen i
bunnsedimentene i Skienselva og sedimentene naa fabrikken fjernes med 98 % i & 2010. Heller ikke
etter et dikt rensetiltak kommer konsentragonen til & avta ned til det nivaet som er malt i omliggende
vann i Farelva og Skagerrak.
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Figur 14b. DIG-modellens prediksion av konsentrasjonen (ng/m* vann) av dibensofuranen 1,2,3,6,7,8-
HxCDF pa suspenderte partikler i vannmassenei arene 1950-2050. Pa venstre aksen vises
utdippsmengden (tykk gul linje) av forurensningen i &rene 1950-2002. De rette linjene (bla linjer
parallelt med X-aksen nederst i figuren) viser konsentragonen i vann som strgmmer inn i
Grenlandsfjordene fra Farelva respektive Skagerrak. | & 2010 har konsentrasjonen av forurensningen i
bunnsedimentene i Skienselva (boks H) og de naat magnesiumfabrikken (boks J) avtatt med 98 % for
asimulere hvorledes dette pavirker konsentragonen i hele Grenlandsfjordssystemet.

| Figur 15 vises hvilke stramningsveier dioksinforurensningen forutsies a fglge og hvor stor denne
transporten er langs de ulike veiene. Det framgar at tilfgrselen til vannmassenei det ytre fjordomradet
(boks M) er sterst fra Frierfjorden (nettofluksen fra boksene A og C). Tilsvarende bilder for 1970,
2010, 2020 og 2050 vises pa samme mate, dvs. at forurensningsfluksen fra Frierfjorden er det somi
hovedsak styrer forurensningens konsentragon i vannmassene utenfor Breviksterskelen.
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Figur 15. DIG-modellens forutsigel se av omsetningen av dibensofuranen 1,2,3,6,7,8-HXCDF den 9.
mai 2000.

| Figur 16 vises en modellpredikson av hvorledes nettofluksen av en dibensofuran fra
bunnsedimentet til de overliggende vannmassene varierer i perioden 1950-2050. Positive verdier viser
atsd at nettofluksen er i retning fra sedimentene til vannmassene. Modellen forutsier at sedimentene
under dypvannet i Frierfjorden (boks K) nettoakkumul erer forurensning under hele tidsperioden
(negative verdier), mens for eksempel sedimentene under grunnere vann (boksene J, L, Pog S)
begynner & fungere som nettokilder omkring & 1976. Det er dette aret da utslippsmengdene fra
magnesiumfabrikken ble kraftig redusert for ferste gang (Figur 11, Figur 14a,b). De konsentrasjoner
som til dable akkumulert i bunnsedimentene, var altsatilstrekkelig heye til & serge for at
bunnsedimentene under grunne vannomrader begynte a tilfere forurensninger til vannmassene med en
hayere fluks enn hva de tok imot av forurensninger fra vannmassene.

Tilsammen antyder disse modellsimuleringene at fluksen av PCDD/F til omrédet utenfor
Breviksterskelen domineres av transporten fra Frierfjorden. Denne fluksen genereresi sin tur av
dagens nettotilfersel fra de forurensede sedimentene som ligger under grunt vann (0—24 m vanndyp).
Denne situasjonen kommer til & vedvare selv etter eventuelle saneringstiltak av bunnsedimentet i
Skienselva (boks H) og bunnsedimentene utenfor Hergya (boks J). Effekten av dike saneringstiltak
forutsies aresulterei en ekstra minskning av konsentrasjonen i vannmassene utenfor Breviksterskelen,
utover den naturlige minskningstakten, med 13 % for 2,3,7,8-TCDD, 430 % for 1,2,3,6,7,8-HXCDF og
430 % for OCDF i |gpet av &rene 2000-50. Disse prognosene sendes videre til den biologiske
modelleringen for & bedgmme hvilken betydning dette skulle fa for konsentragonen av
forurensningene i §jgmat som fangesi dette omradet.
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Figur 16. Nettofluks (g/ar) fra bunnsediment til de overliggende vannmassene av dibensofuranen
1,2,3,6,7,8-HXCDF i perioden 1950-2050.
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3. Biologisk modellering

3.1 Angrepsmate, gjennomfgaring og hovedr esultater

Utdlippene av polyklorerte dibenzofuraner (PCDF) og polyklorete dibenso-p-dioksiner (PCDD) over
en 50-ars periode har medfert at en fremdeles har relativt store lagre av disse forbindelsene i sediment
(Naes 1999), fisk, krepsdyr og skjell i Grenlandsfjordene (Knutzen et a. 2001). Utslippene ble
imidlertid kraftig redusert etter at miljgkonsekvensene ble konstatert gjennom
overvakingsprogrammene mot slutten av 1980-tallet. Som en konsekvens av dette, har
konsentragonen av PCDF/D i miljget i Grenlandsfjordene gétt ned de siste 10 arene (Bjerkeng og
Ruus 2002, Naes 1999, Knutzen et al. 2001).

Det har vaat et mal at fisk og skalldyr fra fjordomradet skal kunne omsettes og konsumeres uten
restriksoner. Dette er imidlertid ikke oppnadd selv om utslippene na er sterkt redusert og
konsentragonenei §gmat betydelig lavere enn tidligere. Opphar av direkteutslippene av dioksiner fra
magnesiumfabrikken i april 2002 har sannsynligvis medfert en betydelig nedgang av konsentrasjonen
av disse forbindelser i vann fra overflatelaget i fjordomradet. Vi antar imidlertid at en
konsentragonsredukgon i viktige byttedyr for fisk vil talengre tid pga. de lagrene en har av dioksiner
i miljeet i fjordomréadet.

Kunnskap om hva som er hovedkilden til de nivaer av dioksiner som observeresi fisk er derfor viktig
for akunne forutsi hvor lang tid det vil tafer det kan lettes pa kostholdsrestriksjonene i omradet.
Sannsynligvis er matematiske modeller det beste verktayet for & kunne forutsi fremtidig
forurensningsnivai fisk fraomradet. Som bakgrunn for & kunne utforme en redistisk modell for de
prosessene som leder frem til akkumulering av dioksiner, i fisk trenger enimidlertid ulike typer
informasjon som inngangsdatai modellen og for & kalibrere modellen.

Den manglende forstael sen av mekanismene bak de fortsatt haye nivaene av PCDF/D i organismer og
eventuelle effekter av slike nivaer i gkosystemet i Grenlandsfjordene, var derfor bakgrunnen for at
dette forskningsprogrammet ble igangsatt.

Hovedmalene var afremskaffe ngdvendig informasjon, etablere en modell og kvantifisere effekter. |
mer detalj ble malene konkretisert til:

e Identifisere nagingsnett som leder til utvalgte predatorer med gkologisk og/eller gkonomisk
betydning.

o Kvantifisere opptaksveier for akkumulering av dioksiner i utvalgte arter.

e Etablere modeller som beskriver akkumulering av dioksiner i utvalgte arter.

e Kvantifisere effekter av miljggiftbelastningen i fjordsystemet pa utvalgte arter og livsstadier.

Malene ble sgkt nadd gjennom fire delaktiviteter: (1) identifisering av nagingsnett, (2) opptak og
akkumulering via vann, (3) modellering av bioakkumulering og flyt og (4) effekter av dioksiner.

For asikretilstrekkelige praver av fisk og byttedyr var det nedvendig & bruke en rekke ulike passive
og aktive redskaper til prevetaking. Samarbeidstokt, de fleste med deltagel se bade fraHI og NIVA,
ble giennomfart med FF " G.M. Dannevig”. Tabell 3 og Figur 17 gir oversikt over
prevetakingsperiodene og -stedenei arene 2000 og 2001.
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Tabell 3. Oversikt over pravetakingsperioder. Prgvetakingen ble gjennomfart med
Havforskningsinstituttets FF ” G.M. Dannevig” som ogsa fungerte som moderfartgy for smabater.

Ar | Tidsrom Oppgaver

2000 | 3.- 10. april Innsaml. av magepreaver, vevs- og byttedyrspraver til analyser av isotoper,
biomarkerer, dioksinkonsentrasion etc.

2000 | 24.- 30. juni Innsaml. av magepraver, vevs- og byttedyrspraver til analyser av isotoper,
biomarkgarer, dioksinkonsentrason etc.

2000 | 26. okt. - 2. nov. Innsaml. av mageproaver, vevs- og byttedyrspraver til analyser av isotoper,
biomarkerer, dioksinkonsentrasion etc.

2001 | 20.- 27. januar Innsaml. av magepraver, vevs- og byttedyrspraver til analyser av isotoper,
biomarkgarer, dioksinkonsentrason etc.

2001 | 19.- 26. mai Mageprover, biomarkerpraver, supplere byttedyrpraver.

2001 | 26. aug. — 2. sept. | Mageprover.

| tillegg ble akkumulering i fisk via vann studert ved et eksponeringsforsgk hvor torsk fra annet
omrade ble holdt i bur i Frierfjorden og fjordomradet utenfor uten tilgang pa fade. Forsgkene ble
avsluttet 6/3-02, rett far primearutslippene av dioksiner fra magnesiumfabrikken pa Hergya oppherte.

Vandring mellom ulike fjordavsnitt vil kunne skape variagon i fiskens eksponeringsgrad for dioksin.
For akvantifisere graden av slike vandringer mellom Frierfjorden og fjordomradet utenfor er det ogsa
blitt gjennomfert et merkeforsgk med akustiske merker patorsk.
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Figur 17. Omrader for innsamling av villfisk.

3.2 Naeringsnett og vandring

For danalysere flyt av miljggifter i nagingsnettene, var det behov for betydelig ny kunnskap om
omradespesifikk forekomst og fadevalg til fisk 0.a. marin makro- og megafauna. Saalig fokus var
rettet mot torsk, skrubbe, g@arret og pelagisk fisk, som representanter for ulike habitater og for arter
som direkte eller indirekte benyttes til menneskemat.

3.2.1 Innsamling av fisk og byttedyr

Frierfjorden er en fjord med sterk ferskvannstilfarsel og grunn terskel. Grenlandsfjordene har en
mengde ulike naturtyper (definert ut fra bade topografiske og hydrografiske forhold) og prevetakingen

33



NIVA 4876-2004

skulle sgke a dekke de mer typiske av disse. Prioritet ble likevel gitt til relativt grunne lokaliteter, dvs.
dyp ned til ca. 20 m. Data og materiae til nagringsnettsundersgkel sene ble samlet i 2000 og 2001, og
resultatene er beskrevet av Bergstad og Knutsen (20044).

Det ble valgt ut to hovedomrader (Frierfjorden og Eidangerfjorden) for innsamling. Innei Frierfjorden
ble det i hovedsak samlet biologiske prever patre lokaliteter, mens prever ble samlet frato lokaliteter i
Eidangerfjorden (Figur 17). | behandlingen av resultatene ble det ikke skilt mellom de 3 lokalitetene i
Frierfjorden og de 2 |okalitetene i Eidangerfjorden. Sammenlikning av nagringsnett i Frierfjorden og de
ytre fjordene, i praksis Eidanger- og Breviksfjorden, var et hovedmdl i undersgkelsen. Det ble fokusert
patorsk, skrubbe, §aarret og sild/brisling. | tillegg til disse malartene av fisk ble det ogsd innsamlet
potensielle byttedyr i disse to fjordomradene (T abell 4).

For asikretilstrekkelige prever av de prioriterte fiskeartene og deres sentrale byttedyr, var det
ngdvendig & bruke en rekke ulike passive og aktive redskaper. Havforskningsingtituttets FF " G.M.
Dannevig” opererte pelagisk trdl og planktonredskaper, men fungerte ogsa som laboratorieskip hvor
prever fra smabater som fisket med ruser, garn, line og strandnot ble opparbeidet. Nagingsvalg til
malartene ble karakterisert ved gravimetrisk analyse av mageinnhold, og enkle diettmatriser ble
konstruert for bruk i den biologiske modelleringen. Det ble ogsa samlet vevsprover til analyser av
trofiske relagoner basert pa forhold mellom stabile C og N isotoper.

3.2.2 Artssammensetning i fiskefangster

Artssammensetningen i den bunnaze fiskefaunaen i de to fjordavsnittene var ulik. Hovedforskjellen
var at artsrikdommen er langt laverei Frierfjorden enni Eidangerfjorden. Dette kan trolig knyttestil
forskjellenei vegetagon og saltholdighet i overflatelagene. | Frierfjorden er det lite

makroal gevegetas on, men store mudderflater og grunne bukter med siv. | brakkvannsomrédene
forekommer ferskvannsartene side om side med marine fiskearter. Eidangerfjorden har en rik

makroal gevegetas on og rene marine samfunn, ogsai grunne mudderbukter. | pelagialen er
artssammensetningen mer lik i de to fjordomradene, og hovedartene av fisk er sild og brisling. Brisling
er oftetalrik i disse fjordene, men dette var ikke tilfelle i 2000-2001. Trolig er adveksion av plankton
0g nekton inn og ut av Frierfjorden en viktig prosess, og ekkoloddregistreringer identifisert med
pelagisk trdl viste ofte en kontinuerlig konsentrasjon av pel agiske forekomster i
kompensasjonsstrammen fra Breviksfjorden og langt inn i Frierfjorden.

3.2.3 Fadevalg hosfisk basert pa mageinnhold

Fadevalget til liten og stor torsk, skrubbe, §aerret, brisding og sild ble studert ved gravimetrisk analyse
av mageinnhold. Hovedresultatene viste:

e De pelagiske artene beitet praktisk talt bare pa crustacéplankton (krepsdyrplankton); brisling
mest pa kopepoder, sild mest pakrill.

e Skrubbe haddei begge fjorder en diett dominert av barstemark og sma muslinger, med hgyest
andel barstemark i Frierfjorden.

e Smatorsk (<30 cm TL) spiste berstemark om varen i begge fjorder, og i Frierfjorden var dette
et viktig byttedyr hele dret sammen med strandkrabbe og bentiske amfipoder. |
Eidangerfjorden var dietten mer varierende, og strandkrabbe var vanligst sammen med
amfipoder, eremittkreps og fisk.

e Stor torsk (>30 cm TL) hadde en diett sterkt dominert av strandkrabbe i begge fjorder,
supplert med fisk av en rekke ulike arter.

e Patrossav stor variagoni dietten til §aarret, var det en del forskjeller mellom fjordene.
Barstemark var meget viktigi Frierfjorden, men ubetydelig i Eidangerfjorden hvor fisk
(sild/bridling og kutlinger) hadde starst andel. Sesongvariagionen var imidlertid betydelig i
begge omrader.
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3.2.4 Vandring

Maélartene for progektet er mobile arter, og vandring mellom ulike fjordavsnitt vil kunne skape
variagon i eksponeringsgrad for dioksin. Saalig aktuelt er vurderinger av vandring over den om lag 25
m grunne terskelen mellom Frierfjorden og de ytre fjordene. Kvantifisering og beskrivelse av
migragon i et system som Grenlandsfjordene er ingen enkel oppgave, men en del slutninger kan
trekkes utfra ulike typer observagoner. For torsk ble det gjennomfart et merkeforsgk med akustiske
merker, men selv dette gav ikke sikre kvantitative data (Knutsen et a. in prep).

Torsk. Bergstad og Knutsen (2000, 2004a) har beskrevet forekomst av torsk i de ulike fjordavsnittene,
og generelt er det dlik at arten finnes i hele fjordsystemet. Y ngelforekomstene er hgyere i de ytre
fjordene, men selv i Frierfjorden ble det pavist lave antall O-gruppe torsk i strandnotfangster pa
ettersommeren. Bergstad og Knutsen (2000) o.a. viste at tidsserien for gjennomsnittsfangst av arsyngel
i de &rlige strandnotsurveyene (standardisert serie tilbake til 1918) indikerte en markert nedgang i
forekomsten pa midten av 1960-tallet, faktisk en reduksjon pa hele 91 %. Far denne reduksjonen
hadde Grenlandsfjordene variable, men hgye gjennomsnittsfangster av torsk sammenliknet med
Skagerrakkysten forgvrig.

Kjannsmoden torsk forekom i hele Frierfjorden, og syntes saalig talrik i januar i ytre del av
fjordomradet. Na hele torskefangsten ble sett under ett, var det et saalig interessant trekk at
alderssammensetningen var forskjellig mellom Frierfjorden og Eidangerfjorden. Det er betydelig mer
eldrefisk i Frierfjorden. Dette kan vagre en effekt av lavere beskatning i omradet med
omsetningsforbud, men dersom denne forskjellen skal holde seg stabil over tid, ma man samtidig
postulere at blandingen mellom forekomstene i ytre og indre fjordomrader er relativt begrenset.

Pa den annen side er det observagoner som synes aindikere en viss ut- og innvandring over
Breviksterskelen. | januar 2001 hadde en hgy andel av torsken fanget i Frierfjorden spist dypvannsreke
(Pandalus borealis). Denne arten er svaat tallrik pa dypt vann i Eidangerfjorden, men det er
usannsynlig at den finnesi Frierfjorden hvor bunnvannet er anoksisk i lange perioder. En mulig
forklaring pa denne observasjonen var at torsken faktisk hadde vandret ut over terskelen for & beite pa
dypvannreke og deretter returnert til Frierfjorden.

| hdp om afamer kvantitative data for inn og utvandring over Breviksterskelen ble det gjennomfert et
forsgk med merking av torsk med akustiske transpondere. 0-hypotesen var at torsk med TL>50cm
fanget i Frierfjorden er stagonaa og ikke vandrer ut over Breviksterskelen. Trettifire torsk ble fanget
og satt ut igjen pdsamme lokalitet i Frierfjorden. Lyttebgyer ble plassert i Breviksstremmen, Eidanger
og Breviksfjorden pa en sik méte at fisk som passerte ut over terskelen skulle bli registrert. Arbeidet
ble pabegynt i februar 2002 og lyttingen foregikk til august 2003.

Hovedresultatene (basert bade pa akustiske registreringer og gjenfangster) viste en meget lav grad av
utvandring fra Frierfjorden, og dessuten at de faindividene som syntes & vandre ut gjerne kom tilbake
til Frierfjorden etter kort tid (dager, uker). Kun ett individ hadde med relativt stor grad av sikkerhet
vandret ut og ikke kommet tilbake. Flere torsk vandret faktisk innover i fjorden, heller enn ut over
Breviksterskelen. Dette kunne fastsl&s pa basis av gjenfangster fra Hergya og sagar Vol dsfjorden.

Soerret. Det finnes ikke data fra merkeforsgk el. likn. som kan belyse vandring hos g agarret i
Grenlandsfjordene. Arten finnesi hele fjordomrédet og pa kysten utenfor, men i hvilken grad s @erret
vandrer ut av Frierfjorden er ikke kjent.

Skrubbe. Det er heller ikke data for denne artens vandingsaktivitet i dette omradet. Det er kjent at
skrubben vandrer degnlig mellom ulike dybdestrata, men lange migrasioner er savidt vitesikke
observert. At Frierforden har en egen populason av skrubbe er ikke usannsynlig.

Sid og briding. Sildegyting ble pavist i Frierfjordeni 2001, og dette er trolig stedegen vargytende
sild. I tillegg er det akustiske registreringer som tyder pa utveksling mellom Frierfjorden og
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forekomster utenfor (Bergstad og K nutsen 2004a). Mye sild kan sta pa overvintring i de ytre
Grenlandsfjordene (Bergstad og Knutsen 2000, 20044). Brisling er en typisk art i fjordene pa
Skagerrakkysten, men tallrikheten varierer sterkt avhengig av rekruttering. Som for sild er det pavist
kontinuerlig utbredel se mellom de ytre fjordene og Frierfjorden. At det finnes gytende brisling i
fjorden er ikke usannsynlig, men i tillegg er det mest trolig inndrift av egg og larver frakysten utenfor.

3.2.5 Fadevalgsanalyser og vandringer basert paisotopforhold i fisk

Rangering basert p& delta™N (uavhengig av fangststed og tidspunkt) gav f@lgende rekkefalge:
skrubbe<grret <torsk<smétorsk<sild. De hayere 5N for sild i forhold til torsk tyder ikke pé at sild er
noe dominerende byttedyr for torsk.

Rangering basert p& delta **C (uavhengig av fangststed og tidspunkt) gir falgende rekkefglge:
sild<grret<sméatorsk<torsk<skrubbe. Torsk og skrubbe hadde ganske like *C-verdier og dette kan tyde
paat de ernager seg pa organismer som har liknende karbonkilde. Saarret og sild synes & ha
naaringsorganismer med ulik karbonkilde.

Det var interessante forskjeller mellom fjordene hva gjaldt C og N isotopforhold for malartene. Med
unntak av sild viste §"°C, §"°N alle hovedfiskeslagene hayere verdier i Eidangerfjorden ennii
Frierfjorden. Dette kan tyde pa at det er en begrenset utveksling av torsk, skrubbe og §@arret mellom
de to fjordomrédene, €ller at faden til fisk fra Frierfjorden generelt har lavere §°C, §"°N-verdier enn
tilsvarende i Eidangerfjorden. Forskjell i §°C, §*°N mellom Eidangerfjorden og Frierfjorden for torsk,
skru?sbe og s @aret 1ai omrédet 1-2,5 %, mens det for sild |8 pd henholdsvis -0,03 og -0,21 % for, §°N
og 6°C.

3.3 Kjemiske analyser i stedegne organismer fra Grenlandsfjordene

Som bakgrunn for & kunne utforme en realistisk modell for de prosessene som leder frem til
akkumulering av dioksiner i fisk trenger en ulike typer informasjon som inngangsdatai modellen og
for & kalibrere modellen. Slike data kan vaare

o Hvafisken spiser i de ulike deler av fjordsystemet (ulike arter av byttedyr, fordeling gjennom
aret)

Hvor mye av de ulike byttedyrene spiser fisken

Konsentragionen av dioksiner og andre miljggifter i de ulike byttedyrene

Konsentragonen av dioksiner og andre miljggifter i de ulike predatorer

Forddlingen av de ulike enkeltkomponenter av dioksiner og furaner i fisk og byttedyr

Hva dlags vev dioksiner finnesi (fettinnhol d)

Hvilke trofiske nivafisk og byttedyr befinner seg pa

Hvordan dioksiner tas opp i fisken og byttedyrene

Nedbrytning og utskillelse av dioksiner i fisk og byttedyr

| dette kapitlet presenteres noen av de miljggiftrelaterte data generert fra kjemisk analyse av praver av
fisk og byttedyr innsamlet under tokt med FF " G.M. Dannevig” i 2000 og 2001 (se ogsa Berge et al.
20043a). Resultater fraanalyser av mageinnholdet til den innsamlede fisken presenteresi en egen
rapport (Bergstad og K nutsen 2004a) og biomarkaranalyser pa material et fra de samme fiskene
presenteres ogsa separat. Dataene har vaart benyttet i arbeidet med & lage en modell for akkumulering
av dioksiner i fisk (Andersen et a. 2004 in prep.) og er ogsa utgangspunkt for en artikkel om dioksiner
i naaringsnettet i Grenlandsfjordene (Ruus et a. 2004). Byttedyrdataene har ogsa vaat bruk til &
vurdere betydningen av opptak viafedei forhold til opptak viavannet for torsk i Frierfjorden (Berge
et al. 2004b).
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3.3.1 Innsamling

Det ble valgt ut to hovedomrader (Frierfjorden og Eidangerfjorden) for innsamling av fisk. Det ble
fokusert pa (mdlarter) torsk, skrubbe, §aarret og sild/brisling. Innei Frierfjorden ble det samlet
biologiske praver patre lokaliteter, mens prever ble samlet frato lokaliteter i Eidangerfjorden (Figur
17). | behandlingen av resultatene ble det ikke skilt mellom de 3 lokalitetene i Frierfjorden og de 2
lokalitetene i Eidangerfjorden. I tillegg til malartene av fisk ble det ogsd innsamlet potensielle byttedyr
i disseto fjordomradene (Tabell 4).

Tabell 4. Innsamlede byttdedyr. F=Frierfjorden, E=Eidangerfjorden.

Byttedyrart Tokt 1 Tokt 2 Tokt 3 Tokt 2
2000 2000 2000 2001

F E F E F E F E

Barstemark 2) * * * * * *

Div. snegl * *

Sandskjell (Mya sp.) *

Hestereke (Crangon crangon) * * * *

Krill (Meganyctiphanes norvegica) * *

Mysider * *

Stankel beinkrabbe (Macropodia rostrata) *

Strandkrabbe (Carcinus maenas) * * * * *

Strandreke (Palaemon spp.) *

Zooplankton * * * *

Amfi poder 0 * * * * *

Slangestjerner *

Bergkutling (Pomatoschistus pictus) *

Bergnebb (Ctenolabrus rupestris) *

Seiyngel (Pollachius virens) *

Sild (Clupea harengus) * * *

Skrubbeyngel (Platichthys flesus) *

Stingsild (Gaster osteus acul eatus) *

Svartkutling (Gobius niger) *

Tangkutling (Gobiusculus flavescens) * *

Glasskutling (Aphya minuta) * * * *

Torsk 0-gr (Gadus morhua) * *

Hvitting O-gr (Merlangius merlangus) * *

Sandkutling (Pomatochistus minutus) * * * *

D Syv individer bletatt ut til identifisering. Falgende arter ble identifisert: Gammarus zaddachi, Gammarus locusta, Hyale
nilssoni. Av syv individer var 5 G. zaddachi.

2K un noen faindivider ble bestemt - disse var Nereis diversicolor. En antar at dette var den mest dominerende arten i alle
barstemarkprovene.

Det innsamlede materiaet av ulike arter ble analysert for mageinnhold (kun for de fire malartene av
fisk), dioksiner, plassering i naingskjeden (uttrykt som 8'°N), karbonkilde (uttrykt som §'°C),
fettinnhold og biomarkerer (biokjemiske komponenter i fisken som kan skyldes eksponering av
miljegifter). | tillegg til ” dioksin” -analysene ble det ogsa gjennomfert anayse av non-orto PCB og
polyklorerte naftalener i utvalgte prover.

| dette kapitlet presenteres utvalgte data for analyse av PCDF/PCDD, fettinnhold samt bestemmel se av
trofisk niva (8"°N) for villfisk og byttedyr fra Frierfjorden og Breviksfjorden. Analysene av
PCDF/PCDD, non-orto PCB og polyklorerte naftalener ble utfart av NILU. Analyse av fett ble utfert
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av NIVA, NILU og det tidligere Fiskeridirektoratets ernagingsinstitutt, mens analyse av §*°N og §**C
ble utfert av IFE.

3.3.2 Trofisk niva basert p& §°N

For afaen indikason pafisken og byttedyrenes plassi naaringskjeden ble det analysert pa naturlig
forekommende isotoper av nitrogen (>N og *N) for beregning av §°N (%0)=[(N/*N pove/"N/**N
sandard)-1] x 1000. Det er allment akseptert at §°N gker 3-4 %o for hvert trofisk nivé og kan derfor
brukes til & kartlegge posision i en naaingskjede (trofiske relasgoner).

Alle hovedfiskeartene med unntak av sild, hadde hayere §°N-verdier i Eidangerfjorden enni
Frierfjorden (Tabell 5). Dette kan tyde pd at faden til fisk fra Frierfjorden generelt har lavere §°N-
verdier (lavere trofisk nivd) enn tilsvarende i Eidangerfjorden. Resultatene tyder ogsa paat en har en
begrenset utveksling av torsk, skrubbe og sj@arret mellom de to fjordomradene. Merkeforsgk med
torsk synes ogsa aindikere dette (se kapitel 3.2.4 og Knutsen et al. 2004).

Hovedtrenden i dataene for 8N i sediment, detritus, alger og byttedyr tyder p& gkende verdier i
falgende rekkefalge: Sediment/detritus, alger, sma evertebrater, smafisk. For evertebrater var det noe
hayere verdier av b&de 8N i Eidangerfjorden enn i Frierfjorden. Antar man at torsk, skrubbe, og
Saarret i hovedsak spiser evertebrater kan dette vaare en medvirkende forklaring pa at fiskeartene med
unntak av sild hadde hayere verdier for §°N i Eidangerfjorden ennii Frierfjorden.

Tabell 5. Gjennomsnittlig 5N for fisk innsamlet i Eidangerfjorden (E) og Frierfjorden (F) i april og
juni 2000 og i januar 2001. Gragnnfarge indikerer hayere verdier i Eidangerfjorden enni Frierfjorden
og bla det motsatte.

Fiskeslag/sted jan.01|Mean
Smatorsk, E
Smatorsk, F

Stor torsk, E
Stor torsk, F

Sild, E
Sild, F

Skrubbe, E
Skrubbe, F

Sjoarret, E
Sjoarret, F

3.3.3 PCDF og PCDD i fisk

| all fisk dominerte PCDF fremfor PCDD. Det var gjennomgaende hayere konsentragoner i fisk fra
Frierfjorden enn fra Eidangerfjorden. Forskjell i konsentrasjon mellom de to fjordomradene var
imidlertid relativ liten. Hos torsk utgjorde konsentragionen i fisk fra Eidangerfjorden, uttrykt som
toksisitetsekvivalenter (dvs. den konsentrasjon av 2,3,7,8-TCDD som skal til for &gi samme giftighet
som i preven) ca. 30-75% av det som ble observert i torsk fra Frierfjorden (Tabell 6). For skrubbe,
arret, brisling og sild var tilsvarende tall 20-106 %, 36 %, 49 % og 18 %.
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Tabell 6. Samlede mengder dibenso-p-dioksiner (PCDD) og dibensofuraner (PCDF) i torsk fra
Frierfjorden (F) og Eidangerfjorden (E). Mengden dioksiner og furaner er ogsa omregnet til
toksisitetsekvivalenter (TE) basert pA WHOs modell for giftighet for fisk (Van den Berg et al. 1998).
Prosentinnholdet i fisk fra Eidangerfjorden i forhold til Frierfjorden (% E/F) er ogsa angitt.

A:
Fiskeslag Prove- SUM | SUM SUM TE TE TE
(fjordomr&de) |type: PCDD | PCDF |PCDF/PCDD| PCDD | PCDF | PCDD/F
Smatorsk (F) |Lever 303,3 | 7561,6 7864,9 71,7 534,0 611,7
Smatorsk (E) |Lever 152,9 | 29334 3086,3 50,7 237,2 288,0
% E/F 50,4 38,8 39,2 65,2 44,4 47,1
Torsk (F) Lever 279,1 | 4063,3 43424 52,4 310,6 363,1
Torsk (E) Lever 76,8 | 1439,6 1516,5 31,3 112,2 1435
% E/F 27,5 354 34,9 59,7 36,1 39,5
B:
Fiskedag Proave- SUM | SUM SUM TE TE TE
(fiordomréade) [type: PCDD | PCDF |PCDD/PCDF| PCDD | PCDF | PCDD/F
Torsk (F) Oppmalt 8,8 99,1 107,9 1,6 6,5 8,0
hel fisk
Torsk (E) Oppmalt 2,8 44,7 47,5 1,2 3,0 4,2
hel fisk
% E/F 31,3 45,1 44,0 74,7 46,6 52,2

PCDF med 6 kloratomer (heksafuraner) synes & vaare den dominerende gruppe forbindelser i lever av
torsk (Figur 18 og Figur 19) og @rret fra begge fjordomrader. | lever av skrubbe fra Frierfjorden
dominerte ogsa heksafuranene. | lever av skrubbe fra Eidangerfjorden var det imidlertid ogsa et sterkt
inndag av PCDF med fem kloratomer (pentafuraner) sammen med heksaf orbindel sene. Oppmalt
skrubbe innehol dt ogsa en betydelig andel PCDF med fire kloratomer (tetrafuraner). | filét av brisling
dominerte pentafuranene sammen med heksafuranene. | lever av sild fra Eidangerfjorden dominerte
den fullklorerte forbindelsen OCDF (med 8 kloratomer) mens heksaforbindel sene dominerte i lever fra
sild fanget i Frierfjorden.
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Figur 18. Prosenvisfordeling av homologe grupper (forbindel ser med samme antall kloratomer) av
polyklorerte dibenzofuraner (PCDF) polyklorete dibenso-p-dioksiner (PCDD) i lever av sméatorsk og
torsk fra Frierfjorden (F) og Eidangerfjorden (E). Sum TCDD=sum av PCDD med 4 kloratomer,
SumPeCDD= sum av PCDD med 5 kloratomer, SUumHxCDD= sum av PCDD med 6 kloratomer,
SumHpCDD= sum av PCDD med 7 kloratomer, OCDD=PCDD med 8 kloratomer,

Sum TCDF=sum av PCDF med 4 kloratomer, SumPeCDF= sum av PCDF med 5 kloratomer,
SUMHxCDF= sum av PCDF med 6 kloratomer, SUmHpCDF= sum av PCDFmed 7 kloratomer,
OCDF=PCDFmed 8 kloratomer.
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Figur 19. Prosenvisfordeling av homologe grupper av PCDF/PCDD i hel oppmalt torsk fra
Frierfjorden (F) og Eidangerfjorden (E). Tegnforklaring sesi Figur 18.
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3.3.4 PCDF og PCDD i byttedyr

Pa tilsvarende méte som i hovedpredatorene, dominerte dibensofuranene i potensielle byttedyr. Det
var generelt hgyere konsentragoner i byttedyr fra Frierfjorden enn i Eidangerfjorden (Tabell 7). For
enkelte organismegrupper som barstemark var imidlertid forskjellen svaat liten. De hgyeste
konsentragonene ble funnet i krepsdyr, mens barstemark hadde lavere konsentragoner. | strandkrabbe
dominerte dibensofuraner med fem kloratomer (pentafuranene) (Figur 20). | barstemark (Nereis
diversicolor) derimot dominerte den fullklorerte (8 kloratomer) OCDF (Figur 21), sannsynligvis som
en konsekvens av naa kontakt med sedimentene hvor denne forbindel sen er dominerende. |
amfipodene fra Eidangerfjorden dominerte dibensofuraner med 4 kloratomer (tetrafuranene) mens
ingen av de homol oge gruppene (grupper av forbindelser med samme antall kloratomer) av furaner
dominerte spesidlt i amfipoder fra Frierfjorden.

Tabell 7. Konsentragonen av dioksiner og furaner i noen potensielle byttedyr for fisk innfanget fra
Freierfjorden og Eidangerfjorden. Mengden dioksiner og furaner er oppgitt som toksisitetsekvivalenter
(TE) beregnet pa grunnlag av WHOs modell for giftighet for fisk (Van den Berg et al. 1998).

Organisme- Fjord- TE
gruppe omréade dioksin+
furan
(pg/gv.v.)
Sandskjell Eidanger 2,2
Sandkutling Eidanger 5,5
Plankton Eidanger 6,6
Barstemark Eidanger 9,0
Barstemark Frier 9,6
Strandkrabbe Eidanger 12,7
Hestereke Eidanger 13,6
Amfipoder Eidanger 14,5
Strandkrabbe Frier 23,7
Amfipoder Frier 43,2
Hestereke Frier 83,3

41



NIVA 4876-2004

‘—0— Strandkrabbe F —=— Strandkrabbe E ‘

2378-TCDD
40
OCDF SUM TCDD

Ny

SUM HpCDF ﬁ. SUM PeCDD

SUM HxCDF “WA”" SUM HxCDD
SUM PeCDF L‘%ﬂ" SUM HpCDD

SUM TCDF

Figur 20. Prosentvis fordeling av homol oge grupper av PCDF/PCDD i strandkrabbe fra
Frierfjorden(F) og Eidangerfjorden (E). Tegnforklaring sesi Figur 18.
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Figur 21. Prosenvisfordeling av homologe grupper av PCDF/PCDD i barstemark fra Frierfjorden (F)
og Eidangerfjorden (E). Tegnforklaring sesi Figur 18.

3.3.5 Fettinnhold

Innholdet av dioksiner er ofte hayere i vev/organismer med et hgyt fettinnhold enn vev/organismer
med et lavt fettinnhold. Eksempelvis er konsentrasjonen av dioksiner (Sum PCDF/PCDD) i lever av
torsk fra Frierfjorden (fettinnhold ca. 25 %) ca. 40 ganger hgyere enn i hel oppmalt torsk (fettinnhold
ca. 1 %) frasamme omrade (Figur 19). Siden dioksinkonsentrasionen i stor grad styres av
fettinnholdet er det viktig at slike data er tilgjengelige nér en skal gjare vurderinger relatert til
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dioksininnhold i organismer. Det ble observert en tendens il noe hayere fettinnhold i fisk fra
Frierfjorden enn i Eidangerfjorden (Tabell 8) uten at en har noen klar formening om arsaken til dette.

Det gjennomsnittlige fettinnholdet i byttedyr varierte fraca. 0,6 % i barstemark (Nereis diversicolor)
fra Eidangerfjorden til 2,44 % i hestereke (Crangon crangon) fra Frierfjorden. For fettinnhold i samme
art/gruppe av byttedyr bleingen systematiske forskjeller mellom de to fjordavsnittene observert.

Tabell 8. Gjennomsnittlig fettinnhold (%) i lever av torsk, skrubbe, arret og sild samt filét av brisling
fraEidangerfjorden (E) og Frierfjorden (F). Pravene som er analysert er de samme som er analysert
for PCDF/PCDD.

Art/fjordomrade % fett
Briding E (filé&) 15,0
Briding F (filét) 29,2
SIldE 6,4
SildF 7,09
Skrubbe E 17,0
Skrubbe F 25,5
Smétorsk E 27,3
Smétorsk F 37,8
Torsk E 23,9
Torsk F 25
Orret E 49
Orret F 7,0

3.3.6 Sammenheng mellom trofisk niva og " dioksin” -konsentrasjon

Mange undersgkel ser tyder pa at klororganiske forbindelser akkumuleresi hgyere konsentrasjoner hos
dyr patoppen av nagingskjeden enn i dyr som er lavere pa nagingskjeden. En sik oppkonsentrering
kalles biomagnifisering og innebaaer en fare, spesielt for de organismer som befinner seg pa de hgyere
nivaer i nagingskjeden. Resultatene fravar undersgkelser i Grenlandsfjorden (Figur 22) tyder paat en
har en negativ korrelagon mellom trofisk niva og dioksininnhold og dermed at en ikke har noen slik
biomagnifisering. Resultatene er atypiske sammenliknet med undersgkel ser av andre klororganiske
forbinde ser (eksempelvis PCB og DDT; Ruus et a. 2002). Lignende resultater er imidlertid observert
i forbindelse med undersgkelser | @sterjgen i en tilsvarende naaingskjede (Broman et a. 1992).
Sannsynligvis er disse funnene et resultat av at opptaket av dioksiner i organismer ikke er like effektivt
som for andre fettlaselige forbindelser. Dette skyldes il dels den ekstreme fettl gseligheten (treg
transport gjennom vannholdige media, f.eks. i tarm) og dels starrelsen pa molekylene, salig for de
hayest klorerte (lav membranpermeabilitet, se Ruus et al. in prep). Populaat kan det sies at dioksinene
"siles’ gjennom nagringsnettet, slik at det blir lavere konsentrasjoner hagyere i nagingskjeden, ssalig av
de hgyest klorerte forbindelsene.
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Figur 22. Konsentragonen av sum 2,3,7,8 PCDD/F (lipid normalisert) i ulike fisk og byttedyr fra
Frierfjorden (gverst) og Eidangerfjorden (nederst). Min — max verdier er angitt (" error bars’).
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3.3.7 Avduttende kommentarer

| dette kapitlet er det kun gitt et utvalg av noen av resultatene framaterialet som ble innsamlet i 2000
0g 2001 og det henvisestil datarapporten (Berge et al. 2004a) for en full oversikt. For en oversikt over
historiske datai fjordsystemet henvises det til den generelle overvakingen som er blitt gjort i
fjordsystemet i en arrekke.

Styrken til datamaterialet ligger vesenligi at det er fokusert pa miljggiftinnholdet i organismer
(byttedyr) som tidligere ikke er analysert (Berge et a. 2004a). Sammen med undersgkel sene av
mageinnhold til fisk har disse gjort det mulig & utvikle en modell for akkumulering av dioksiner i fisk
(Andersen et a. 2004 in prep.), som kan bli et nyttig verktay i forvaltningen av fjordsystemet.

Det ma presiseres at resultater fra matematiske modeller ikke alene er tilstrekelig i forvaltningen av et
fjordystem. En viss overvaking mai tillegg foretas for blant annet a kunne verifisere de prediksoner
som modellen gir.

3.4 Burforsegk med torsk i Frierfjorden og Breviksfjorden.

Her rapporteres forsek med utsetting av torsk Grenlandsfjordene med tanke pa d avklarei hvilken grad
fisken akkumulerer PCDF og PCDD fra vannet direkte. Dersom akkumulering av PCDF/D via gjeller
er viktig i Grenlandsfjordene, vil konsentragonen i utplassert fisk somikke blir foret, gke vesentlig i
forsgksperioden. Hvis konsentrasjonen ikke aker, kan dette tyde pa at opptak via byttedyr er den
viktigste kilden.

3.4.1 Hovedveier for opptak av fremmedstoffer i fisk

Det er to hovedveier for opptak av fremmedstoffer i akvatiske organismer som fisk. Disse er inntak via
fade og inntak via vannet som omgir fisken. | begge tilfeller maimidlertid opptaket skje fraen
vanndig fase gjennom en cellemembran og inn i det aktuelle vev. For opptak i fisk kan en forenklet s
at fisken har en ytre overflate som i hovedsak utgjares av gjellene og en indre overflate som utgjares
av tarmen. Det er over disse overflater at opptak (og utskillelse) av eventuelle fremmedstoffer skjer.

Opptak over gjellene pavirkes blant annet av konsentragonen i vannet, ventilasjonsfrekvens (reguleres
blant annet av temperatur og fiskens aktivitetsniva) og forbindel sens fettlgselighet (méalt som
oktanol/vann-fordelingskoeffisient, K,,,). Opptak viafade er avhengig av mengde spist,
konsentragonen i maten og opptaks-effektiviteten i tarmen (dvs. den andelen av det som spises som
tas opp fratarmen). K onsentrasjonen som malesi vevet til en fisk er ogsd et resultat av i hvilken grad
akkumulerte fremmedstoffer brytes ned og skilles ut (se Andersen et a. 2004 in prep.).

Det har vaat delte meninger om den relative betydningen av opptak via vann og fede. Nyere
undersekel ser kan tyde pa at forholdet mellom konsentrasion i fade og vann (C4/C,) samt log K., er
styrende for hvilke av opptaksveiene som er viktigst for forbindelser som er lite vannl gslige (Qiao et
al. 2000). En gkning av C4/C,,-forholdet og log Ko, Vil begge begunstige opptak viafede. Ved forsek
og modellering fant Qiao et al. (2000) at bidraget frafade og vann utgjorde hver ca. 50 % nar
forholdet mellom konsentrasion i fade og vann var ca. 10°. De er ogsé beregnet at opptak via vann
dominerte for forbindel ser med log K,-verdier opp til 5, men at opptak via fede dominerte ved log
Kow verdier pA7.5.

Log K for PCDF/PCDD varierer fra6,5-8,75 og skulle derfor i utgangspunktet liggei et omrade som
begunstiger opptak via fede. Tidligere eksperimentelle undersgkel ser tyder ogsa pa dette (Berge og
Knutzen 1991).

K onsentrasionen av PCDF/PCDD i vann fra Frierfjorden ble beregnet/malt i andre deler av dette
prosjektet. En har ogsa analysert PCDF/PCDD i potensielle byttedyr for fisk fra fjordsystemet (Berge
et a. 20044a) dlik at en kan beregne forholdet mellom konsentragon i fiskens diett i forhold til i vannet.
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Ut framodellen til Qiao et al. (2000) skulle det derfor pa teoretisk grunnlag veare mulig a si noe om
hva som er den mest sannsynlige opptaksvei for PCDF/PCDD i Grenlandsfjordene. Dette forutsetter
imidlertid at en har tilgang til realistiske verdier for konsentrasjonen av PCDF/PCDD i vannet.
Problemet er imidlertid at PCDF/PCDD er ekstremt lite vannlgslig og har en tendens til afeste seg pa
partikler av ulike typer (eksempelvis sot) som matte befinne seg i vannet. Dette betyr at den virkelig

| gste fraksonen, som antas & vaare av starst betydning for opptak, er langt mindre enn det
totalkonsentragonen i en vannprevetilsier.

For akunne teste ut opptak av dioksiner i fisk fra Frierfjordomradet under de rédende forhold der, har
vi gijennomfeart forsgk med utplassering av torsk i bur i fjordsystemet. Dersom opptak av PCDF/PCDD
viagjeller er viktig, skulle konsentragonen i utplassert fisk som ikke blir foret, gke vesentlig i
forsgksperioden. Hvis konsentrasjonen derimot ikke gker, kan dette tyde pa at opptak via fede er den
viktigste kilden til PCDF/PCDD i torsk.

3.4.2 For sgksoppsett

Torsk ble plassert ut i bur paca. 10 m dyp (ca. 10 m over bunnen dik at direkte kontakt med bunnen
og eventuelt opptak fra forurensede sedimenter skulle unngas) pa 3 stasjoner i Grenlandsfjordene.
Stasjonenes betegnel se (og omtrentlig avstand fra Hereya) er: Kastebukta (5 km), Kalvsundet (13 km)
og lille Argya (16 km) (se Figur 23). Forsgkene startet 22/1-02 og ble avdluttet 6/3-02, rett for
primaautsippene av dioksiner fra magnesiumfabrikken oppherte.

For afaet mal for PCDF/PCDD-eksponering som fisken var utsatt for via vannet, ble det innei hvert
fiskebur plassert passive provetagere, sdkalte SPMDer (Semi Permeable Membran Devices) som
inneholder en fettliknende substans (triolein) som kan akkumulere lite vannlgslige forbindel ser nar
disse finnesi vannet. Passive pravetagere ble ogsa plassert ut naamere Hergya ved Frednesbru og
Norrgna (se Figur 23) (resultater fra sistnevnte stagon omtales ikke naamere her). 22-23 fisk ble satt
ut i hvert bur. En kontrollgruppe med fisk ble daktet ved forsgkets begynnelse for bestemmel se av
fiskens utgangsinnhold av PCDF/PCDD.

Av i alt 67 fisk (gjennomsnittlig lengde og vekt: 36 cm og 440g) som ble satt ut, dede 2, altsaen
dadelighet pa ca. 3 %. Dette tyder pa at fisken har hatt akseptable leveforhold i forsgksperioden.
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Figur 23. Kart som viser |okalitetene der det ble utplassert bur med torsk og SPMD (markert med en
firkant) og kun SPMDer (markert med sirkel).

Ved avsutning av forsaket ble fisken veid, lengdemalt, kjennsbestemt og prever av blod, galle og
lever ble tatt ut og lagret for senere analyse av biomarkarer. Den resterende del av fisken ble lagret
individuelt og frosset i pavente av uttak av prever for dioksinanalyse.
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Det var i at 4 grupper med fisk som skulle analyseres for dioksiner. Disse var: kontroll-fisk og fisk
utsatt i henholdsvis Kastebukta, Kalvsundet og ved lille Argya (omtales videre i teksten som Argya).
Fra hver gruppe fisk ble det analysert 3 blandprever fra 5 torsk. Hver blandpreve ble laget dik at den
skulle representere det samme som a analysere en blandpreve bestaende av 5 oppmalte hele fisk.

Tre SPMDer frahver lokalitet ble ogsd analysert. | tillegg ble det analysert 1 feltkontroll (Iuftkontroll)
frahver lokalitet. Ved & sammenligne konsentrasionen i SPMDer fra de ulike stasjonene far en et
relativt mal for den eksponeringen fisken har vaat utsatt for.

3.4.3 Resultater fra eksponeringsmalinger

Akkumulering i SPMD

Alleresultater tyder paat det i hovedsak var liten eller ingen akkumulering av PCDD i SPMDene,
mens en hadde en signifikant akkumulering av PCDF (se Figur 24 og Figur 25). Dette er i tréd med at
utdlippene fra magnesiumfabrikken pa Hergya har vaat dominert av furaner. Akkumuleringen av
PCDF var klart sterst i SPMDer utsatt i Kastebuktai Frierfjorden og lavere pa de to stagonene lenger
utei fjordsystemet. Et signifikant opptak paen eller flere stasoner ble observert blant de lavklorerte
furanene, men ikke for de hagyklorerte (hepta forbindelsene og OCDF) (Figur 25). De forbindelsene
som dominerte i SPMDene, var ikke de samme som dominertei utslippet (dvs. OCDF og
heptaforbindel sene). Dette skyldes sannsynligvis at de ulike enkeltforbinde ser har forskjellig
opptaksrate.

Ut fra konsentrasjonene som ble observert i SPMDene, kan en ogsa, dersom en har de rette konstanter
til asetteinn i beregningsverktoyet, fa et estimat for de reelle konsentragoner som torsken har veat
utsatt for (se Berge et al. 2004b). Resultatene av disse bergninger er imidlertid meget usikre og
overestimerer sannsynligvis vannkonsentrasonen (Berge et al 2004b). Vi har derfor kun benyttet
konsentragonsmalinger som er foretatt i et naaliggende omréde for & kunne beregne C4/C,,-forhold.

600 . Frednes B SUMPCDF B SUMPCDD

St 1. Kastebukta

pg/g triolein

St. 3 Argya

St. 2 Kalvsundet Kontroll

1 2 3 1 2 3 1 2 3 1 2 3 1 2 3 4
SPMD nr.

Figur 24. Konsentragon av furaner (sum PCDF) og dioksiner (sumPCDD) i SPMDer (3 paralleller for
hver stagion) utsatt i Grenlandsfjordene. Resultatene fra luftkontrollene er ogsa vist. Burforsek med
torsk ble gijennomfert pa stasjonene K astebukta, Kalvsundet og Argya.
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Figur 25. Netto akkumulering (observert konsentragon i utsatt SPMD fratrukket verdi i feltkontroll)
av ulike homologe grupper av furaner i SPMDer utsatt pa 3 lokaliteter i Grenlandsfjordene. Hvert
punkt representerer middelverdi for 3 SPMDer. Forkortelser: Sum TCDF=sum av PCDF med 4
kloratomer, SumPeCDF= sum av PCDF med 5 kloratomer, SUmHXxCDF= sum av PCDF med 6
kloratomer, SUmMHpCDF= sum av PCDFmed 7 kloratomer, OCDF=PCDFmed 8 kloratomer.

Akkumulering i torsk

Akkumuleringen av PCDD og PCDF kan sesi Figur 26. Det var med unntak av Kastebukta relativt
stor forskjell i konsentragon mellom de 3 parallelle prevene frahver stagon. Med unntak av 2,3,7,8-
TCDD var det ingen signifikant akkumulering av dioksiner i forsgksfisken pa noen av de tre
lokalitetene. Konsentrasonen av en dioksinkomponent (2,3,7,8-TCDD) i fisk fra Kastebukta var
imidlertid signifikant forskjellig fra bade kontrollfisk og fisk fra Argya. Dette kan tyde pa et visst
opptak av 2,3,7,8-TCDD til tross for at konsentragonen i SPMD/vann ikke var vesentlig forhayd.
Heller ikke for sum-PCDF var det noe klart opptak i forhold til kontrollfisken (Figur 26). En
signifikant akkumulering av enkelte furanforbindelser ble imidlertid observert i torsk utsatt i bur i
Kastebukta, men ikkei fisk pa de gvrige stagoner (Figur 27). Det var klare likhetstrekk i fordelingen
av de ulike homologe grupper (gruppe av forbindelser som har samme antall kloratomer) i fisk fra
burene i Kastebukta ogi villfisk fanget i Frierfjorden. | begge tilfeller dominerte heksaforbindel sene.

Akkumuleringen av PCDF i fisk i bur i Kastebukta var svaat lav i forhold til de konsentrasjoner som
er observert i villfisk i omrédet. Med den akkumuleringsraten som ble observert i torsk utsatt i

K astebukta, vil det, rent teoretisk, ta4-55 ar anade nivaer som er observert i villfisk lokalt dersom en
antar at akkumuleringen skjer kun fra vannet (" biokonsentrason”).
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Figur 26. Konsentragon av furaner (sum PCDF) og dioksiner (sum PCDD) i torsk (3 replikater for
hver stagon) utsatt i bur i Grenlandsfjordenei en periode pa ca. 6 uker. Resultatene fra kontrollfisk er
0gsa vist.
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Figur 27. Netto akkumulering (Gjennomsnitt; observert konsentrasjon fratrukket verdi i kontrollfisk)
av homologe grupper av furaner i torsk utsatt pa 3 lokaliteter i Grenlandsfjordene. Hvert punkt
representerer middelverdien for 3 SPMDer. Sum TCDF=sum av PCDF med 4 kloratomer,
SumPeCDF= sum av PCDF med 5 kloratomer, SUmHxCDF= sum av PCDF med 6 kloratomer,
SUumHpPCDF= sum av PCDFmed 7 kloratomer, OCDF=PCDFmed 8 kloratomer.
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3.4.4 Akkumuleringi torsk i forhold til observerte konsentragoner i byttedyr

Strandkrabbe og berstemark er viktige byttedyr for torsk i Grenlandsfjordene (Bergstad og Knutsen,
20044). Betydningen av opptak viafadei forhold til vann kan illustreres ved & beregne hvor stor
vektmengde av et byttedyr som i dioksininnhold tilsvarer det som ble observert i torsk etter
opptaksforsgket i Kastebukta. Vi har med utgangspunkt i observerte konsentragoner av PCDF i
strandkrabbe og barstemark fra Frierfjorden (Berge et al. 2004a), samt forsgkstorsken fra K astebukta
foretatt dlike beregninger. Beregningene tyder paat en vektmengde strandkrabbe som tilsvarer mindre
enn 1 % av torskens kroppsvekt og en vektmengde barstemark tilsvarende mindre enn 1.5 % av
torskens kroppsvekt inneholder mer PCDF enn det som ble akkumulert i torsk i |@pet en
eksponeringstid pa 6 uker i Frierfjorden (Kastebukta). Dette tyder pa at byttedyrene er en dominerende
potensiell kilde for dioksiner i sammenliknet med vannet. Tilsvarende kan en ogsa beregne hvor stor
vektmengde av et byttedyr somi dioksininnhold tilsvarer det som ble observert i villfisk fra
Frierfjorden. Villfisken inneholder mer PCDF enn det som ble observert etter opptaksforsgkene og det
skal derfor, naturlig nok, en starre mengde byttedyrmaterialetil far mengden PCDF tilsvarer det som
ble observert i torsk fanget i Frierfjorden. Beregningene tyder pa at en vektmengde strandkrabbe pa
mindre enn 40 % av torskens kroppsvekt og en vektmengde barstemark pa mindre enn 90 % av
torskens kroppsvekt inneholder mer PCDF enn det som ble observert i villfisk fra Frierfjorden.

3.4.5 Effekter pa burfisken

For & pavise eventuelle effekter av miljagifteksponering ble det gjennomfart flere typer
biomarkeranalyser pa forsgksfisken (Berge et a. 2004b). Ved dsike analyser registreres forandringer i
bi okj emi ske prosesser/komponenter i fisken som kan skyldes eksponering til miljegifter. En mer
omfattende studie av biomarkerer i villfisk fra Frierfjorden og Eidangerfjorden er gjennomfert
(Hylland et a. 2004, se ogsa kapitel 3.5) og det henvisestil denne og for en bredere diskuson. Andre
undersekel ser tyder pa at dioksiner har sterk effekt pa enkelte biomarkarer (cytokrom P4501A) hos
fisk. | dette forsgket har ikke fisken blitt eksponert for tilstrekkelig hgye nivaer av dioksiner eller
furaner i vannet til & gi induksjon (gkning) av cytokrom P4501A-aktivitet i lever og det var bare sma
forskjeller mellom stagonene.

3.4.6 Betydningen av opptak viafadei forhold til viavann

Betydningen av opptak viafedei forhold til viavann bleillustrert ved & beregne hvor stor vektmengde
av et byttedyr som i dioksininnhold tilsvarer det som ble observert i torsk etter opptaksforsgket i
Kastebuktaog i villfisk fra Frierfjorden. | begge tilfeller synes byttedyrene & vaare en potensiell viktig
kilde for opptak av " dioksiner” i torsk.

Vi har ogsa vurdert opptak viafedei forhold til viavann ved & sammenligne den daglige
gjennomsnittlige akkumuleringsraten som ble observert i Kastebukta med det en fisk daglig vil ta opp
viafade. | beregningene har vi forutsatt at vi har en torsk pa 500 g, dvs. tilsvarende somii
opptaksforsgkene og at fisken spiser 2,5 % av sin kroppsvekt pr. dag. Vi har lite datafor hvor mye av
inntatt PCDF/PCDD som tas opp i tarmen (akkumuleringseffektivitet) og har derfor gjort beregninger
for en akkumuleringseffektivitet pafra 1 til 20 % (Tabell 9). Selv med en lav
akkumuleringseffektivitet i tarm, vil opptaket via fade dominere sa lenge fisken spiser byttedyr som
inneholder tilsvarende PCDD/F-konsentrasjoner som i strandkrabbe og berstemark fra Frierfjorden.
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Tabell 9. Betydningen av opptak viavann (%) i forhold til totalt opptak (vann + fade) for ulike
PCDF/PCDD i torsk. Det prosentvise opptaket via vann er beregnet for 4 ulike
akkumuleringseffektiviteter (1, 5, 10 og 20 %) og for to typer fade (strandkrabbe og barstemark).
Beregningene forutsetter at torsken spiser 2,5 % av sin kroppsvekt pr. dag.

Akkumuleringseffektivitet i tarm
Strandkrabbe 20 % 10 % 5% 1%
2,3,7,8-TCDD 24 4,7 9,0 33,0
SUM HxCDD 15 3,0 5,8 23,5
OCDD 19 3,7 7,2 27,9
SUM TCDF 0,0 0,1 0,2 0,8
SUM PeCDF 0,3 0,6 1,2 59
SUM HxCDF 14 2,7 5,2 21,7
SUM HpCDF 0,7 14 2,7 12,1
OCDF 0,1 0,2 0,4 1,8
Bor stemark 20 % 10 % 5% 1%
2,3,7,8-TCDD 2,5 4,8 9,2 33,6
SUM HxCDD 0,8 1,6 3,1 13,8
OCDD 0,5 1,0 1,9 8,8
SUM TCDF 0,1 0,2 0,4 19
SUM PeCDF 12 2,3 45 19,1
SUM HxCDF 3,2 6,1 11,5 39,5
SUM HpCDF 05 11 2,2 9,9
OCDF 0,0 0,1 0,2 0,8

Beregningene av C4/C,, - verdier >5 (Figur 28) tyder ogsa pa at opptak via byttedyr er viktig for fisk i
Grenlandsfjorden.

Bade teoreti ske betraktningene basert palog K, for PCDF/PCDD, de relativt hgye
dioksinkonsentragoner observert i byttedyr, antatt forhold mellom konsentrasjon i viktige byttedyr og
i vann (Figur 28) og beregninger av betydningen av opptak viavann i forhold til totalt opptak (Tabell
9) tilsier at opptak viafade er viktigere enn opptak via vannet for torsk i Frierfjorden.

Hovedkonklusjonen blir derfor at akkumulering av PCDF/PCDD fra byttedyr er langt viktigere enn
akkumulering via vannet direkte for fisk i Frierfjorden.

52



NIVA 4876-2004

—a— Suandlaabbe —— Borstemnil:
10E+10 -
1,0E+09 -
JE+D8 -
JE+07 v
1, 0E+D6
10405 +—"—m—"""—""7"—7"—7 ¢ — —
[ =] ] || -y ]
E AR ERRREREREEEERRBEEREE B
EUUUUUUEUUUUUUuuuUuUuuuUEE
T O T = R T T T e S S S S~ B B By O QO M
gggég"*:ﬂsm=&=¥=ﬂ==&===ﬂﬁ===#=£‘ =
K- ) = & R ST = = o
NDEIRRRSEESEECELEERREESLE B
3 meTgd aZEE"gHE gz ”
E E = o= s |—I=
= S
B
Komponenter

Figur 28. Forholdet mellom konsentrasjonen av PCDF/PCDD i byttedyr fra Ringsholmene og vann i
Frierfjordeni 12 m dyp (data fra supplerende informasjon til Persson et al. 2000 tilgjengelig pa
http://pubs.acs.org.). De enkelte forbindel ser er arrangert fra venstre etter stigende K,,, verdi. Benyttet
vannkonsentrasion er basert pa resultater fra analyser av adsorberte forbindelser i polyuretanpropper
korrigert for sotadsorpgon if@lge Persson et a. 2002. Merk at y-aksen har logaritmisk skala med
vitenskapelig skriveméte dvs. 1,0E+05 betyr 10° og 1,0E+10 betyr 10

3.5 Effekter pavillfisk i Grenlandsfjordene

3.5.1 Innledning

Eventuelle effekter av dioksinene i fjordsystemet har tidligere blitt vurdert i forskjellige
sammenhenger. Et bredt spekter av metoder ble benyttet i en stor internasional workshop allerede i
1986 (Bayne et al. 1988). Det eksisterer lange dataserier for tilstanden for samfunn pa blgtbunn og
hardbunn i fjordene og det ble gjennomfart en begrenset overvaking av eventuelle hel seeffekter hos
fisk og blaskjell midt pa 1990-tallet (Hylland et al. 1997). Til tross for at tilferslene pa det tidspunktet
var hgye (Figur 7), var det bare noen av metodene som viste at det faktisk var hel seeffekter hos fisk
og blaskjell under workshop’eni 1986 (Widdows and Johnson 1988). Effekter pa blgtbunn har
generelt kunnet tilskrives organisk belastning, begrenset vannutskiftning og oksygenmangel. Det har
forelgpig ikke veat gjort en gjennomgang av eventuelle dioksin-relaterte effekter pa
hardbunnssamfunnet i fjorden. Overvakingsprogrammet i 1996 viste at det var dpenbar pavirkning pa
bade blaskjell og torsk i fjordomradet. Blaskjellene fra Frierfjorden hadde mindre ressurser igjen til
reproduks on og vekst enn blaskjell lenger ut i fjorden, sannsynligvis pa grunn av dioksinbel astningen.
Effektene kan imidlertid i noen grad ogsa tilskrives forskjeller i hydrografi (salinitet) i de undersgkte
omradene. Effektene patorsk som ble observert i 1996 kunne imidlertid entydig tilskrives dioksin-
pavirkning. Fer det omfattende prosjektet som er beskrevet her, fantes det altsa data som tydet pa at
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det kunne vaare pavirkning av fisk i omradet. Malet med det nye progektet var a avklare om slike
effekter vedvarer i fjordomradet, om de ogsa gjelder andre fiskearter enn torsk (§@arret og skrubbe)
og om effektene er sesongavhengige. Det ble ogsa mulig & relatere eventuelle effekter til
konsentragoner i organismenei en starre grad i dette nye progektet og det ble benyttet et bredere
spekter av metoder enn i det tidligere pros ektet.

3.5.2 Biologiske effekter av dioksiner

Biologiske effekter av miljegifter kan identifiseres og overvakes ved bruk av metoder som spenner fra
pavirkning av bunndyrsamfunnet til endringer i nivaer av proteiner eller enzymer (biomarkerer). Mens
den akologiske relevansen er starst for metoder som vurderer effekter pa samfunn, er metodene i den
andre enden av skalaen (biomarkerer) bedre egnet til didentifisere og kvantifisere miljagiftspesifikke
effekter. Biomarkerer benyttestil a vurdere eventuelle effekter av miljggifter pa helsen til
enkeltindivider av fisk eller virvellagse dyr. Det er imidlertid ikke mulig i dag aforutsi effekter pa
populasioner med utgangspunkt i biomarkearresponser. Det meste av metabolismen i ryggradsdyr skjer
i leveren. De fleste av biomarkarene nedenfor blir derfor malt i lever.

Hos alle organismer er det enzymer som katalyserer nedbrytningen av fettlgselige, organiske stoffer.
Dette kan vaae bade naturlige stoffer, som steroide hormoner, eller fremmedstoffer, som polysykliske
aromatiske hydrokarboner (PAH), polyklorerte bifenyler (PCB) eller dioksiner. Slik nedbrytning
foregdr oftest i to trinn, som kalles fase-l og fase-11. Fase-l er hovedsakelig enzymer som kalles
cytokrom P4501A (forkortes ofte CY P1A). Aktiviteten til dette enzymet i fisk og pattedyr blir
vanligvis malt med et substrat som heter etoksyresorufin og responsen kalles EROD. Det er ogsa
mulig & male konsentrasjonen av enzymet direkte. Dioksiner er blant de stoffene som sterkest pavirker
disse enzymene — eksponering for dioksiner farer til en gkning i mengde enzym og aktivitet. Andre
miljagifter kan ogsa ha samme effekt (PAHer, plane PCB) eller hemme enzymet (TBT). Fase-| |
enzymer katalyserer en sammenkobling (konjugering) av kroppens egne stoffer og fremmedstoffer
med vannl gslige komponenter slik at de kan skilles ut, hovedsakelig gjennom galle. Disse enzymene
vil endre metabolitter frafase-| reaksonene, men ogsa virke direkte pa noen stoffgrupper (somi
utgangspunktet er mer vannlgdige). Det er flere grupper av fase-11 enzymer. Hos fisk dekkes fase-I1
aktivitet av enzymfamiliene glutation Stransferase (GST), UDP-glukuronyl transferaser (UDP-GT)
og sulfotransferaser. Disse enzymene vil ogsa pavirkes av miljagifter som dioksiner, men krever oftest
heyere eksponeringsnivaer enn fase-| far de gker i mengde og aktivitet. | dette progektet ble GST
mdlt. Belastning med ulike miljagifter vil kunne fere til gkte mengder frie radikaler i celler, sdkalt
oksidativ stress. Alle celler har et batteri av mekanismer til forsvar mot slike effekter. Et sentralt
enzym er glutation reduktase (GR) som "resirkulerer” glutation som er oksidert (noe som skjer ved
oksidativ stress). Det forventes at det blir mer av dette enzymet ved gkt belastning med frie radikaler i
cellene. Ogsa andre miljgbetingelser vil imidlertid kunne fordrsake oksidativ stress, blant annet
generell stress og lave oksygennivaer.

Hos hunnfisk vil gstrogener frigis fra gonadene og gi @kt syntese av forstadier til eggeplommeprotein
og eggeskallsproteiner i leveren. Disse proteinene transporteres sa med blodet til gonadene der de
byggesinni rogn. Hos de fleste fiskearter vil det veare svaart lave konsentragoner av
eggeplommeprotein (vitellogenin) i blodet til hannfisk, men ogsa hos hannfisk kan syntesen av
proteinet " skrus pd” av gstrogener. Ved amdle vitellogenin i hannfisk kan en derfor identifisere og
kvantifisere tilstedevaarel sen av miljagstrogener. Dioksiner har anti-gstrogeneffekt hos pattedyr, men
lite er kjent om eventuelle effekter pa fisk. Tidligere undersakelser i Grenlandsfjordene har gitt
resultater som tyder pa gstrogeneffekter.

Det er kjent at fiskelarver er spesielt falsomme for dioksiner. | dette progektet ble det satt ut
befruktede silde-egg for & undersake eventuelle dike effekter.

| en vurdering av helsen til fisk eller andre organismer er det avgjegrende a ha kontroll pa faktorer som
kan pavirke biomarker-responser i tillegg til miljagift-belastning. Slike faktorer er alder, starrelse,
kjenn, arstid og kondigjon.
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3.5.3 Reaultater

Generell status for fisken

Det er viktig & ha oversikt over den generelle status for fisk for en korrekt tolkning av mer helse-
relaterte endepunkt slik som biomarkerer. De to fjordomradene ble valgt fordi det var forventet at
nagringsnettene ville vaare sammenlignbare og at den viktigste forskjellen pafisk i de to omradene ville
vagre eksponering for dioksin. Resultatene viser at det bare var en faktor 2-3 i forskjell pa nivaer av
dioksiner i fisk innsamlet i Frierfjorden (hayest) ogi Eidangerfjorden. Gjennomgaende syntes fisk fra
de to fjordomradene a ha like betingelser gjennom hele aret. Unntaket var smatorsk, som

tilsynel atende hadde darligere betingelser i Frierfjorden om vinteren, men der de raskt kunne ” spise
seg opp” pavéren (Figur 29). Kondison ble her vurdert som forholdet mellom levervekt og total vekt.
Siden torsk i stor grad lagrer overskuddsnaaing i leveren, kan dette forholdet gi en pekepinn om
naaingsforhol dene.

2,5 1 1 E
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1,0 1
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0,0
Eidanger Frier Eidanger Frier
januar april

Figur 29. Lever-somatisk indeks (forholdet mellom lever- og kroppsvekt) hos smatorsk innsamiet i
januar og i april i deto fjord-omradene. Figuren viser median og kvartiler (25/75-persentiler).

Det er ikke usannsynlig at langgrunne omrader i Frierfjorden er spesielt gunstige omrader for
fedeinntak pa varen for smatorsk, noe som vil kunne forklare denne forskjellen. Slike forskjeller vil
0gsa vaae mest tydelige for smafisk (det ble bare innsamlet voksne sj@erret og skrubbe). Til tross for
dette tydet resultatene fra analysene av trofisk niva pa et kortere nagingsnett i Eidangerfjorden ennii
Frierfjorden. Dette vil kunne ha konsekvenser for akkumulering av dioksiner, men bare indirekte pa
effektene.

Pavirkning av avgiftningssystemene for organiske miljggifter

Hos alle tre artene og til alle arstider var det gjennomgéende hgyere aktivitet og konsentrasjon av
cytokrom P4501A i fisk fra Frierfjorden sammenlignet med fisk fra Eidangerfjorden (se

Figur 30 for resultatene fratorsk). Resultatene viser ogsa en forventet arsvariagon i aktiviteten av
enzymet. En dobling av dioksin-konsentrasjonen i fisk fra Frierfjorden sasmmenlignet med fisk fra
Eidangerfjorden er altsatilstrekkelig til at det gir en gkning i aktiviteten av dette enzymsystemet, til
tross for at det allerede er hgye aktiviteter. Alle resultater tilsier at fiskenei de to omradene er relativt
stasjonagre og det synes atsd ikke & vaare en tilvenning hos fiskene til dioksineksponeringen.
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Figur 30. Cytokrom P4501A aktivitet i torsk innsamlet i april og november. Figuren viser median og
kvartiler (25/75-persentiler).

Resultatene for glutation Stransferaseillustrerer hvordan det kan vaare vanskelig a tolke biomarker-
responser med begrensede kunnskaper om naturlige nivaer og hvorfor det kan vaare viktig & ha
kunnskap om sesongvariasjon. For torsk er det dpenbart ulike responser hos fisk i Frierfjorden i
forhold til fisk i Eidanger bade var og hest, men det er bare for torsk innsamlet i november det er en
forventet gkning hos Frierfjord-fisk (Figur 31). Det er mest sannsynlig at det motsatte resultatet som
ble sett for torsk i april, er knyttet til fysiologiske endringer hos fisken like etter gyting, men det er
begrensede kunnskaper om dette. Det er imidlertid klart at det er forskjeller i fase-11 responser mellom
torsk i deto fjordomradene, trolig knyttet til den ulike dioksineksponeringen.
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Figur 31. Glutation Stransferase aktivitet i torsk (begge kjenn) innsamlet i april og november.
Figuren viser median og kvartiler (25/75-persentiler).
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Resultatene for GST viser ogsa en annen egenskap ved fglsomme metoder slik som biomarkerer,
nemlig at det kan vaare artsforskjeller. For §aarret var det forhayd aktivitet av GST i Frierfjordfisk
bade var og hast (Figur 32). Saarret gyter pa hasten og det er tydelig lavere nivaer av fase-1l enzymet
da, men forskjellen mellom omradene beholdes. Resultatene for skrubbe viser ngdvendigheten av
kunnskap om spesifikke arter; hos skrubbe var det ingen &penbare forskjeller mellom fjordene pa noe
tidspunkt (ikke vist).

18
1,6 1
1,4 1
1,2 4
1,0 1
0,8 1 1

0,6 1 1 E

0,4 1
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0,2 1 =

0,0
Eidanger  Frier Eidanger  Frier

april november

Figur 32. Glutation Stransferase aktivitet i §aarret (begge kjgnn) innsamlet i april og november.
Figuren viser median og kvartiler (25/75-persentiler).

Effekter pa antioksidant-forsvaret

Forsvaret mot frie radikaler er mer artsspesifikt enn fase-1 og fase-11 responser, blant annet fordi det er
mange ulike enzymer og anti-oksidanter involvert og ulike arter har generelt variagoner i strategi for
beskyttelse mot skader av frie radikaler. Fri radikal dannel se kan skade proteiner, membraner og DNA
i cellene og kan blant annet fare til unormal cellevekst (kreft). Resultatene som ble funnet i dette
progjektet viser som forventet at det er store artsforskjeller. Det var egentlig bare for §a@arret at det var
en tydelig gkning hos Frierfjordfisk sammenlignet med fisk fra Eidangerfjorden (Figur 33). Som for
GST er det sannsynlig innvirkning av de fysiologiske endringene knyttet til gyting i november. Hay
metabolsk aktivitet i leveren knyttet til produksjon av kjennsprodukter vil ogsa pavirke andre

bi okjemiske prosesser.
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Figur 33. Glutation reduktase aktivitet i §aarret (begge kjenn) innsamlet i april og november. Figuren
viser median og kvartiler (25/75-persentiler).

Jstrogen-effekter

Som nevnt i innledningen, har noen tidligere resultater pekt pa at det kan vaae en gstrogen pavirkning
patorsk i Grenlandsfjordene (Hylland og Braaten 1996). Resultatene som ble funnet i dette prosjektet
stetter i noen grad opp under de tidligere funnene, men det er ikke dramatiske effekter. Hanntorsk fra
Frierfjorden synes a ha noe forhgyde konsentragoner av vitellogenin gjennom aret sammenlignet med
torsk fra Eidanger. Like far gyting gker konsentragionen av vitellogenin i blodet til Eidangertorsk til
samme niva som hos torsk i Frierfjorden. Det er usannsynlig at dioksiner er gstrogenagonister (at de
binder til reseptoren for gstrogen). To mulige mekanismer er at dioksiner pavirker enten omsetning av
testosteron til gstradiol (gker mengden av den cytokrom P450 som katalyserer den omdannelsen) eller
at dioksin pavirker den hormonelle "feedback” for gstradiol og derved gker syntesen av hormonet som
regulerer gstradiol syntesen i gonadene.

3.5.4 Er fisk i Grenlandsfjordene pavirket av dioksiner?

Undersgkelser av biomarkarresponser i andre fjordomrader har bidratt til at eni dag, for enkelte
fiskearter og noen biomarkerer, har en tilstrekkelig kunnskapsbase til & kunne avgjere om
milj efigtbel astningen gir effekter pa fiskens helse.

Torsk er den arten som i hovedsak benyttesi det landsomfattende arlige overvakingsprogrammet

JAMP (Green et a. 2002). Siden 1998 har det vaat gjennomfart enkelte biomarkeranalyser innen dette
programmet, deriblant cytokrom P4501A aktivitet (EROD). Videre har det veat gjennomfart noen
grunnleggende studier om arsvariason i cytokrom P4501A hos skrubbe ved Universitetet i Oslo
(Hylland et al. 1998). Det eksisterer ikke samme bakgrunnsinformasjon for §@arret.

Torsk i bade Frierfjorden og Eidangerfjorden har hayere fase-l aktivitet enn torsk innsamlet i
uforurensede omrader langs kysten og langt hayere enn torsk fra Barentshavet. Tilsvarende er fase-|
aktiviteten i skrubbe fra begge omradene hgyere enn det som er funnet i andre studier. Dioksinnivaene
i Grenlandsfjordene ferer altsatil ekt fase-l metabolisme hos fisk og det er en dose-avhengig respons
hos noen arter (torsk, 5 @arret). Forhayd aktivitet av fase-1 enzymer vil gi endret omsetning ogsa av
kroppens egne stoffer slik som hormoner, men det er ikke tilstrekkelig kunnskap til & kunne forutsi
hvilke effekter dette kan ha pa vekst, utvikling, reproduksjon eller overlevelse hos fisken. Det var
forskjeller mellom fjordomradene ogsa for den delen av fase-I1 systemet som ble malt. De naturlige

58



NIVA 4876-2004

nivéene av total GST-aktivitet (fase-11) i lever hosfisk er hgye og det skal derfor en betydelig
miljggiftbel astning til for & pavirke dette systemet. Resultatene for fase-11 visteigjen at det er viktig &
ha en gjennomtenkt prevetaking for effekt-studier, blant annet & unnga perioder nar organismer er
reproduktivt aktive, sasmmenligne arter og skille pa sterrelse og kjenn.

Det var svake tegn til endringer i gstrogeneffekter hos torsk, men det er forelgpig ikke mulig & knytte
dette til dioksineksponering. Det er behov for eksperimentelle forsgk for & avklare eventuelle effekter
av dioksin pa hormonregulering hos fisk.

Det er i praksisikke mulig a ekstrapolere med sikkerhet fra biomarker-responser til effekter pa
populasjoner. Data fra strandnotinnsamling gjennomfert gjennom mange tiar av
Havforskningsinstituttet (Fladevigen) tyder pa at rekrutteringen av torskefisk ble redusert i
Grenlandsfjordene pa 60- og 70-tallet. Det er imidlertid ikke mulig & knytte denne observasjonen
direktetil dioksinbelastningen i fjordomradet.

Resultatene fra prosektet viste ogsd at det er dpenbare forskjeller mellom ulike fiskearter i deres
responstil miljegifter. Det er en generell oppfatning at laksefisk er generelt mer fgl somme enn andre
grupper (og gir sterkere respons), men resultatene fra dette prosektet tyder ogsa pa at torsk er
anvendelig. Skrubbe er kanskje den europeiske, marine arten det har vaat gjort mest forskning paog
nye molekylaare verktay utvikles ogsa for denne arten. Ogsatidligere erfaringer har imidlertid vist at
blant annet fase-1 responser hos skrubbe er vanskelige atolke. Det er behov for et omfattende
bakgrunnsmateriale for denne arten fer den kan brukes effektivt i effektovervaking. Det er et begrenset
bakgrunnsmateriale for §garret, men omfattende kunnskap om andre laksefisk, saalig regnbuegrret.
Siden en ikke uten videre kan anta at |aksefisk er like er det ogsa behov for mer kunnskap om
forventede responser i denne arten, men resultatene i dette prosjektet tyder pa at ogsa 5 @erret er en
falsom art og en egnet indikatororganisme.

3.5.5 Frekvensav feilutvikling hos sildelar ver

| mai 2001 ble det registrert moden sild i Frierfjorden, og det ble derfor besluttet & forsgke a
gjennomfare et befruktningsforsgk for & sammenlikne kvalitet til plommesekklarver klekket fraegg
inkubert i hhv. Frierfjorden og et kontrollomréde uten dioksinforurensing (Bergstad og Knutsen
2004b).

"Rennende” sild ble fanget pa sildegarn 24/5-2001 pa vestsiden av Frierfjorden ved Sildeberget. To
hunner og én hann ble straket, og eggene festet til plastplater far de ble befruktet med melke fra
hannen. Den 25/5 ble halvdelen av eggene fraktet til Forskningssatsonen Flgdevigen og plassert i
klekkesylinder forsynt med vann frapa 75 m dyp. Resten av eggene ble plassert pa beaye pa 6-7 m dyp
nag fagststedet for silda. Den 5/6-2001 ble eggene fra Frierfjorden hentet og fraktet til Fladevigen
hvor de ble plassert i klekkesylinder under samme miljabetingel ser som de @vrige.

K lekkingen var for begge grupper pabegynt 11/6-2001. Den 13/6 ble det tatt ut prever av
plommesekklarver for vurdering av kvalitet. Kvalitetsvurderingen ble foretatt under lupe mens larvene
var levende. Begge grupper egg synes a klekke tilfredstillende og ganske synkront. Sammenlikningen
som er giennomfert, indikerer at det ikke var forskjellig frekvens av feilutvikling for larvene fra
eggruppene inkubert i h.h.v. Frierfjorden og Fladevigen. Feilutviklingsfrekvensen var ikke unormalt
hay for noen av gruppene.

3.6 Modell for akkumulering av dioksin i organismer

3.6.1 Moddlbeskrivelse

Flyt av polyklorerte dioksiner og furaner (polychlorinated dibenzo-p-dioxins and dibenzofurans,
PCDD/F) i det biologiske systemet er bestemt av strukturen av nagingsnettet (dvs. hvem spiser hvem)
og organismenes evne til ainnta og utskille disse kjemikalier i sitt lokale milj@ (§@vann eller
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sedimentporevann) og a metabolisere dem. Modellen vi har konstruert for & simulere flyt og
bioakkumulasjon av PCDD/F i nagingsnettet i Frierfjorden er en sakalt lineag ratekonstantmodell.
Modéllen tar i betraktning seks forskjellige rater som kan gke eller minske konsentrasjonen av
PCDD/F i organismene (Figur 34). Disse seks ratene er (symbol for ratekonstant er gitt i parenteser):

Inntak direkte fravann og/eller sedimentporevann (K, );
Inntak viafaede (k; );

Utskillelse direkte til vann og/eller sedimentporevann (K );
Utskillelse via ekskreson (k;);

Fortynning pga. gkning i kroppsvolum (vekst, K );

o g~ w DN P

Tap viametabolisering (K, ).

Enhet p& alle ratekonstantene er [dag™]. N&r man ganger ratekonstanten med PCCD/F-konsentrasjonen
i vann, sedimentporevann eller organisme f& man fluksen av PCDD/F i enhet [ng 1™ dag™]. N&r ale
disse seks ratene kobles sammen i et nagringsnett (Figur 35), far man et lineaat farsteordens
ligningssystem som man kan |gse for konsentragonene av PCDD/F i organismene. Ofte antar man at
bade ratekonstantene og PCDD/F-konsentrasionen i vann og sedimentporevann holdes konstant. Da
vil konsentrasionen av PCDD/F i alle organismene stabilisere seg pa et bestemt nivai hva man kaller
en likevektssituag on.

Estimering av ratekonstanter er vanligvis basert pa organismenes fettprosent, kroppsvolum, vann-
oktanol fordelingskoeffisient, etc. Vi har brukt i var modell to forskjellige kilder for & fastsette
(parameterisere) ratekonstantene: 1) fra Gobas (1993) som modellerte bioakkumulering av PCB i Lake
Ontario, og 2) fraHendriks et al. (2001) som brukte et mye sterre datagrunnlag for & estimere de
forskjellige ratene. De to resulterende modeller har vi henholdsvis kalt GOBAS og POS (" Power Of
Size"). Modellenes struktur og egenskaper er beskrevet i mer detaljer i Andersen et al. 2004 (in prep.).

@ Uptake from water
@ Release to water
(©) Uptake from food
(@ Metabolic decay
@ Egestion/defecation
@ Growth dilution

Figur 34. lllustragon av de seks ratene som pavirker konsentrasonen av PCDD/F i en organisme.

3.6.2 Testing, oppsetting og kalibrering av modellen for Frierfjorden

Modellkoden ble farst testet for at ale formler og parametre var implementert som beskrevet i Gobas
(1993). Etter at samsvar mellom modellresultater og resultater gitt i Gobas (1993) var funnet utmerket,
ble modellen satt opp for Frierfjorden. De observerte PCDD/F-konsentragonenei vann og
sedimentporevann i Frierfjorden ble farst korrigert for PCDD/F absorbert i 1@st organisk karbon
(DOC) for a estimere de sanne biotilgjengelige konsentrasjonene ("truly dissolved”). | tillegg ble alle
maleverdier som var under detekg onsgrense erstattet med statistiske estimater. Det ga estimater for
biotilgjengelig konsentragon av hver PCDD/F-kongener i vann og sedimentporevann, som ble brukt
som inngangsdata for bioakkumulasjonsmodellen.
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Neste trinn var & bruke biologiske observasjoner fra Frierfjorden for aanda verdier for de 12 smulerte
artenes kroppsvolum og fettprosent, og for a konstruere et representativt naaringsnett for Frierfjorden
(Figur 35). Nagingsnettet i modellen har fokus patorsk (Gadus morhua L.) siden mye
oppmerksomhet har veat rettet mot konsum- og omsetningsrestriksjoner for torsk i Grenlandfjordene
(pga. PCDD/F-kontaminering). Siden torsk i forskjellige starrelser har forskjellige fedevaner, ble torsk
representert som to sterrel sesgrupper i nagringsnettet (sterre og mindre enn 30 cm). | tillegg til torsk er
skrubbe (Platichthys flesus) og erret (Salmo trutta) vanlige toppredatorer som forventes a representere
forskjellige fadevaner og habitater. Skrubbe finner man typisk naa- bunnen med bunnfauna som
matkilde, mens grret spiser mer pelagiske fisk og invertebrater. Nazringsnettet i modellen er
hovedsakelig konstruert av arter som er involvert i nagingskjeden opp til dissetre fiskeartene (Figur
35). Mange av komponentene i nagingsnettet er ikke representert som enkeltarter men som
artsgrupper, dik som blgtdyr (snegler og muslinger), flerbarstemark etc. (Se Andersen et al. 2004 in
prep.) for nearmere taksonomisk informasjon om disse artsgruppene). Tabell 10 viser de forskjellige
parameterverdiene for organismene og hvorledes deres diettvalg koplet dem sammen i et nagringsnett.

Tabell 10. Organisme-spesifikke parameterverdier for POS- og GOBAS-modellene. Kalibrerte verdier
er merket med stjerne (*). Nar verdiene er forskjellige mellom de to modellene, er GOBA S-verdien
gitt i parentes.

Organisme Volum, |Lipid M etabolisk Frakson av |Dietsammensetning,
[1] frakgon, |degrad. rate, tidveerendei |[-]
[-] [day™] sediment, [-]
POM 10~ 0.01 0 0 (non-feeding)
Mollusks 0.005 |0.01 0 0.67* (non-feeding)
Polychaetes 0.005 |0.00935 |0 0.67* (non-feeding)
Copepods 10° 0.01 0 0 100% POM
Amphipods 0.0005 |0.0116 |0 0.33* (non-feeding)
Shrimps 0.01 0.012 0 0.33* (non-feeding)
Crabs 0.05 0.00725 |0 0.43 (0.64)* |(non-feeding)
Clupeids 0.05 0.1242 |0.001 (0.001)* |0 100% Copepods
Flounder 0.2 0.0212 |0.01 (0.01)* 0 20% Mollusks
75% Polychaetes
2% Amphipods
3% Crabs
Cod <30 0.5 0.0093 |0.005 (0.009)* |0 4% Mollusks
11% Polychaetes
4% Amphipods
68% Shrimps
6% Carcinus
7% Flounder
Cod >30 25 0.0074 |0.002 (0.006)* |0 3% Polychaetes
28% Shrimps
23% Crabs
8% Flounder
38% Cod <30
Trout 1 0.0304 |0.004 (0.007)* |0 12% Polychaetes
6% Amphipods
10% Shrimps
2% Carcinus
16% Clupeids
54% from terrestrial
and freshwater sources
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a)
Body size (kg WW) Lipid fraction (WWw)
Trout Trout
Cod >30 Cod =30
Cod <30 Cod <30
Flounder Flounder
Clupeids Clupeids
Crabs Crabs
Shrimps Shrimps
Amphipods Amphipods
Copepods Copepods
Polychaetes Polychaetes
Mollusks Mollusks
POM POM
10° 10" 0 0.05 0.1 0.15 02

Figur 35. llustragon av organismespesifikke parametre gitt i Tabell 10 (a) Nagingsnettet i
Frierfjorden. Pilene indikerer hvem som blir spist av hvem, og tykkelsen pa pilene illustrerer andelen
av byttet i artens diett. Markebla ringer indikerer fettprosenten og brun farge organismens andel tid
tilbrakt i sedimentet. Tall i parenteser gir organismenes effektiv trofisk posigon i det marine
nagringsnett. (Merk at 54 % av arretens fade kommer fraikke-marine kilder). (b) Kroppsvolum og
fettprosent av de simulerte organismene. "WW” star for ”wet weight” (vatvekt).

Néar modellen var ferdig oppsatt, ble falsomheten for forskjellige parameterverdier analysert (vha. en
metode kalt FAST - Fourier Amplitude Sensitivity Test; se Saltelli et a. 2000). Dette er en nyttig mate
for &fainnsikt i modellens ” anatomi”, og for & kunne velge de mest effektive parametrene for
eventuell kalibrering. Fglsomhetsanalysen pekte ut fire (noksa usikre) parametre som modellen var
spesielt falsom for: 1) fiskenes metaboliseringsrater, 2) invertebratenes tidsandel tilbrakt i sediment, 3)
koeffisient for DOC-korrigering av PCDD/F-konsentrasjoner i vann og sedimentporevann, og 4)
koeffisient som beskriver effekten av sotkarbon pa absorpsion av PCDD/F til partikulaat organisk
stoff (Persson et al. 2002). Disse fire parametre ble brukt for & kalibrere modellen mot observerte
PCDD/F-konsentragioner i organismer i Frierfjorden.
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3.6.3 Resultater fra modellsimuleringer

Som Figur 36 og Figur 37 viser, ssemmer simulerte PCDD/F-konsentragoner fraden kalibrerte POS-
modellen overens med observerte konsentrasjoner innenfor en faktor pa 20. Medianavvik mellom
simuleringer og observasioner stemmer overens innenfor en faktor pa 2.2. Hvis GOBA S-modellen
kjgres med samme parameterverdier som POS-modellen, stemmer simuleringer overens med
observagoner innenfor en faktor 10 (relativt medianavvik 1.9), mens en kalibrert GOBAS-modell gir
enda litt bedre samsvar (avvik innenfor en faktor 9, relativt medianavvik 2.1).

Modellsimuleringer viser ogsa at i en likevektsssituasjon er fade den viktigste PCDD/F-kilden for ale
organismer som har effektiv trofisk posigon hgyere enn 1.0 i modellens naaingsnett (Figur 35). For 8
av de 12 organismene i nagringsnettet, inklusive torsk, er sedimentporevann hovedkilden for PCDD/F i
en likevektssituagon (Tabdll 11).

Figur 38 viser den simulerte tidsutviklingen av PCDD/F-konsentragion for de forskjellige
organismene. Som man ser, Vil systemet etter hvert naame seg en likevektssituag on med konstante
PCDD/F-konsentrasjonene. Resultatene viser at responstiden varierer noe fraart til art (og fra
kongener til kongener), men ligger i starrelsesorden 1-5 &r for alle kombinasjoner. Av alle fiskene har
stor torsk den lengste responstiden, mens krabbene er den langsomst responderende organi smegruppen
blant invertebratene.

Figur 39 viser simulerte versus observerte PCDD/F konsentragoner i stor torsk, hvor hver kongener
er oppgitt badei reelle enheter ogi 2,3,7,8-TCDD toksisitetsekvivalenter (NATO/CCMS, 1988). Dette
viser at de mest toksiske kongenerer i stor torsk er hexaklorerte furaner.

Tabell 11. Simulert frakgon (f) av organismens PCCD/F-konsentragon som har sin opprinnelse i
sedimentporevann. Verdier gjelder for bade POS og GOBAS modeller (bortsett frafor erret der
verdien for GOBA-modellen er gitt i parenteser.

—h

Organisme
POM

Mollusker
(sedimentlevende)
Polychaeter
Copepoder
Amphipoder
Reker

Krabber
Sildefisk
Skrubbeflyndre
Torsk <30
Torsk >30
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o

=

N

=

©
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o
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QCDF
1234788-HpCDF
1234678-HpCDF
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123788-HACDF
123678-HeCDF
123478/123479-HxCDF
23478-PeCDF
12378/12348-PeCDF
2378-TCDF

QcDhD

1234678-HpCDD
123788-HeCDD
123678-HCDD
123478-HeCDD
12378-PeCDD
2378-TCOD
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1234789-HpCDF
1234678-HpCDF

234B78-HCDF
123788-HrCDF
123678-HxCDF
1234781123479-HxCDF
23478-PeCDF
12378/12348-PeCDF
2378-TCDF

QcDD

1234678-HpCDD
123788-HxCDD
123678-HiCDD
123478-HxCDD
12378-PeCDD
2378-TCOD

OCDF
1234789-HpCDF
1234678-HpCDF

234678-HCDF
123788-HxCDF
123678-HxCDF
123478/1234709-HeCDF
23478-PeCDF
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2378-TCDF
ochD
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1234678-HpCDF
234678-HxCOF
123788-HxCOF
123678-HCDF
123478/123479-HxCOF
13478-PeCDF
12378/12348-PeCDF
2378-TCDF
ochD
1234678-HpCDD
123788-HeCDD
123678-HeCDD
123478-HxCDD
12378-PeCDD
2378-TCDD

Figur 36. Modellerte versus observerte PCDD/F konsentrasjoner i Frierfjordens naaingsnett. Begge
modeller bruker samme parameterverdier (fra kalibrert POS modell).
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Figur 37. Modellerte versus observerte PCDD/F konsentragjoner i Frierfjordens naaingsnett.
Punktene representerer ale de 17 simulerte kongenerer og de 9 organismene de finnes observasjoner

for. Begge modeller er kalibrert individuelt mot observasjoner.

Figur 38. Modellert (POS modell) tidsutvikling (det antas rene organismer i starten) av totale

Time (year)

PCDD/F-konsentragjoner i Frierfjordens nagringsnett.
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Cod > 30

QCDF
1234789-HpCDF
1234678-HpCDF
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— POS model
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Figur 39. Modellerte (POS modell) versus observerte PCDD/F konsentragoner i stor torsk i
Frierfjorden.
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4. Utvikling av risikover ktay

4.1 Angrepsmate, gjennomfgring og hovedr esultater

Dette kapitlet beskriver utviklingen av et verktay for vurdering av miljarisiko og konsekvenser av
miljggifter i et fjordsystem. Verktayet er benyttet til en risikovurdering av dioksiner i
Grenlandsfjordene. Forklaringer av begreper og akronymer som er benyttet i fremstillingen, er gitt i
faktaruten nedenfor.

Maélsetningen med dette delprosektet var:

o Utvikle et generelt rammeverk for miljgrisikovurdering av miljagifter i norske kystakosystem.
e Anvende eksisterende og nye kunnskaper om dioksiner i vann, sediment og organismer fra
Grenlandsfjordene for & gjennomfare en miljgrisikovurdering

Denne mal setningen har vi forsakt oppnadd gjennom falgende aktivitetspunkter:

1) Gjennom litteraturstudier og praktiske analyser vurdere om biomarkarer kan erstatte og/eller
supplere standard toksisitetstester i vurdering av PNEBB (PNEC)

2) Gjennom litteraturstudier estimere PNEBB (PNEC) for ulike trofiske nivai Grenlandsfjordene

3) Utfere en konsekvensvurdering som inkluderer en helhetsvurdering av naturmiljget i
Grenlandsfjordene

4) Lage et it-basert verktay for miljerisikovurdering hvor usikkerhet rundt estimatene blir
synliggjort ved hjelp av Monte-Carlo simulering

Det IT-baserte verktayet inkluderer bruk av den abiotiske modellen for & beregne
eksponeringskonsentrasoner (PEC) av dioksin i vann og sedimenter og den biologiske modellen for &
beregne konsentragoner (PBB) i ulike organismer. | det praktiske eksempelet hvor verktayet er
benyttet i Grenlandsfjordene, er malte konsentragoner av dioksin benyttet i stedet for a beregne
eksponeringskonsentrasjoner med den abiotiske modellen (mélte verdier har prioritet foran estimerte).

| tillegg har det vaat en intengon a utvide risikovurderingsanalysen til en konsekvensanalyse som er
mer egnet som grunnlag for beslutninger om tiltak ved at parametere som eksponeringsgrad, tid for
restitugion, pavirket areal samt miljeverdi av pavirket area inkluderesi analysen.

Et viktig aspekt ved utviklingen av risikoverktgyet har veat &inkludere statistiske usikkerhetsanalyser.
Pa denne maten kan man avgjere pdliteligheten av en beregnet risiko og om det er mest
hensiktsmessig diverksette tiltak eller om man heller burde bruke ressurser pa aforbedre

besl utningsgrunnl aget.

Selv om arbeidet er fokusert parisikovurdering av dioksiner i Grenlandsfjordene, er det lagt vekt paa
lage et generdt I T-basert verkt@y som kan tilpasses for vurdering av andre kjemikalier og i andre
fjordomrader. Derved har man et verktgy hvor man kan utfere komparative analyser for ulike
problemfjorder som gir mulighet for & prioritere tiltak pa bakgrunn av hvilken fjord som kommer
darligst ut i en konsekvensvurdering.
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Faktarute

PEC Predicted Environmental Concentration: Brukes i forbindel se med risikovurdering
til & betegne beregnet konsentragon av et stoff i miljget (for eksempel i vannfasen)

PBB Predicted Environmental Body Burden: Brukesi forbindelse med risikovurdering
til & betegne beregnet intern konsentrasjon av et stoff i organismer

PNEC Predicted No Effect Concentration: Brukesi forbindelse med risikovurdering til &

betegne gvre konsentragonsgrense i miljget for ingen eller akseptable effekter
PNEBB Predicted No Effect Body Burden: Brukesi forbindelse med risikovurdering til &
betegne gvre konsentragonsgrense internt i organismer for ingen eller akseptable

effekter

LC50 K onsentragon som dreper 50% av forsgksdyrenei en toksisitetstest

L D50 Dose som dreper 50% av forsgksdyrenei en toksisitetstest

EC50 Konsentrag on som gir 50% effekt (for eksempel 50% redukson av vekst) i en
toksisitetstest

NOEC No Observable Effect Concentration: Den hgyeste konsentrasjonen som ikke gir
signifikant effekt i en toksisitetstest

LOEC Lowest Observable Effect Concentration: Den laveste konsentrasonen som gir
signifikant effekt i en toksisitetstest

NOAEL No Observable Adverse Effect Level: Den hgyeste dosen eller interne
konsentragonen (body byrden) som ikke gir signifikant effekt i en toksisitetstest

LOAEL Lowest Observable Adverse Effect Level. Den laveste dosen eller interne
konsentragonen i organismen som gir signifikant effekt i en toksisitetstest

TGD Technica Guidance Document: Manual for risikovurdering utviklet for EUs
direktiver for riskovurdering av nye og eksiterende industrikjemikalier

BMF Body Magnification Factor, benyttes for a estimere bioakkumulering i
nagringskjeden

AF Applikagonsfaktor: Benyttestil & beregne PNEC fra toksisitestdata

HC5 Den konsentragion som ifalge en analyse av statistisk fordeling av ulike arters

f@lsomhet gir effekter pa mindre enn 5% av alle arter

4.2 Generelt om miljerisikovurdering av kjemikalier

Verktay for vurdering av miljerisiko er utviklet som et redskap for forvaltning av kjemikalier. |
forbindelse med EU-direktiver for risikovurdering av nye og eksisterende kjemikalier er det utarbeidet
et konsept for analyse av miljg— og helserisiko som er nedfelt i Technical Guidance Document, TGD
(European Commission 2003). Prinsippene for miljgrisikovurderingen i TGD som i mange andre
liknende verktay, er at man gjar separate beregninger av hvilke konsentrasoner av kjemikaliet som vil
oppstai miljeet (PEC = Predicted Environmental Concentration) og den hayeste konsentragon som
ikke forventes & gi skadelige miljgeffekter (PNEC = Predicted No Effect Concentration). Risikokvoten
(PEC/PNEC) indikerer sannsynligheten for uakseptable skadevirkninger. For nye kjemikalier beregnes
PEC ut fraforventede utslippscenarier og kjemikaliets fysi sk/kjemiske egenskaper (vannlgslighet,
flyktighet, fordelingskoeffisient oktanol/vann (Kow), hydrolyse, fotolyse, biologisk nedbrytbarhet).
For kjemikalier som er i bruk kan ogsa malinger av konsentrasjoner i miljget leggestil grunn for
eksponeringsberegningene.

Beregning av PNEC blir gjort pa grunnlag av undersgkelser av effekter pa relevante organismer.
PNEC for akvatisk miljg blir utledet fra toksisitetstester med vannlevende organismer som
representerer ulike taksonomiske grupper og ulike trofiske nivaer i gkosystemet. Som et minimum,
skal representanter for gruppene alger, evertebrater og fisk vaae representert. Videre etterstreves det at
man har data for kroniske effekter fralangtidsstudier. Fremgangsméten ved beregning av PNEC fra
toksisitetsdata er avhengig av mengden informasjon som er tilgjengelig. For & kompensere for
usikkerheten i estimatet av PNEC fra toksisitetsdata benyttes applikas onsfaktorer:
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PNEC = £S
AF

hvor
EC = den laveste effektkonsentrasjonen fra de til gjengelige testene*
AF = Applikasonsfaktor (avhengig av omfang og type informasjon som er tilgjengelig)

For kjemikalier hvor man har rikelig tilgang pa toksisitetsdata, dvs. kroniske effektstudier med mange
ulike organismer, har man utviklet en statistisk metode for beregning av PNEC. Denne er basert pa
antagelsen at fglsomheten (f.eks. malt som NOEC) for alle organismer er normalfordelt og at de
organismer som det fins toksisitetsdata for, er et tilfeldig utvalg av alle arter i gkosystemet. Ved en
analyse av tilgjengelige toksisitestdata kan det eksponeringsniva som gir skader pa en bestemt andel

av alle arter beregnes. Vanligvis bestemmes 95-prosentilen, dvs. den konsentrason som beskytter 95
% av artene. Denne konsentrasjon betegnes HC5 og benyttes som grunnlag for PNEC. Ogsa ved denne
fremgangsmaten anbefales bruk av en applikas onsfaktor pa 1-5 for ata hgyde for usikkerheten i
estimatet, men denne faktoren er lavere enn det som anbefaes nar PNEC beregnes pa grunnlag av
laveste NOEC eller L(EC)50 fra et mindre utvalg av organismer.

En fordel med statistisk analyse av fordeling av falsomhet hos ulike organismer er at den kan benyttes
til & estimere hvor stor andel av alle arter som forventes & bli pavirket ved ulike eksponeringsnivaer,
og at sannsynligheten for en beregnet risiko kan angis.

4.3 Risikovurdering av dioksin

Dioksiner kjennetegnes ved hay persistens og lipofilitet. For stoffer med slike egenskaper er
risikovurdering basert pa PEC/PNEC i vannmiljg spesielt komplisert bl.a. fordi:

o Effektstudier med definert eksponeringskonsentrasion i vann er vanskelig a gjennomfare pa
grunn av lav vannlgslighet og adsorbsjon til suspendert materiale og andre overflater i
testsystemer

e Det tar lang tid & oppna likevektskonsentragon av dioksin i sterre organismer (for eksempel
fisk)

e Eksponering viafade er viktigere enn viavann

For &unnga problemene nevnt ovenfor er risikovurderingen basert pa interne konsentrasoner i
organismene i stedet for konsentragoner i vannfasen. Dvs. i stedet for PEC beregnes PBB (Predicted
Body Burden) og i stedet for PNEC bestemmes en PNEBB (Predicted No Effect Body Burden).

Til beregning av PBB benyttes den biotiske modellen som beskriver BB for ulike organismegrupper i
tid og rom i fjordsystemet. For fugl og pattedyr er PBB beregnet med antagelsen at BMF= 20.

For & beregne PNEBB er det foretatt en innsamling av tilgjengelige data fra effektstudier av dioksiner
hvor den toksiske effekten er relatert til en definert dose eller intern konsentrasion (BB). | tillegg til
tester hvor tradigonelle toksisitetsendepunkter som NOEC for vekst, reproduksjon eller effekter pa
tidlige livsstadier er undersgkt, er det ogsa gjort en sammenstilling av data for effekter malt med
biomarkerer. Dette ble gjort for & sammenlikne konsentrasjonsnivaer for ulike toksiske effekter og
biomarkarresponser.

! Effektkonsentrasjonen kan vaae en LC50-verdi eller EC50-verdi fra akutte toksisitetstester eller en NOEC-
verdi frakroniske tester.
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Den meget haye toksisiteten av dioksiner skyldes at de bindes effektivt til en spesifikk reseptor kalt
Ah-reseptoren i celleplasmaen. Bindingen utlgser en kjede av reakgoner hvor Ah-reseptoren til dutt
koplestil en DNA-sekvens etter & havandret inn i cellekjernen. Bindingen til Ah—reseptoren varierer
mellom ulike kongener av PCDD og PCDF, avhengig av molekylenes geometriske konfigurasjon.
Andre miljagifter med dioksinlik struktur som noen PAHer og plane PCB-kongener, bindes ogsatil
denne reseptoren og har derfor liknende toksiske effekter. Pa grunn av forskjellenei bindingstyrke til
Ah-reseptoren har de ulike nevnte miljggiftene ulik toksisitet. Den samlede konsentrasjonen av disse
stoffene uttrykkes derfor ofte som toksisitetsekvivalenter basert pa den mest toksiske
dioksinkongeneren 2,3,7,8-TCDD (Van den Berg et a. 1998). | det falgende er alle konsentrasjoner
av dioksiner angitt som toksisitetsekvivalenter. Dette muliggjer en samlet vurdering av ale stoffer
med dioksinliknende toksisk virkningsmekanisme.

4.3.1 PNEBB beregnet pa grunnlag av toksisitetsdata

PNEBB for dioksin er beregnet separat for de ulike organismegruppene alger, invertebrater, fisk, fugl
og pattedyr. For de organismegrupper hvor datamengden har veat tilstrekkelig, er PNEBB beregnet pa
grunnlag av en statistisk log-normalfordelingsanayse. For alger og invertebrater, hvor datagrunnlaget
var mindre, er PNEBB beregnet fralaveste NOEC-verdi og med applikagonsfaktorer i henhold til
TGD (SeTabell 12).

Tabell 12. Applikagonsfaktorer(AF) som benyttes ved estimering av PNEC og PNEBB avhengig av
testtype.

Tilgjengelig testdata AF
3 akutte tester (alger, invertebrater, fisk) (EC(LC)sp) 1000
1 kronisk test mest sensitiv art (NOEC) 100
3 kroniske tester (alger, invertebrater, fisk) (NOEC) 10
Arts senditivitets fordeling metode (NOEC) 1-5
ved estimering av PNEBB sd er det BB (body-burden) som erstatter C
(concentration)

Den statistiske analysen av toksisitetsdata for beregning av PNEBB ble gjort som beskrevet av
Aldenberg and Jaworska (2000). Effektkonsentrasjoner for hver organismegruppe ble organisert i
stigende rekkef glge og analysert med hensyn til normalfordeling etter logaritmisk transformering. Med
utgangspunkt i gjennomsnittsverdi og standardavvik ble den konsentragon som forventes a beskytte
95% av organismene (HC5), bestemt fra tabellenetil Aldenberg and Jaworska (2000). Det er gjort
separate analyser av datafor akutt toksisitet (LC50-verdier), kroniske LOAEL (Lowest Observable
Adverse Effect Loading) og NOAEL (No Observable Adverse Effect Level). Til sammenlikning er
ogsa PNEBB beregnet pa grunnlag av laveste effektkonsentrasjoner med applikasjonsfaktorer i
henhold til TGD. Applikasonsfaktorene som er benyttet i de ulike PNEBB-beregningene er presentert
i Tabell 13. Resultatene er sammenstilt i Tabell 14.

| Figur 40 er det vist et eksempel pa hvordan testdata er tilpasset den statistisk estimerte kumulative
kurve ved antagelse av at data er normalfordelt.
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Figur 40. Eksempel pa statistisk behandling av testdata for fisk for estimering av HC5 (5% percentilen
til kurven) som benyttestil etablering av PNEBB verdi. Testdata er organisert i stigende rekkefglge
mht aktuelt endepunkt. Inntegnet kurve er statistisk beregnet kumulativ fordelingskurve for observerte
testdata ved antagel se om normalfordeling av data.

Tabell 13. Applikagionsfaktorer benyttet til beregning av PNEBB fratoksisitetsdata.

M etode Grunnlag for PNEBB Applikag onsfaktor
TGD Laveste LD50 eller NOEBB 10-1000

Statistisk analyse av LD50 HC5 50

Statistisk analyse av LOAEL | HC5 10

Statistisk analyse av NOAEL | HC5 5

Tabell 14. PNEBB for dioksini fisk, fugl og pattedyr beregnet med forskjellige metoder og
datagrunnlag. PNEBB TDG er basert pa laveste effektkonsentrasion med applikasj onsfaktor. PNEBB
LD50 er basert pa HC5 for akutt-tester. PNEBB LOAEL og PNEBB NOAEL er basert pAHCS fra
kroniske toksisitetstester. "n” angir antall observasioner. Konfidensintervall angir 95 % omradet for
estimert PNEBB. Konsentragonene er angitt som ng/g.

Organisme- |PNEBB|PNEBB| n |Konfidens| PNEBB | n | Konfidens | PNEBB | n | Konfidens

gruppe TGD | LD50 intervall | LOAEL intervall |NOAEL intervall
Fisk ng/g 2,1 0,34 [35|012-0,74| 081 18 | 0,16-251 | 0,82 | 8| 0,064-3,1
Fugl ng/g 0,5 081 | 7| 0,01-6,0 0,13 7 |0,001-1,41

Pattedyr ng/g 0,6 490 | 9| 0,16-31,0

Tabellen viser at PNEBB-estimatene for fisk og fugl basert pa statistisk analyse av kroniske
effektstudier (LOAEL og NOAEL -verdier) er lavere, dvs. mer konservative enn PNEBB estimert i
henhold til TGD fralaveste effektkonsentrasjon med bruk av applikas onsfaktorer. Den statistisk
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beregnede PNEBB basert pa akutte effekter (LD50) er lavere enn PNEBB-TGD for fisk, men hayere
for fugl.

| den vidererisikovurderingen i dette prosjektet er PNEBB = 0,82 ng/g benyttet for fisk, PNEBB =
0,13 ng/g benyttet for fugl og PNEBB = 4,9 ng/g benyttet for pattedyr (Se Tabell 14).

4.3.2 PNEBB beregnet pa grunnlag av biomarker data

Biomarkarer er en betegnelse pa fysiologiske indikatorer pa helsetilstanden til organismer.
Biomarkarer er mer eller mindre spesifikke for eksponering til eller pavirkning av ulike miljggifter.

Med hensyn pa miljerisikovurdering av dioksin-liknende stoffer i marint milja er cytokrom P450 1A
enzymaktivitet i fiskelever en svaat aktuell biomarker, fordi den induseres av stoffer som bindestil
Ah-reseptoren. Induksion av P450 1A i fisk er viet stor oppmerksomhet som en biomarker for
eksponering til PAH, PCB og dioksiner (se oversiktsartikler Goksgyr and Forlin 1992, Stegeman and
Hahn 1994, Fent and Bucheli 1995, Goksgyr 1995). Maling av av EROD (7-Ethoxyresorufin-O-
deetylase) benyttes som indikason pa cytokrom P450 1A aktivitet.

Det finnes en betydelig mengde litteraturdata mht. induksjon av EROD hos organismer (fisk
hovedsakelig) ved eksponering til dioksin. Mange av studiene er utfert i 1aboratoriet under kontrollerte
betingel ser tilsvarende toksisitetstester. PA samme mate som ved toksisitetstestene, kan det bestemmes
NOAEL (No Adverse Effect Level), LOAEL (Lowest Adverse Effect Level) eler EC50 for
biomarkerresponsen. Statistiske analyser tilsvarende det som ble benyttet for toksisitetstestene utfart
pa dette materialet, er presentert i Tabell 15. Resultatene basert pa toksisitetsdata fra Tabell 14 er
inkludert som sammenlikning.

Tabell 15. Statistisk behandling av biomarkardata for etablering av PNEBB for fisk patilsvarende
metode som for toksisitetsdata. Det er ikke brukt noen applikas onsfaktor pa biomarkerdata (dvs.
PNEBB er satt lik HC5) fordi det er antatt at biomarkerresponser vil opptre ved lavere konsentragoner
enn de som gir kronisk toksisitet.

Datagrunnlag | PNEBB |[PNEBB| n | Konfidens| PNEBB | n |Konfidens| PNEBB | n |Konfidens
TDG | LD50 intervall |LOAEL intervall |NOAEL intervall

Biomarkarer 15 11 | 0.04-128 | 359 | 8| 0.03-40

ng/g

Toks.-tester 2,1 0,34 |35| 0,12-0,74 | 081 |18 |0,16-251| 0,82 | 8| 0,064-3,1

ng/g

Biomarkerdata samsvarer bra med toksisitetsdata

Resultatene viser at PNEBB basert pa biomarkerer er i samme starrel sesorden, men noe hgyere
(mindre konservative) enn PNEBB basert pa kroniske toksisitetstester (LOAEL- og NOAEL -verdier).
Dette har sammenheng med at det ikke er benyttet applikasjonsfaktorer pa biomarkerdata. Resultatene
tyder pa at kritisk grense for biomarkerresponser og kronisk toksisitet er omtrent sammenfallende for
dioksiner og at det bar benyttes en applikas onsfaktor i starrelsesorden 1-5 dersom man skal legge
induks on av biomarkerer som grunnlag for estimat av PNEBB. Det bar imidlertid ogsa bemerkes at
konfidensintervallene for PNEBB beregnet fra biomarkerdata er store, hvilket innebager forholdsvis
stor usikkerhet. Hvorvidt det er en slik sammenheng mellom toksistetsdata og biomarkerdata ogsa for
andre miljagifter blir det viktig & avgjere fremover.

Sammenlikningen mellom effektnivaer for kroniske effekter tyder pa at bruk av biomarkarer i
overvaking kan vaare egnet for aindikere om PNEBB for kronisk toksisitet er overskredet for
dioksiner.
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4.4 ABRISK - Verktgy for konsekvensvurdering

| en konsekvensvurdering ansker man a utdype ytterligere konsekvenser for naturmiljget basert pa
stedspesifikk informasjon. Det gir myndigheter bedre grunnlag for prioritering av tiltak basert paf. eks
omfang i skade, areal av pavirket omrade, naturverdi av pavirket omrade o.l. For a kunne tallfeste
konsekvens er det nedenfor utviklet algoritmer som er lagt inn i et modellverktay, ABRISK. |
ABRISK er ogsa kjent usikkerhet rundt estimater lagt inn slik at total usikkerhet i
konsekvensvurderingen kan anskueliggj ares.

Det etterfglgende arbeid er et teoretisk eksempel pa hvordan andre miljgparametre enn PEC/PNEC
kan inngdi en miljerisikovurdering og derved gi et bedre mal pa de totale miljgkonsekvensene. Denne
teoretiske tilnarmel sen er basert pa "redistic worst case” -tankegang, som innebager at nar det er
valgmulighet, s& benyttes den parameterverdi som gir hgyest risiko. Nar resultatet i en slik teoretisk
vurdering indikerer avorlige problemer, bar man farst sparre seg om PEC eller PNEC er estimert med
tilstrekkelig sikkerhet. Er man usikker pad PEC kan man foreta feltmalinger for de PEC-estimatene
man er usikker pa og deretter legge disse inn i modellen. Gjelder usikkerheten PNEC kan kroniske
effektstudier utfares for & forbedre datagrunnlaget for estimatet.

Mange parametre har vaat vurdert inkludert i arbeidet med konsekvensvurdering. Forhold som effekt
parekreasion, nagingsfiske, kostnader ved opprensningstiltak, bosetting og hyttebygging er alle
relevante parametre for en konskvensanalyse, men er vurdert aligge utenfor dette progektets ramme. |
denne konsekvensvurderingen har det vaat vektlagt at parametrene skal gi informasjon om
avorlighetsgrad i forhold til gnsket om et funkgonelt gkosystem med bevaring av artsmangfold. Det
mener vi de utvalgte parametrene under ivaretar.

Risikoen for gifteffekter pa organismer i miljget, uttrykt som PEC/PNEC eller PBB/PNEBB er
utgangspunktet for & beskrive mulig konsekvens av en kjemikalieeksponering. Imidlertid, i en
totalvurdering av konsekvenser for de lokale ressursene ma det taes hensyn til hvilke og hvor mange
organismegrupper som blir pafart skade. Andre faktorer som pavirker konsekvensen er de ulike
organismegruppenes restitugionsevne, det totale areal som er berart av en effekt og den akol ogiske
verdien (verneverdien) av de bergrte arealer. Disse faktorer er i modellen representert ved fem
parametere som er definert i Tabell 16. For hver av parametrene er det definert klasser og en faktor for
parametrens betydning. Utdypende tekst for den enkelte parameter falger nedenfor.

Tabell 16. Parametre for bruk i konsekvensvurdering. Bokstaver i fet skrift i parameterkolonne er
benyttet i algoritmer.

Nr. | Parameter Mulige utdag Relativ Verdispenn
(fra—til) betydning

1 T=Toksisitetsrisiko <0,01->100 Stor; 0,25 0-5

2 E=Eksponeringsgrad 0-5 Liten; 0,10 0-5

3 R=Restitus onsevne God-middels Moderat; 0,15 1-3
Dérlig

4 A=Berort areal < 200m*->20km® | Stor; 0,25 1-5

5 V=Verdi Ingen - Stor; 0,25 1-5
Internasj onal
verneverdi

Ad parameter nr. 1 Toksisitetsrisiko (T)

PEC/PNEC>1 er en indikagon pa at en effekt kan forekomme i en bestemt organismegruppe basert pa
standard toksisitetstester. | dette arbeidet er det valgt a klassifisere utslagene for PEC/PNEC i 5 klasser
(T1-T5) somvisti Tabell 17 der de to laveste klassene angir usignifikante effekter dvs.

PEC/PNEC<1.
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Hvis PEC/PNEC (PEBB/PNEBB) er > 1 saskal fglgende algoritmer benyttes: T=log(PEC/PNEC)+2.
Dersom beregnet verdi blir starre enn 5 settes den lik 5.

Tabell 17. Utslagsklasser for PEC/PNEC (T1-T5).

PEC/PNEC | Utslagsklasse
<0,01 T1=0
0,01-<1 T2=1
1-10 T3=2
10-100 T4=3
>100 T5=(4-5)

Ad parameter nr 2 Eksponering (E)

Ideelt sett bar man her ha opplysninger om levesett og konsentragon i mat til organismer som skal
vurderes. Den type informagjon er ikke tilgjengelig for alle organismer. Eksponering er derfor
forenklet til &representere antall grupper av organismer som er eksponert i en dik grad at PEC/PNEC
eller PEBB/PNEBB for gruppen er >1. Aktuelle organismegrupper er i dette tilfelle pattedyr, fugl ,
fisk, invertebrater og alger. Denne parameteren inngdr i algoritmen for samlet konsekvensklasse-
estimering. Verdien pa E gker med 0,2 for hver organismegruppe som har PEC/PNEC>1, ik at E=1
nar ale fem organismegrupper er pavirket.

Ad parameter nr 3 Restitugion (R)

Restitusion kan i denne sammenheng ses pa som gkosystemets evne til & motsta skade og gjenvinne
funksonen. Effekten av en eksponering oppstar pa artsniva. | hvilken grad funksonen til gkosystemet
berares vil i noen grad bestemmes av diversiteten i omradet. Derfor kan diversiteten vaae et uttrykk
for gkosystemets evne til a motsta endring og skade. Innenfor prosjektet har det ikke vaat grunnlag for
agavidere med kvantifisering av diversitet, men i et videre utviklingsarbeid ber parameteren
vurderes. Pa bestandsniva kan evne til restitusion ses pa som en dynamisk motstandsevne. Forenklet
foreslas det derfor alegge il grunn en faglig vurdering av reproduksjonsrate og muligheter for
rekruttering ved immigrasjon og nagringsstrategi for atilordne restitugon en verdi. Restitus onsevne er
forenklet tolket som organismegruppens evne til a reetablere en livskraftig populasjon etter ferst a ha
vaat utradert fra et gitt omrade. Restitugon blir derfor bestemt av organismenes evne til
nykolonisering fraikke pavirket omréde og generasjonstid, som uttrykk for reetablering av

funkg onsdyktig populasjon. Organismegrupper med hgyt potensial for immigrasjon og kort
generagonstid far lav R-verdi =1 og motsatt for pattedyr og fugl som far R-verdi=3. Listen nedenfor
angir benyttede verdier (R verdier i parantes):

1) Pattedyr (3)

2) Fugler (3)

3) Fisk planktoniske (1)

4) Planktoniske evertebrater (1)
5) Bentiske evertebrater (2)

6) Bentiske planter/alger (2)

7 Planktoniske planter/alger (1)

Ad parameter nr 4 og 5 Areal (A) og Verneomrade (V)

Verneverdi er et begrep som er innarbeidet og anvendesi forbindelse med verneplaner (pers. med.
Kristin Dale, Fylkesmannen i Telemark, Miljgvernavdelingen). Omréder eller forekomster som er gitt
en verneverdi av en eller annen karakter blir ikke nadvendigvis vernet, men verneverdien er en
indikasion pa betydningen av de gkol ogiske verdiene som omradet omfatter. | modellen er det laget et
eget Excel ark som beregner verdien til V og A. Her er det blitt tatt hensyn til bade antall og sterrelse
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av vernede omrader. Verneomrader i Norge er ofte definert i forhold til hvilke organismegrupper som
verneomrédet er tiltenkt & verne. | Grenlandsomradet er det listet 47 omrader med verneinteresser. Av
disse omrédene er 16 funnet aligge innen omrédet til DIG-prosjektet. Verneinteresser er gradert i
forhold til grad (foresl &t vernet, park, reservat osv) og betydning av vernet (lokal, nasjonal osv). Area
vekter starrelsen pa pavirket omrade.

Initialt beregnes en forel gpig konsekvensverdi for hver enkelt organismegruppe:
| algoritmene nedenfor er Konsekvensverdi (K) for de ulike gruppene angitt. Det er ogsa angitt
aktuelle R- og VA-verdier for Grenlandsfjordene.

Alger:
Kage=T7*0,25+0,25* R+0,5*VA (Hvor R=1, VA leggesinn fra Worksheet "Vern x areal”)
Grenland: VA=1

Invertebrater:
Kinverteoraer= T*0,25+0,25* R+0,5* VA (Hvor R=2, VA leggesinn fraWorksheet "Vern x ared”)
Grenland: VA=1

Fisk:
Ksige= T*0,25+0,25* R+0,5* VA (Hvor R=1, VA leggesinn fraWorksheet "Vern x area”)
Grenland: VA=1,8

Fugl:
Krg= T*0,25+0,25*R+0,5* VA (Hvor R=3, VA leggesinn fra Worksheet "Vern x areal”)
Grenland: VA=2,4

Pattedyr:
Kpatedyr= T*0,25+0,25* R+0,5* VA (Hvor R=3, VA leggesinn fraWorksheet "Vern x areal”)
Grenland: VA=1

| ABRISK beregnes Konsekvensverdiene med varierende input-verdier for PEC og PNEC simulert
med Monte Carlo analyseteknikk som tar hensyn til usikkerheten i estimatene av PEC og PNEC. Pa
den méaten far man et uttrykk for sannsynligheten for en bestemt konsekvens. Konsekvensverdiene fra
hver modellkjering tilordnes en konsekvensklasse (K0-K5) med hjelp av vanlige avrundningsregler.
Separate beregninger utfares for hver organismegruppe.

4.5 Total konsekvens

Ved & ta gjennomsnittlig konsekvensverdi for alle dyregrupper og legge til E som angir antall
organismegrupper i faresonen far man et uttrykk for total miljgkonsekvens. Algoritmen er vist under
og er lagt inn i IT-verktayet for miljerisikovurdering.

TOtaI = 012* KAIger+012* Klnvenebrate'{'oaz* KFisk+0,2* KFugI+O,2* KPaItedyr+E

Resultatet av konsekvensanalyse for Grenlandsfjordene er vist i Tabell 18. Som input-verdier er det
benyttet midlet malte konsentragioner av dioksin i sediment og vann i Frierfjorden som utgangspunkt
(0,043 pg/l i vannfasen og 108 pg/l i porevann). Det er lagt en konfidensfaktor pa 100 pa disse
verdiene.
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Tabell 18. Konsekvensklasser for ulike organismegrupper med beregnet sannsynlighet og total
konsekvensklasse for Grenlandsfjordene mht sum dioksin. Sannsynlighet er oppgitt som %
sannsynlighet for oppnael se av en bestemt konsekvensklasse. Modellverktgyet ABRISK er benyttet i
alle berergninger.

KO K1 K2 K3 K4 K5
Alger 100 0 0 0 0 0
Invertebrater 0 0 94 6 0 0
Fisk 0 0 46 54 0 0
Fugl 0 0 0 0 98 2
Pattedyr 0 0 0 99 1 0
Total (gjen. snitt) 0 0 0 100 0 0

Av Tabell 18 gar det fram at det er relativt liten spreding i konsekvensklasse-estimatene innen de
ulike gruppene, derimot er det stor variagon mellom organismegrupper. Dette er som forventet og
henger sammen med at dioksin oppkonsentreres i nagringskjeden.

4.6 Tolking av konsekvensklassene

Tolkingen av total konsekvensklasse nedenfor er litt grov og forenklet. Ofte vil detaljer for hver enkelt
gruppe vaae av vel sa stor interesse, avhengig av fokus. Dette er noe av fleksibiliteten til dette
verktgyet, nemlig at man kan fa et uttrykk for miljgkonsekvens bade for enkelt grupper og for hele
omradet som gkosystem. Dette er spesielt vesentlig om det skulle vaare snakk om verneverdige
bestander av ulike organismer. Da dette er en teoretisk modell som benytter "realistic worst case”-
antagelser, kan det innebagre at man i farste omgang velger & utfere malinger i felt nér resultatet er
konsekvensklasse 3 eller hayere.

Konsekvensklasse O:
PEC/PNEC eller PEBB/PNEBB er langt under 1. Det er ikke sannsynliggjort noen effekter pa
organismer. Det er ikke behov for videre undersgkel ser

Konsekvensklasse 1:
PEC/PNEC €eller PEBB/PNEBB er <1. Det kan likevel vaare grunn til & validere resultatet med bruk av
biomarkarer for & bekrefte at organismer i omradet ikke er pavirket.

K onsekvensklasse 2:

PEC/PNEC eller PEBB/PNEBB er >1. Det kan vaae grunn til & validere resultatet med bruk av
biomarkarer for & bekrefte at organismer er pavirket. Enkelte arter kan vagre pavirket i en slik grad at
det pavirker artsammensetning i omradet. Verneinteresser er ikke bergrt. Tiltak ikke ngdvendig.

Konsekvensklasse 3:

PEC/PNEC eller PEBB/PNEBB er >1. Det kan vaare grunn til & validere resultatet med bruk av
biomarkerer for & bekrefte at organismer er pavirket. Enkelte arter kan vaae pavirket i en slik grad at
det pavirker arttsammensetning i omradet. Mindre verneinteresser er berert. Tiltak kan vaae
nadvendig.
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K onsekvensklasse 4

PEC/PNEC €eller PEBB/PNEBB er >10. Det kan vage grunn til a validere resultatet med bruk av
biomarkerer for & bekrefte at organismer er pavirket. Flere arter kan vaare pavirket i en dlik grad at det
pavirker artsammensetning i omradet. Nasjonale verneinteresser er bergrt. Tiltak er nadvendig.

Konsekvensklasse 5:
PEC/PNEC €eller PEBB/PNEBB er >100. Flere arter kan vaare pavirket i en slik grad at det pavirker
artsammensetning i omradet. Store nasjonale verneinteresser er berart. Tiltak er nedvendig.

4.6.1 Usikkerhetsanalyse

I Monte Carlo anayseteknikk kjgrer man mange repeterte modellkjaringer der man varierer de
forskjellige input- og parameterverdiene sik at man da oppnar en modelloutput i form av en
sannsynlighetsfordeling. Denne spredningen i modellresultater skal reflektere naturlig variabilitet
og/eller usikkerhet pga. manglende kunnskap. Mao., i tillegg til den forventede verdien far man ogsa
informag on om denne verdiens “kvalitet”.

Gitt bra datagrunnlag og adekvate modellantagel ser, kan slike analyseteknikker, basert pa
sannsynlighetstankegang vaae meget nyttige i blant annet & kvantifisere usikkerhet og variabilitet i
modelleringen av f.eks. persistente organiske miljggifter. Hvismani tillegg greier aformidle
usikkerheten i slike resultater klart nok for forvaltningen, vil dettei de flestetilfeller gi bedre grunnlag
for &fatte beslutninger. Forvaltningen kan da enkelt bestemme om modelIresultater er tilstrekkelig
neyaktige og palitelige for at beslutninger kan baseres pa dem.

| ABRISK kan man komme langt pavei i akunne beregne kvantitativ risiko (i f.eks. i kroner, hvis
man greier 4 sette kvantitativ verdi for de seks konsekvensklassene) siden modellen ABRISK omfatter
bade konsekvens og dens sannsynlighet. Uten analyse av usikkerhet ville ikke dette veat mulig.

4.6.2 Hvordan bgr/kan ABRISK forbedres?

ABRISK-verktayet knytter sammen tre selvstendige modeller (abiotisk modell, biologisk modell og
miljgrisikomodellen). Man kan velge hvilke modeller som skal kjgresinteraktivt, samt legge inn malte
verdier fremfor estimerte verdier nér disse er tilgjengelige. ABRISK -verktgyet er derfor egnet til &
foreta miljarisikovurderinger for enhver norsk fjord med ulik eksponering av miljggifter. Dog ma
modellen kjares flere ganger hvis miljggiftene har ulik virkemekanisme. Den er saarlig godt egnet til &
anaysere hvilke faktorer som bidrar til usikkerhet. For afinne ut hvilke faktorer som gir sterst bidrag
til usikkerhet i modellresultater kan usikkerhetsanalyse “inverteres’ og modellens sensitivitet for de
forskjellige parameterne og faktorene analyseres. Analyse av usikkerhet er inkludert i ABRISK -
verktgyet, men det er ikke blitt foretatt sensitivitetsanalyse pa modeller i ABRISK. Dette skyldes
delvis manglende stette pa usikkerhetsanalyse i den abioti ske modellkomponenten som ABRISK
kjarer.

En integrert sensitivitetsanalyse gjennom hele modellkjeden i ABRISK ville vaat en meget nyttig
forbedring i fremtidig utvikling av verktayet. Dette ville gkt modellens gjennomsiktighet for brukeren,
og bidratt til & gke innsikt om modellens fungering. Sensitivitetsanalyse er nyttig spesielt n&r modellen
blir brukt i en*oppdagel sesmodus’, der man studerer systemets prosesser og mekanismer ved hjelp av
en modell. En usikkerhetsanalyse er kanskje mer nyttig nar modellen blir brukt i “prediksonsmodus’
dvs. for & produsere resultater eller prediksoner for brukeren

4.7 Leveranser fra dette delprosjektet

Saloranta, T., 2004. ABRISK. An integrated modelling tool for assessing the flow and risks of
persistent organic pollutants in fjord environment. User instructions, version 1.0.0, NIVA.
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Tobiesen, A., M. Olsen, O. @. Aspholm, T. Saloranta, T. Kallgvist, 2004. Rapportering av arbeid med
rammeverk for miljerisikovurdering av persistente organiske miljagifter i norske fjorder med bruk av
dioksini Grenland som eksempel. NIV A-rapport Inr. 4870-2004.
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5. Leveranser fra DI G-prog ektet samlet

DIG-prosjektet har hatt to fokus. For det farste skulle det utfares grunnlegende forskning for & gke
forstael sen knyttet til sedimentbundne, organiske miljagifter. For det andre har det vaat vesentlig at
denne kunnskapen skulle vaae tiltaksorientert. Det har derfor ogsa veat et fokus pa at resultatene
skulle kunne anvendestil agi prognoser for utviklingen i dioksinkonsentrasioner i Grenlandsfjordene
over tid. Nedenfor er leveransene fra prosjektet oppsummert fordelt pa vitenskapelige publikas oner
0g anvendte resultater i form av rapporter og anvendelser av DIG-modellen.

5.1 Forskningsresultater - vitenskapelige publikasoner

Oversikt over vitenskapelige publikasoner er gitt nedenfor.

Aktivitet Tittel Referanse | Status
Abiotisk modellering
The importance of organic carbon and soot carbon for the Persson, 2002 | Publisert
marine distribution of PCBs and PCDD/Fs
Models of the distribution of persistent organic pollutansin the| Persson, 2003 | Publisert
marine environment
Soot-carbon influenced speciation of PCDD/Fsin the marine | Persson et a., | Publisert
environment of the Grenlandsfjords, Norway 2002
A Soot-Carbon Inclusive Multimedia Model for the Fate of Persson et al., | Publisert
PCDD/Fsin the Grenlandsfjords, Norway 2003
Distribution of PCNs, PCBs, and other POPs together with Persson et al., | Submitted
soot and other organic matter in the marine environment of the
Grenlandsfjords, Norway
Modelling the fate of PCDD/F outside alarge emission point | Perssonet a., | In prep.
source in the Grenlandsfjords, Norway
Testing common solid-water phase distribution models for Personetal., |Inpress
POPs in sediment and porewater from the Grenlandsfjords,
Norway
Modelling the fate of polychlorinated dibenzo-p-dioksinsand | Persson et al., | Publisert
dibenzofurans outside a large emission point source in the 2003
Grenlandsfjords, Norway. Manuscript version as Paper |V in
NJ Persson Dr. Thesis 2003, Stockholm University.
PCN, PCDD/Fs, and planar PCBsin water, sediment and Ishag et a., In prep.
settling particulate matter from the industrial influenced
Grenlandsfjords, Norway
Biotiske prosesser:
Naringsnett,
vandring, opptak og
effekter i organismer
Life-history variation among local populations of Atlantic cod | Olsen et al. Publisert
from the Norwegian Skagerrak coast 2004
Disposition of PCDD/F in two Norwegian marine food webs | Ruuset al. Submitted
Biomarkersin fish from dioxin-contaminated fjords Hyllandeta. | In prep.
Accumulation of PCDDg/Fsin Atlantic cod (Gadus morhua) | Bergeet al. In prep.
and SPMDsin a Norwegian fjord influenced by a magnesium
smelter, including biological effects and an evaluation of
accumulation directly from water compared to diet
Accumulation of PCDDg/Fsin Atlantic cod (Gadus morhua) | Bergeat al., Publisert
and SPMDsin a Norwegian fjord influenced by a magnesium | 2004

smelter, including an evaluation of accumulation directly from
water compared to diet
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Biotiske prossesser, | Deposition of dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and dibenzofurans | Ruuset al., Publisert
forts. (PCSFs) in two Norwegian marine food webs 2004

Site fidelity of cod in afjord system as deduced from telemetry | Knutsen et a. | In prep.
and carbon isotop studies

Flows of PCDD/Fsin coastal food webs: Inverse modelling, | Andersenetal.| In prep.
sensitivity analysis, and applications of linear system theory.

Fullstendige referanser:

Andersen, T., T.M. Saloranta and K. Naes, 2004 (in prep.) Flows of PCDD/Fsin coastal food webs:
Inverse modelling, sensitivity analysis, and applications of linear system theory.

Berge, JA., K. Hylland, A. Ruus and M. Schlabach, 2004. Accumulation of PCDDs/Fsin Atlantic cod
(Gadus morhua) and SPMDsin a Norwegian fjord influenced by a magnesium smelter, including an
evaluation of accumulation directly from water compared to diet. Conference Proceedings 1%
International Passive Sampling Workshop and Symposium, Praque (ISBN 80-7080-533-1), p15
(abstract only).

Berge, JA., K. Hylland, A. Ruus and M. Schlabach, 2004 (in prep.) Accumulation of PCDDs/Fsin
Atlantic cod (Gadus morhua) and SPMDs in a Norwegian fjord influenced by a magnesium smelter,
including biological effects and an evaluation of accumulation directly from water compared to diet.

Hylland, K., O.&. Aspholm, A. Ruus, J.A. Knutsen, 2004 (in prep.). Biomarkersin fish from dioxin-
contaminated fjords

Ishag, R., N.J. Persson, Y. Zebiihr, D. Broman and K. Naes, 2004 (in prep). PCN, PCDD/Fs, and
planar PCBsin water, sediment and settling particulate matter from the industrial influenced
Grenlandsfjords, Norway

Knutsen, JA., T. Jargensen, O.A. Bergstad and J.A. Berge, 2004 (in prep.). Sitefidelity of codin a
fjord system as deduced from telemetry and carbon isotop studies.

Olsen, E.M., H. Knutsen, N.C. Stenseth, J. Gjasader, P.E. Jorde and J.A. Knutsen, 2004. Life-history
variation among local populations of Atlantic cod from the Norwegian Skagerrak coast. Journal of
Fish Biology 64: 1-6.

Persson, N.J., 2002. The importance of organic carbon and soot carbon for the marine distribution of
PCBs and PCDD/Fs. University of Stockholm, Licentiate Theses 2002:1, ISSN 1401-4106.

Persson, N.J., 2003. Models of the distribution of persistent organic pollutans in the marine
environment. Doctoral Thesis, Univ. Stochholm, ISBN 91-7265-665-4

Persson, N.J., O. Gustafsson, T.D. Bucheli, R. Ishag, D. Broman and K. Naes, 2002. Soot-carbon
influenced digtribution of PCDD/Fs in the marine environment of the Grenlandsfjord, Norway.
Environ. Sci. Technol., 36:4968-4974.

Persson, N.J., I.T. Cousins, O. Gustafsson, J. Molvaa, D. Broman and K. Nass, 2003. A Soot-Carbon
Inclusive Multimedia Model for the Fate of PCDD/Fs in the Grenlandsfjords, Norway. SETAC
Europe, Hamburg, Germany, April 27 - May 1.

Persson, N.J., I.T. Cousins, O. Gustafsson, J. Molvaa, K. Naes and D. Broman, 2003a. Modelling the
fate of polychlorinated dibenzo-p-dioksins and dibenzofurans outside alarge emission point sourcein
the Grenlandsfjords, Norway. Manuscript version as Paper IV in NJ Persson Dr. Thesis 2003,
Stockholm University.
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Persson, N.J., O. Gustafsson, T.D. Buchdli, R. Ishag, K. Nass, and D. Broman, 2003b. Distribution of
PCNs, PCBs, and other POPs together with soot and other organic matter in the marine environment
of the Grenlandsfjords, Norway. Submitted Chemosphere.

Persson, N.J., T.D. Bucheli, O. Gustafsson, D. Broman, K. Naes, R. Ishag, and Y. Zebiihr, 2004a (in
press). Testing common sediment—porewater distribution models for their ability to predict dissolved
concentrations of POPs in the Grenlandsfjords, Norway. Chemosphere.

Persson, N.J., I.T. Cousins, O. Gustafsson, J. Molvaa, K. Naes and D. Broman, 2004b. Modelling the
fate of polychlorinated dibenzo-p-dioksins and dibenzofurans outside alarge emission point sourcein
the Grenlandsfjords, Norway. Manuscript as of 27 Feb.

Ruus, A., JA. Berge, O.A. Bergstad, JA. Knutsen and K. Hylland, 2004a (in prep.). Disposition of
polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and polychlorinated dibenzofurans (PCDFs) in two
Norwegian marine food webs. Submitted Environ. Toxicol. Chem.

Ruus, A., JA. Berge and K. Hylland, 2004b. Deposition of dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and
dibenzofurans (PCSFs) in two Norwegian marine food webs. SETAC Europe 14™ Annual Meeting 18-
22 April 2004, Prague.

5.2 Anvendte resultater - rapporter

Anvente resultater i for av rapporter er gitt nedenfor. Disse summerer ogsa opp datagrunnlagt for
aktivitetene i progektet.

Berge, JA., O. Aspholm, O.A. Bergstad, K. Hylland, JA. Knutsen, A. Ruus, M. Schlabach, 2004a.
Fisk og byttedyr fra Grenlandsfjordene - Datarapport for analyser av fett, PCDF/D, n. 0. PCB, PCN og
stabile isotoper av nitrogen og karbon (§**C, §"°N). NIV A-rapport Inr. 4795, 255s,

Berge, JA., K. Hylland, A. Ruus og M. Schlabach, 2004b. Burforsgk med torsk i Frierfjorden og
Breviksfjorden - akkumulering av PCDF/D i fisk og SPMD, biologiske effekter samt betydning av
akkumulering fravann i forhold til fade. NIV A-rapport Inr. 4794, 155s.

Bergstad, O.A. og J.A. Knutsen, 2000. Forekomst og gkologi til torsk, skrubbe, 5 @arret og pelagisk
fisk i Grenlandsfjordene. Fisken og havet 12-2000:1-24.

Bergstad, O.A. og JA. Knutsen, 2004a. Marin makro-og megafaunai Grenlandsfjordene, og
nagingsvalg til torsk, skrubbe, §aarret og pelagisk fisk. Rapport Fisken og Havet, nr. 9.

Bergstad, O.A. og J.A. Knutsen, 2004b. Frekvens av embryonal feilutvikling hos sild (clupea
harengus) fra en dioksinforurenset fjord (Frierfjorden, Telemark). Rapport Fisken og Havet, nr.10.

Hylland, K., O.4. Aspholm, JA. Knutsen and A. Ruus, 2004. Biomarker responsesin fish from
Frierfjord and Eidanger. NIV A report nr. 4857-2004.

Persson, N.J., 2004a (in prep.). Towards an abiotic non steady-state multimedia mass-balance for
PCDD/Fsinthe Grenlandsfjords.

Persson, N.J., 2004b. Effects of sediment remediation on the future level of pollution with PCDD/Fsin
the Grenlandsfjords — model validation and future simulation. Report WSP Environmental, Task
number 10047630 Stockholm.
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Saloranta, T., 2004. ABRISK. An integrated modelling tool for assessing the flow and risks of
persistent organic pollutants in fjord environment. User instructions, version 1.0.0, NIVA.

Tobiesen, A., M. Olsen, O. @. Aspholm, T. Saloranta, T. Kallgvist, 2004. Rapportering av arbeid med
rammeverk for miljeriskovurdering av persistente organiske miljagifter i norske fjorder med bruk av
dioksin i Grenland som eksempel. NIV A-rapport Inr 4870-2004.

5.3 Praktisk bruk av moddlen

Persson (2004b) simulerte utviklingen av PCDD/F- (i.e. polyklorerte dioksiner og furaner)
konsentragonene i vann og sedimenter i Frierfjorden for perioden 1950-2050 med og uten tiltak mot
de forurensede sedimentenei 2010. | disse simuleringene ble konsentragonene av PCDD/F i
bunnsedimentene i nedre del av Skienselva (modellboks H) og i grunnomradene naar Hergya
(modellboks J, se Figur 41 og Figur 42) redusert til 2 % av den modellpredikerte verdien i 2010. Den
péf @lgende utviklingen i PCDD/F-konsentrasjonen i vann og sedimenter i Frierfjorden og
Breviksfjorden frem til 2050 ble sa simulert. Disse simuleringene ble gjort for tre PCDD/F-
kongenerer: 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD), 1,2,3,6,7,8-hexadibenzofuran (HXCDF), og
octachlorodibenzofuran (OCDF). Disse tre kongenerene er ogsai fokusi dette arbeidet hvor vi
beregner hvorledes den fremtidige konsentragonen av PCDD/F i forskjellige organismer i Frierfjorden
(Figur 43) vil utvikle seg for perioden 2000-2050. Vi tar da utgangspunkt i dagens observerte
PCDD/F-nivéer i organismene, og bruker Perssons (2004) simuleringer om fremtidig reduksjon i
PCDD/F-konsentrasjonene i vannmassene og sedimentporevann i Frierfjorden og fjordomradet
utenfor.

Dioksiner er generelt ekstremt hydrofobe og har en hay affinitet til partikler i vann og sediment.
Imidlertid, mengden av partikler i vannmassene kan vaae meget liten. Som en konsenkvens, kan den
del av dioksinene som forekommer i sann lasning (biotilgjengelig frakgon) variere mye. For eksempel
i Frierfjorden, avhengig av dioksinforbindelse og om det gjelder vannmasser eller sediment, vil 90-
99,9999 % av forbindelsene vaae knyttet til partikler. Det betyr igjen at 10-0,0001 % vil vagei sann
last frakgon. Modellen til Persson (2004b) kunne reprodusere godt PCDD/F-konsentragonene i den
partikulagre fraksionen. Imidlertid, det er den sanne laste frakg onen som er antatt a vaare den

biotil gjengelige fraks onen som organismene blir eksponert for. PAgrunn av at denne fraksonen kan
vage en sd sardeles liten del av den totale PCDD/F-konsentrasjonen, er det vanskelig a male den
direkte og betydelig usikkerhet er forbundet med modellering eller estimering av den. Pa den annen
side, salenge forholdet (partisjonen) mellom den partikulaare og den sanne | gste fraksjonen er
konstant, vil en gitt redukgon i den partikuleere frakg onen medfare en tilsvarende redukgon i den
sanne lgste frakg onen. Konsentrasjonsnivaene i disse to fraksjonene kan antas a utvikle seg "hand i
hand” uavhengig av forskjellen i starrel sesniva.

Andersen et a. (2004 in prep.) estimerte den sanne | gste, biotil gjengelige PCDD/F- fraksjonen utfra
den aktuelle observerte konsentrasjonen i forskjellige organismer i Frierfjorden og utfra sakalt invers
modellering av fluks og akkumulering av PCDD/F- kongenere. Deres kalibrerte nagringsnett-

bi oakkumulasjonsmodell (som bruker “Power of size”-parameterisering) kunne forutsi PCDD/F-
konsentrasionene i nagingsnettet i Frierfjorden godt; det var i gjennomsnitt (median) en faktor 21
differanse mellom modellerte og observerte konsentragoner.

Bioakkumulag onsmodellen er linea, hvilket betyr at en dobling av konsentragonene i miljzet vil
medfare en dobling av konsentrasionene i organismene. Dette gjer ossi stand til direkte & beregne
reduksonen fra dagens PCDD/F-nivai organismene pa grunnlag av de simulerte reduksonenei den
abiotiske modelleringen til Persson (2004b) (Figur 44). Imidlertid trenger vi a bruke resultatene fra
bioakkumulasjonsmodellen til Andersen et al. (2004 in prep.) for & bestemme hvor mye av en
organismes PCDD/F-innhold som stammer fra vann eller sedimenter eller fra begge (Tabell 19). Med
den informasjonen er vi i stand til & konvertere de modellpredikerte reduksjonenei den sanne | gste
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frakgonen i vann og sedimentporevann (Persson 2004b) til reduksoner i organismenes
vevskonsentragoner.
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Figur 41. Pravetakingslokaliteter i Grenlandsfjordene.
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Figur 43. Naaingsnettet i Frierfjorden. Tykkelsen pa pilene mellom organismene uttrykker
diettfraksionen for organismen, den merkebla ringen rundt organismen indikerer lipidinnholdet og den
brune markeringen frakgonen av tiden som organismen oppholder seg i sedimentet. Nummerne i
parentes angir organismens effektive trofiske posigon i den marine nagingskjeden (bemerk at 54% av
arretens diett kommer fraikke-marine kilder). Fra: Andersen et d. (2004 in prep.).

Tabell 19. Den simulerte fraksionen (f) av organismenes vevskonsentragon av PCDD/F som stammer
fra sedimentporevann (bade direkte og via naging). Fra Andersen et al. (2004 in prep.).

Organisme f
POM 0
Mollusker
(sedimentlevende)
Polychaeter
Copepoder
Amphipoder
Reker

Krabber

Sildefisk
Skrubbeflyndre
Torsk <30

Torsk >30
Sjaarret

[

R

o
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Figur 44. Forholdet mellom simulert (sann | gst frakson) konsentragion for tre forskjellige ar, nemlig
2010 (etter tiltak), 2030, 2050 og simulert konsentrasjon i & 2000 for fem modellbokser for vann (A-
E) og sedimenter (I-L, S) med hensyn pa sedimenttiltak (heltrukne linjer) eller ikke (tynne prikkede
linjer) i 2010.

Figur 44 viser forholdet mellom de simulerte konsentrasjonene for de tre forskjellige arene 2010,
2030 og 2050 og den simulerte konsentragonen i a 2000 for fem vann- (A-E) og sedimentbokser (1-
L,S) i Frierfjorden, bade for det scenarioet der forurensede sedimenter blir fjernet i 2010 og hvor de
ikke blir fjernet. Resultatene viser at konsentragonenei 2050 er redusert med en fakor pa ~10-100,
avhengig av kongener og modellboks, i tilfellet uten tiltak og noe mer hvistiltak blir gjennomfert.

Figur 45aviser tilsvarende utvikling i redukgon som Figur 44, men for summen av de tre simulerte
kongenerene uttrykt som toksisitetsekvivalenter (TEQ-units, Van der Berg et a. 1998). Figur 45b
viser hvilken effekt disse redukgonene i omgivelsenetil organismene vil hafor organismenes
vevskonsentrasjon sammenlignet med de malte verdiene fra & 2000. Resultatene i Figur 45 er basert
pa en gjennomsnittlig konsentragion i alle fem vann- og sedimentboksene i Frierfjorden. Siden den
gjennomsnittlige redukgonen i vann- og sedimentboksene er tilsvarende i starrelsesordner, er
resultatenei Figur 45b ikke sensitive til den biotiske modellens resultater om PCDD/F-kilder, vist i
Tabell 19. Figur 45c viser lignende resultater som Figur 45b, men nd antas det at alle organismene
oppholder seg i overflatelaget i boksene A og S hvor reduksjonene er noe sterkere enn gjennomsnittet.
Figur 46 viser tilsvarende reduksjoner i Frierfjordboksene nagr industrien pa Hergya sammen med
tilsvarende reduks oner i modellboksen utenfor Frierfjorden. Tabell 20 gir en numerisk verdi for
konsentrasjonene presentert i Figur 45b og Figur 45c for stor torsk i tillegg til reduksjonsestimater for
omradet utenfor Frierfjorden basert pa senarioet i Figur 46. Den simulerte responstiden for
organismene i nagingsnettet var ~2 ar (Andersen et a. 2004 in prep.) hvilket indikerer at reduksjonene
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i PCDD/F-konsentrasionene i vann og sedimentporevann raskt reflekteresi organismenes vevsinnhold
av PCDD/F. Den observerte toksitetsekvival entkonsentrasjonen av de tre kongenerene (TCDD,
HxCDF, OCDF) i organismene utgjar ~10-30% (32% for stor torsk) av summen av
toksitetsekvivalentene fra ale de 17 enkelte kongenerene som er kvantifisert for organismer fra

Frierfjorden.
(a) (b)
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Figur 45. () Somi Figur 44, men nafor summen av toksisitetsekvivalenter (TEQ-units, Van der
Berg et a. 1998) for de tre kongenerene (TCDD, HXCDF, OCDF). (b & ¢) Observerte konsentrasjoner
i organismer i Frierfjorden i 2000 sammen med predikerte fremtidige, reduserte konsentrasjoner av
PCDD/F i vann og sediment (vist i (a)) som falge av tiltak (rem.) eventuelt ikke tiltak (no rem.) mot
forurensede sedimenter i 2010. | (b) er organismene antatt & vaare jevnt fordelt i alle modellbokser av
sediment og vann i Frierfjorden, mensi (c) er de antatt & oppholde seg bare i overflatelaget av
modellboksene A & S. Konsentragonene er summen av toksisitetsekvivalenter for de tre smulerte
kongenerene. Bemerk at 2010-verdiene er akkurat etter at tiltak er gjennomfert. Ingen observas oner
eksisterer pr. dato (og derfor heller ingen fremtidig predikerte verdier) for reker, muslinger

(sedimentlevende) eller POM.
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Figur 46. Somi Figur 45a, men nafor modellbokser for vann og sedimenter i Frierfjorden nagr
industrien pa Hergya (A, B, D og |, J, S) sammen med modellbokser for grunnere vannlag (<50 m) i
ytre fjordomrade (M, R og O, P). Resultatene viser summen av toksisitetsekvivalenter for tre
kongenere (TCDD, HxCDF, OCDF) (TEQ-units, Van der Berg et a. 1998).

Tabell 20. Observerte (2000) og predikerte (2010, 2030, 2050) konsentrasjoner av sum
toksisitetsekvivalenter (TEQ-units, Van der Berg et al. 1998) av TCDD,HxCDF, og OCDF i stor torsk
i Frierfjorden ved fjerning av forurensede sedimenter (rem.) og ved ingen tiltak (no rem.) i 2010.
Verdienei de to farste kolonnene korresponderer til devist i Figur 45b og 45c. Verdienei den siste
kolonnen er basert paresultater visti Figur 46. Verdier i parentes viser (for sammenligningens skyld)
situasionen hvis stor torsk i de ytre fjordomrader har samme konsentrasjon i 2000 som fisken i
Frierfjorden. | redliteten er konsentragonenei de ytre fjordomrédene lavere med en faktor 2.3, dlik
som verdiene i den siste kolonnen viser.

Sum (TCDD, HxCDF, Frierfjorden Frierfjorden Ytrefjords
OCDF) i stor torsk alle modellbokser modellboks modellboks
(pg/g ww TEQ) A&S M& P

C2000 (ObS) 55 55 2,4 (5,5)

Coo10 (rem,) 18 1,7 0,96 (2,2
Coo10 (NnOTrem,) 2,3 1,7 0,96 (2,2)
Coozo (rem,) 0,58 0,33 0,21 (0,49)
Coz (NOTEM,) 0,72 0,40 0,22 (0,52)
Coos0 (rem,) 0,21 0,10 0,05 (0,12)
Cos0 (NOTEM,) 0,26 0,15 0,06 (0,14)

Resultatenei Tabell 20 kan omregnes sik at konsentrasjonene kan sammenlignes med SFTs
tilstandsklasser for miljgtilstand i organismer. Det er fem tilstandsklasser for dioksiner i lever av torsk,
(Tabell 21).
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Tabell 21. SFTs klassegrenser for dioksiner i lever av torsk (TEpcppse, NG/kg =pg/g friskvekt).

Lever, torsk Klassel Klassel | Klasselll Klasse |V KlasseV
Ubetyddig M oder at Markert Sterkt M eget sterkt
forurenset forurenset forurenset forurenset forurenset

TEpcooir <15 15-40 40-100 100-300 >300

Resultatene fra modelleringene i Tabell 20 er for konsentragonen i helfisk. Siden SFTs klassegrenser
refererer seg til konsentragionen i lever (eventuelt ogsa filet), ma de modellerte konsentrasjonene
derfor regnes om. Modelleringen baserer seg pa at det er partigondikevekt mellom alle vev dlik at
fisken kan ses som en homogent omblandet boks. Slik sett skal fettnormalisert konsentrasjon ogsa
vage den sammei ale vev. Fettinnholdet i helfisk samlet i DIG-progektet var 0,74 %, mens den var
25 % som et gjennomsnitt for fisken i Frierfjorden og Eidangerfjorden (ingen forskjell mellom
fjordomradene). Ut fra dette og at summen av toksisitetsekvivalentene i Tabell 20 utgjar 32 % av det
samlede toksisitetsbidraget fra dioksiner, framkommer den predikerte miljgtilstanden i stor torsk fra
Grenlandsfjordene i 2010, 2030 og 2050 som vist i Tabell 22.

Tabell 22. Predikerte sum toksisitetsekvivaleter (TEpcopse, NQ/kg =pg/g friskvekt) med tilhgrende
tilstandsklasser (i parentes) for torsk. (Setekst over for ytterligere informasjon).

Frierfjorden Frierfjorden Ytrefjords
alle modellbokser modellboks modellboks
A&S M&P
Coo10 (nO I’em,) 243 (lV) 180 (l V) 101 (| V)
Cooz (rem,) 61 (111) 35(11) 22 (1)
Coo (NOTEM,) 76 (111) 42 (I1) 23 (1)
Cooso (rem,) 22 (1) 11 (1) 5(1)
Coos0 (NOTEM,) 27 (1) 16 (11) 15 (1)

Det bar leggestil at det er mange forskjellige kilder til usikkerhet i modellsimuleringene for PCDD/F.
Imidlertid, prediks onene som er gjort her er de beste som er tilgjengelig i dag for Frierfjordomradet,
saalig siden DIG-modellen er stedsspesifikk for Grenlandsfjordene.

5.4 Formidling

De forskningsmessige resultatene fra DIG-progjektet har blitt presentert bade i form av artikler i
internasonale journaler og painternasonale konferanser. | tillegg har det vaat en stor offentlig
interesse nagonalt rundt prosjektet. Progiektet har derfor blitt presentert pA mange mater. Det
innbefatter:

Avisomtaler

| undervisningen for studenter ved hgyskoler

Foredrag pa Profos fagsamlinger

Foredrag pa temasamlinger om forurensede sedimenter
Diverse presentasoner for SFT
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Presentasjon for Nagjonalt Rad for Sedimenter
Presentasoner for fylkesmennes miljavernavdelinger
Presentag on for kommuner/fylkeskommuner
Presentagjon for Forum Skagerrak

Til sammen er progektet synliggjort utad i et 20-talls anledninger.

DIG-modellen har ogsa veat anvendt pa konkrete miljgproblemstillinger i Grenlandsfjordene bl.a.
knyttet til mudringsproblematikken i nedre deler av Skienselva.

Det er var mening at DIG-progjektet har vaat med pa a synliggjere for forvaltning, problemeiere og
andre interesserte kompleksiteten knyttet til betydningen av forurensede bunnsedimenter og nytten av
modellering for & kunne forutsi framtidig miljeutvikling.
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