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FORORD

Foreliggende rapport er skrevet pd oppdrag fra Statens forurensnings-
tilsyn (SFT kontrakt nr. 3/7/87 av 28/9 1987). P& grunn av at materia-
Jet viste seg mer omfattende enn antatt p& forhdnd er arbeidet delvis
ogsd finansiert ved forskningsmidler.

Utredningens hovedform&l er & tjene som underlag for vurdering av
tiltak mot smelteverksutslipp av PAH til vann, dernest & benyttes i
arbeidet med miljekvalitetskriterier. Dataene om bakgrunnsnivéer vil
ha anvendelse som referanseverdier ved overvdking og andre undersekel-
ser i forurensede vannforekomster.

Omfanget av litteraturhenvisninger kan gi inntrykk av at man har moret
seg med & referere mest mulig fullstendig. En kan forsikre at det ikke
har vart morsomt. N&r det tross begrensninger og henvisninger til
andre oversiktsarbeider for eldre litteratur, er blitt et stort antall
referanser, kan rapporten i tillegg tjene som innfallsport til de
siste 10 3rs undersokelser pad feltet.

Dslo, Jjanuar 1989

Jon Knutzen
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SAMMENDRAG 0G KONKLUSJONER

Som underlag for myndighetenes vurdering av tiltak mot forurens-
ning med polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) fra smelte-
verksutslipp er det stilt sammen og vurdert opplysninger om
effekter og bakgrunnsnivder av disse stoffer i akvatisk milje.
Materialet vil ogsd kunne tjene som referansedata ved overvaking
og som grunnlag for utforming av miljekvalitetskriterier. Videre
er det redegjort for biotilgjengelighet, opptak, nedbrytning og
utskillelse. En del generelle opplysninger om kilder og egenska-
per er inkludert (kap. 4-5).

PAH tas hurtig opp i organismer fra vann og synes ogsé under de
fleste forhold 8 skilles forholdsvis raskt ut (timer/dager til
f8 uker, kap. 6). Stoffskifteproduktene kan delvis ha lenger
oppholdstid, men dette er utilstrekkelig studert. Stoffene er
ogs& tilgjengelig fra sedimenter og fede, men i varierende grad,
avhengig av bl.a. hvor fast PAH er knyttet til sedimentene,
lgseligheten av ulike PAH-forbindelser og organismenes Tevevis.

I et par tilfeller etter hey og langvarig belastning har PAH
vist langsom utskillelse fra enkelte spiselige arter av krepsdyr
og muslinger.

Akutte og subakutte effekter av enkeltforbindelser i lgsning er
for det meste konstatert i konsentrasjoner over 0.1 mg/1 (tabell
7.1, kap. 7). For PAH med hsyere molekylvekt (> 202) er det fa
data grunnet leselighet lavere enn terskelen for akutt giftig-
het, men enkelte resultater viser effekt ved < 0.01 mg/1.

Fotooksydasjonsprodukter av en del PAH (men ikke alle under-
sokte) har i flere tilfeller vist seg vesentlig mer giftig enn
utgangsstoffene (senkning av terskel for akutt giftighet med i
hvert fall 1-2 sterrelsesordener). Dette er forhold som man ma
vare oppmerksom pa ved utslipp p& grunt vann (fotosyntesesonen) .

Subletale virkninger {pd vekst, formering, atferd) og fysiolo-
giske stressreaksjoner er ofte konstatert i invervallet 0.01-0.1
mg/1. Med benzo(a)pyren B(a)P er det registrert skade p& kimsta-
dier, larver og celler ved s3 lave konsentrajsoner som 0.001-
0.0001 mg/1.

Sparsomme data for alger kan antyde (forbigdende?) veksthemmende
innflytelse av konsentrasjoner ned mot 0.01 mg/1 for enkelt-PAH,
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men det er flere eksempler pd heyere toleranse (tabell 7.3), til
dels ogsd vekststimulans.

Et gkende antall undersekelser har vist PAH's reaksjon med fett-
stoffer i cellers og celleorganellers membranstrukturer. Dette
interferer med bl.a. stoffskiftet i cellene og kan lede til
nedsatt cellevekst, eventuell celleded (kap. 7.4). Lengre tids
overbelastning av cellenes avgiftingskapasitet vil kunne gi
negative utslag pad individs- og bestandsniva. Forelepig synes
konstateringen av slike effekter & vaere begrenset til heye
belastninger sammenlignet med PAH-nivder som vanligvis forekom-
mer.

Nedbrytningsproduktene av enkelte PAH reagerer med cellenes
makromolekyler (proteiner, DNA, kfr. kap. 6-7). Skader pd& arve-
stoffet ved binding til DNA kan resultere i kreftceller og
senere svulster.

Det samlede vitnesbyrd fra flere laboratorie- og feltstudier
tyder p& en sammenheng mellom PAH-forurensede sedimenter og
kreft hos serlig utsatte og/eller emfintlige arter av fisk.
Bl.a. p.g.a. samtidig tilstedeverelse av andre forurensninger
(heterosykliske forbindelser o.a.) gjenstdr eksperimentelle
undersekelser for 3rsaksforholdet endelig kan avklares (kap.
7.5).

Fastsettelse av "bakgrunnsverdier" (="normalverdier” i bare
diffust belastede omrdder) har vist seg vanskelig av flere grun-
ner:

- begrenset antall pdlitelige og/eller sammenlignbare data
(analysetekniske problemer, for heye deteksjonsgrenser, ulike
analyse- og prevetakingsopplegg)

- varierende grad av diffus belastning i omrdder relativt nar og
fjernt fra sivilisatorisk pdvirkning

- naturbetingede variasjoner

Bakgrunnsnivdene kan derfor bare angis som vide intervaller og
med betydelig forbehold, sterkest for vann og sediment.

Antydende intervaller og @ovre grenser for "bakgrunnsnivier"/-
"normalkonsentrasjoner" av sum PAH og B(a)P kan gis som nedenfor
(kfr. tabell 8.1-8.6):



Sum PAH B(a)P

Overflatevann, ferskvann/marint, ng/1 <20-50 <0.1-1
Ferskvannssedimenter ? ?
Aerobe marine overflatesedimenter,

pg/kg terrvekt <200-500 <1-207
Fisk, filet pg/kg friskvekt <20-50 <(0.1)0.5-1
Bldskjell pug/kg " <100-200 <0.5-1(57)
D-skjell pg/kg " <100 ? <0.5-1(27)
Strandsnegl/albusnegl pg/kg friskvekt <100-2007 <0.5-17
Tang pg/kg friskvekt <100-200(500?) <«(0.1)0.5-1

Grensene ber forstds slik at en overskridelse kan, men ikke
behgver vise innflytelse fra en eller flere punktkilder {evt.
episodeutslipp).

I nylig avsatte ferskvannssedimenter er det funnet variasjoner
over 2 storrelsesordener (tabell 8.2). Noen praktisk evre
grense for "bakgrunnsnivd" har derfor ikke latt seg angi. Gene-
relt tilrds at angivelse av forurensningsgrad i sedimenter tar
utgangspunkt i lokale forhold (innhold av organisk stoff, korn-
fordeling, redoksforhold).

Flere viktige forhold omkring PAH m& anses utilstrekkelig av-
klart. Det viktigste bererer bare vannforskning indirekte: 1
hvilken grad PAH i mat representerer en kreftrisiko for
mennesker (forelepig ikke medisinsk eller epidemiologisk belagt
sammenheng) . For norsk vannressursforvaltning kan det i denne
forbindelse ha praktisk interesse & fa belyst ved hvilke be-
lastninger forhegyede konsentrasjoner kan konstateres i represen-
tanter for ulike grupper av spiselige organismer.

De hittil observerte, begrensede gkologiske skader av PAH fra
smelteverksutslipp stdr i noen grad i strid med lave toleranse-
grenser funnet ved Tlaboratorieforsek. (Ovennevnte giftighets-
grenser har begrenset relevans pga. annerledes belastningsform).
Dette er spersmdl som md belyses eksperimentelt med de aktuelle
avlgpsvann og forurensede sedimenter. S@rlig aktuelt er & fi
nermere belyst den mulige/sannsynlige sammenheng mellom PAH-
forurensede sedimenter og kreft hos fisk. Generelt er det behov
for & belyse skologiske effekter av PAH assosiert med sotpartik-
ler (biotilgjengelighet, skadepotensiale).
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Opptak av PAH fra frittsvevende partikler er darlig undersekt.
Det samme gjelder utskillelse etter langvarig hoy belastning,
som er et tema av sarlig betydning i smelteverksresipienter.

Tiltak mot PAH-forurensning 1 vann kan neppe begrunnes ut fra
akutte helsemessige eller skologiske hensyn. Slike beslutninger
m& i hovedsak baseres pd en skjennsmessig avveiing av bruker-
interesser, dvs. skonomiske interesser i resipientbruk mot de
begrensningene som n& er lagt p& akvakultur, rekreasjon og
delvis fiske for sterrelsesorden 1000 km? fjordareal i Norge. I
tillegg kommer den sannsynlige, men ikke tilstrekkelig dokumen-
terte risiko for skader (kreft o.a.) pd fisk i kontakt med
sterkt forurenset sediment. ‘
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SUMMARY AND CONCLUSIONS

As a basis for the consideration of measures against PAH pollu-
tion from gas scrubber effluents of smelters, literature data on
toxicity and “background levels" have been collated and asses-
sed. The information may also serve as reference data for moni-
toring studies and as a basis for environmental criteria.

Also information about bioavailability, uptake and release is
included.

Uptake 1in organisms from water is rapid, and release usually
takes place within hours/days to a few weeks. A portion of PAH
or metabilites may be kept for a longer period. Results from a
few studies also indicate considerably slower depuration in
certain important edible organisms after long-term exposure in
heavily contaminated environments. PAH is available from sedi-
ments but to a variable degree, depending among other factors
upon differences in micro habitats and feeding strategy of the
exposed organisms.

Acute and subacute effects from single compounds in solution has
rarely been observed below 0.1 mg/1: (Table 7.1, ch. 7). Data
for PAH with mole weight higher than 202 are scarce, probably
because acute toxicity is not reached within the solubilities of
the compounds in water. However, some studies with large molie-~
cule PAH have given acute effects at < 0.01 mg/1.

Photooxidation increases the toxicity of several PAH consider-
ably, lowering the threshold for acute toxicity with at Tleast
1-2 orders of magnitude. This may be of practical importance in
cases of surface water outfalls from gas scrubbers.

Sublethal effects appear to be common in the interval 0.01-0.1
mg/1 (table 7.2). In some investigations with benzol(a)pyren
(B(a)P) damage to cell structures, embryonal stages, and larvae
has been observed at 0.001-0.0001 mg/1.

The scarce data about PAH-effects on algae indicate (transient?)
growth repression at concentrations down to 0.01 mg/1, but
higher tolerance levels are common (table 7.3); even growth
stimulation in some cases.

An increasing number of studies have shown the reaction of PAH' s
with 1ipid substances in the membrances of cells and cell orga-
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nelles (e.g. lysosomes). This interferes with the structure and
function of the membranes, resulting in changes in metabolism,
increased energy expenditure for maintenance and eventually cel-
Tular death. Long-term stress may affect scope for growth in
individuals and also have conseqguences on population and com-
munity level. So far, observation of cell lysis associated with
lysosome destabilization have only been observed at concentra-
tions that rarely occurs in nature except during 0il spill
episodes.

Metabolites of some PAH compounds react with macro molecules
(proteins, nucleic acids). The resulting damage to the genetic
material may give rise to cancer cells and, if DNA repair
capacity is exceeded, to neoplasia and tumors.

The combined evidence from laboratory tests and field studies
points to a cause-effect relationship between PAH contaminated
sediments and skin and liver tumors in exposed (and particularly
sensitive?) fish species. More evidence is required, however,
in particular from experimental investigations with recipient
relevant exposure, but without the other polluting substances
(azaarenes, organochiorines and others) which possibly have
played a role in the hitherto investigated cases.

The delimitations of “"background levels" ({=commonly occuring
concentrations in areas merely receiving a diffuse loading, i.e.
beyond obvious influence from point sources) has proved to be
difficult for several reasons:

- Jimitations with regard to reliable and/or comparable data
(differences in analytical techniques, detection limits, ana-
lytical and sampling design)

- variable degree of diffuse contamination in areas in more or
Tess proximity to urbanization

- natural variation

Consequently, the “background levels" can only be indicated in
terms of relatively wide intervals and with considerable reser-
vations, in particular for water and sediments.

With the above reserve, tentative intervals and upper limits for
"background levels" of total PAH and B{a)P may be indicated as
below (cf. tables 8.1-8.6):
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Sum PAH B{a)P

Surface water (fresh, marine), ng/l <20-50 <0.1-1
Freshwater sediments ? ?
Aerobic marine surface sediments,

pg/kg d.w. <200-500 <1-207
Fish, fillet pg/kg f.w. <20-50 <{0.1)0.5-
Common mussel " " <100-200 <0.5-1(57)
Horse mussel " ! <1007 <0.5-1(27)
Snails, (littorinids/1limpets)

pg/kg f.w. <100-2007 <0.5-17
Seaweeds, pg/kg f.w. <100-200(500?) <«(0.1)0.5-1

Higher concentrations than the above values may indicate influ-
ence from point source (or episodic contamination).

In recently deposited aerobic freshwater sediments it has been
found variations over two orders of magnitude (table 8.2). On
these grounds the setting of even tentative upper Timits for
background levels has not been found practical.

Several important questions concerning PAH are still unanswered.
One of these is what risk of human cancer PAH 1in food really
represents (so far no medical or epidemiological documentation
of a cause effect relationship).

Ecological damage from smelter effluents appears to have Timited
extent (few km?). This is in some contrast with toxicity data
from laboratory tests. Such discrepancies can only be resolved
in tests with the relevant scrubber effluents and sediments con-
taminated from smelters. Particularly important is to investi-
gate the probable cancerogenity of these sediments towards
different species of fish, and if possible, to define conta-
mination levels which represent such a risk.

Some practical questions connected with smelter effluent con-
tamination of seafood organisms are :

- what contamination levels in water and sediments will result
in PAH consentrations above “background levels” in various
groups of edible organism?

- How fast will PAH be released from long-term contaminated mus-
sels and crustaceae?
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2. BAKGRUNN 0G FORMAL

Norsk smelteverksindustri har store direkte vannutslipp av polysy-
kliske aromatiske hydrokarboner (PAH, tjerestoffer). En betydelig
andel av disse er potensielt kreftfremkallende forbindelser (IARC
1983, se liste i appendikstabell A2).

Selv om milefrekvensen i verkenes gassvaskeravlep og andre spillvann-
stremmer generelt har vart for lav, er det mulig & ans1d de direkte
belastninger (sterrelsesordenen 100-200 tonn, kfr. Knutzen 1986).
Annerledes er det med diffuse tilfersier ved nedfall lokalt og avren-
ning fra nedberfeltet. For dette finnes bare et usikkert beregnings-
grunnlag.

Utslippene til vann foranlediger forheyet PAH-innhold i bl.a. spise-
lige organismer, sarlig muslinger og snegl, og konsekvensen er
begrensninger pd rekreasjon, akvakultur og fiske over til sammen flere
hundre km® fjordomrider. I sammenligning gjelder de pdviste ekologiske
effekter betydelig mindre arealer/vannmasser. Imidlertid har det i
okende grad vert spekulert over muligheten for mindre dpenbare virk-
ninger, spesielt kreft hos fisk.

Statens forurensningstilsyn (SFT) vurderer muligheten for & begrense
PAH-belastningen pd vannresipienter. Denne rapport er ment & vare en
del av underlagsmaterialet for vurderingsprosessen. Mer konkret kan
formdlet angis slik:

1) Summere opp kunnskapene om effekter av PAH i det akvatiske milje,
med spesiell vekt pd subletale virkninger og samfunnseffekter.

2) S3& vidt mulig angi "bakgrunnsverdier" for PAH i vann, sedimenter
og s@rlig i organismer. (Med "bakgrunnsverdier" forstds vanlig
forekommende konsentrasjoner utenfor paviselig innflyteise fra
punktkilder).

3) Stille sammen opplysninger om viktige organismegruppers opptaks-,
akkumulerings- og utskillelsesegenskaper.

Foruten & vare noe av grunnlaget for SFT's vurdering av forurensnings-
begrensende tiltak, er utredningen ment som utgangspunkt for & plan-
legge eksperimentene for direkte § belyse effektene av smelteverks-
industriens PAH-utslipp. Slike forsek er bare gjort i Tliten utstrek-
ning. Sarlig aktuelt er tester med forurensede sedimenter {mulig
kreftfremkallende virkning hos emfintlige arter av fisk og andre orga-
nismer).
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Data vedrerende pkt. 2) ovenfor vil tjene som referanse for Statlig
program for forurensningsovervdking og andre undersekelser. Informa-
sjonen herfra vil ogsd tjene som grunnlag for utforming av miljekvali-
tetskriterier. Denne delen foyer seg inn i en serie utredninger om
bakgrunnsnivder av andre miljegifter i organismer (se Knutzen (1988)
og 2. omslagsside).

Det er ogsd funnet tjenelig 3 inkludere en del mer generelle opplys-
ninger om PAH.
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3. GJENNOMFORING 0G BEGRENSNINGER
Litteratur fra 1980 og fremover er sekt pd felgende databaser:

Aqualine (Water Research Center)
Pollution Abstracts
Water Resources Abstracts

Som utgangspunkt har det i tillegg vart benyttet en del omfattende ut-
redninger: Neff (1979, 1985a), EPA (1980), NRC/USA (1983), NRC/Canada
(1983), Mix (1984, 1986), Miuller (1987) og Eisler (1987). PAH i ter-
restrisk milje er omhandlet i en oversiktsartikkel av Edwards (1983).

Erfaringene med databasesskene var at de ga et langt fra dekkende ut-
bytte, og det har vart nedvendig med en betydelig grad av "nesting” ut
fra referanselistene i gjennomgdtt litteratur. Dette skyldes i noen
grad at vannfaglige baser ikke er tilstrekkelige for et tema med klare
overlappinger mot veterinarmedisin og ti1 dels sterkt spesialisert
biokjemi. Det er sannsynlig at tilleggsbruk av baser nevnt av Mix
{1986) ville ha gitt en mer fullstendig oversikt hurtig. Imidlertid er
det ogsd &penbare mangler i de vannfaglige basene. Manglene er sdvidt
omfattende at det & stole bare pd databasesek ikke kan regnes som
fullt betryggende.

Hovedinnsatsen har vert p& temaene i kap. 7 og 8 {Effekter og Bak-
grunnsnivder). Innen disse felter skulle gjennomgangen av litteratur
vere dekkende ut 1987, i stor grad ogsd for 1988. Med hensyn til
effekter er det ikke sett noe poeng i & dekke den omfattende 1ittera-
turen som gjelder rene mutagenitetstester. N&r det gjelder opptak/-
omsetning/utskillelse (kap. 6), er det bare tilsiktet 4 f& belagt
prinsipielle sider og hovedpoenger ved henvisning til relevante litte-
ratureksempler. Avsnittet om utskillelse begrenser seg ti spiselige
(eller nar beslektede) arter. Det generelle bakgrunnsstoffet i kap.
4-5 er summarisk behandlet.
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4. PAH-KILDER 0G TRANSPORTVEIER

Den felgende fremstilling bygger i det vesentlige p& Neff (1979,
1985a), NRC/Canada (1983) og Eisler (1987).

Ved siden av rdolje er den primere kilde for PAH alle former for
ufullstendig forbrenning av organisk materiale. Ved oppheting spaltes
sterre organiske molekyler (pyrolyse) og de ofte ustabile spaltnings-
produktene kan reagere med hverandre eller andre stoffer til PAH
(pyrosyntese). Dette hovedprinsippet omfatter en rekke dannelsesveier,
som gir bakgrunnen for at PAH og beslektede heterosykliske stoffer
omfatter mange hundre forbindelser (se eksempler Fig. 5.1 i kap. 5).
For nzrmere beskrivelse av kjemiske og fysiske faktorer som spiller
inn ved dannelsen av PAH ved forbrenhing, henvises til NRC/Canada
(1983) med referanser.

Kull inneholder en betydelig andel aromater, sammenbundet til et poly-
mert materiale. PAH ekstraheres derfor bare vanskelig fra kull, men
forbindelsene frigjeres/dannes nar kull varmes opp eller prosesseres
(Neff 1985a).

R&01je inneholder en varierende mengde PAH (<1-10 %) med et relativt
heyere innslag av alkylerte PAH enn i produktene fra ufullstendig for-
brenning, der usubstituerte molekyler dominerer. 1 skiferolje og syn-
tetisk olje fra kull kan PAH-andelen vare sd hey som 15 % (Neff
1985a). Etter raffinering er PAH oppkonsentrert i de tyngre fraksjo-
nene (bunkersolje, asfalt).

Ogsd naturgass kan vare en forurensningskilde for PAH {(Eiceman et al.
1984, 1985).

N&tidig dannelse av enkelte PAH-forbindelser menes ferst og fremst a
skje i et reduserende milje med utgangspunkt i bl.a. biologiske farge-
stoffer bygget over en polyaromatisk grunnstruktur {f.eks. forskjel-
lige kinoner - prinsippbygning vist 1 Fig. 5.1). Slike prosesser
finner typisk sted 1 myrer og anaerobe sedimenter, der PAH ogsd er
meget stabile (Neff 1985a, se eks. i Sporstel et al. 1983). Andre for
lgpere til PAH er isoprenoider og terpenoider.

Bare relativt fa PAH dannes i sarlige mengder pd denne mdten. Det
beste eksemplet er kanskje perylen (Fig. 5.1), dessuten reten, pinant-
ren, og enkelte fenantren- og chrysenderivater (Wakeham et al. 1980-
a,b. Prahl og Carpenter 1983, Socha og Carpenter 1987, Bates et al.
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1987, Huggett et al. 1988). Naturlig forekommende PAH i kull omfatter
reten og metylerte chrysener, picener og fenantrener {Barrick et al.,
1984} .

Vulkanutbrudd og sa@rlig skogbranner er sammen med sig fra oljeforekom-
ster de viktigste &rsakene til at man har et naturlig bakgrunnsnivd av
en rekke PAH som samtidig kommer fra menneskelig virksomhet.

Direkte biosyntese ved visse bakterier, alger og heyere planter, har
vert hevdet pdvist, men bevismaterialet er omdiskutert og tvilsomt
(for referanser se Neff 1979, 1985a).

Sivilisatoriske kilder omfatter ferst og fremst forbrenning av fossilt
brensel, enten for oppvarmings- og stremforsyningsforhold eller i for-
bindelse med industri, spesielt en del typer smelteverk, koksproduk-
sjon og raffinerier. Bilavgasser og asfaltslitasje er ogsd betydelige
kilder. ‘

Ti1 vann kommer PAH via direkte atmosfarisk nedfall, ved avrenning fra
land, oljespill og med kloakkutslipp og industrielt spillvann. I Norge
spiller gassvaskeraviep fra smelteverk (jern, aluminium, ferromangan,
kalsiumkarbid) en sarlig viktig rolle for lokale resipienter.

For kvantifisering av ulike kilders betydning henvises til oversiktene
£i1 NRC/Canada (1983), Neff (1985a) og Eisler (1987) med referanser.
(Opplysningene hos de nevnte er ikke uten videre samsvarende. Sammen-
1ign f.eks. det innbyrdes forholdet mellom skogbrann/-
jordbruksbrenning og bruk av fossilt brensel hos NRC/Canada (1983) og
Eisler (1987)). Totalt til havet varierer anslagene for PAH-belastning
mellom 80000 og 230000 tonn, hvorav i sterrelsesorden 100000 tonn fra
olje. Den relative betydning av enkelte kilder avhenger ellers mye av
om globale eller lokale resipienter betraktes. Til havet er oljespili
og atmosfarisk tilfersel dominerende, mens lokale forurensninger mest
skyldes industriaviep. Regionalt forheyede PAH-nivder 1 kystfarvann
skyldes den kombinerte effekt av landavrenning og atmosferisk nedfall,
i varierende grad modifisert av husholdningsavliep og industriutslipp
(Hoffmann et al. 1984, Johnson et al. 1986, Larssen et al. 1986) .
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5. GENERELLE FYSISKE, KJEMISKE 0G BIOLOGISKE EGENSKAPER

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) er ringformede molekyler
bygget opp kun av karbon og hydrogen. (En synonym betegnelse er PNA:
polynukleare aromatiske hydrokarboner). Molekylstrukturen og nummering
av karbonatomene og sidene i ringene fremgdr av Fig. 5.1, som viser
noen av de hyppigst registrerte og omtalte PAH, sammen med eksempler
p& ulike grupper av heterosykliske forbindelser. (Blant disse er ogsa
svovelforbindelser, som ikke er avbildet).

Orientering om nomenklatur for b&de polyaromatene og heterosykliske
forbindelser, samt strukturformler for en rekke av stoffene finnes 1
NRC/Canada (1983) og NRC/USA (1983). Ogsd Eisler (1987) gir en innfe-
ring i PAH-nomenklaturen. For en egen redegjereise om nitrogenhetero-
sykliske PAH - azaarener - henvises til Santodonato og Howard (1981).

Strengt tatt omfatter PAH bare molekyler med fra tre ringer og opp-
over. Imidlertid regnes ofte naftalener og andre disykliske forbindel-
ser med i sum PAH, derimot ikke monosykliske.

De krystallinske PAH-forbindelsene er karakterisert ved heye smelte-
og kokepunkter, lavt damptrykk og liten vannlgselighet. Generelt sett
avtar damptrykk og Tleselighet med okende molekylvekt, dessuten - i
hovedsaken - med graden av metylering. Linezre molekyler er generelt
sett mindre vannlgselig enn vinkelformede. (Sammenlign f.eks. antracen
med fenantren i appendikstabell Al, som gir molekylvekt, 1eselighet og
fordelingskoeffisient oktanol: vann for et utvalg av de mest vanlige
PAH-forbindelsene).

Loseligheten gker med temperaturen 0g synes noe lavere i saltvann enn
ferskvann (3 undersekelser, foruten referanser i NRC/Canada (1983},
se Whitehouse (1984, 1985a)).

Innhold av humus synes & oke PAH's leselighet i vann (Whitehouse
1985b, Shinozuka et al, 1987), men samtidig adsorberes/bindes PAH til
humusstoffene (se f.eks. Gjessing og Berglind 1981, Moorehead et al
1986, Johnsen 1987) slik at bare en redusert andel lar seg ekstrahere
(Gjessing og Berglind 1981, Carlberg og Martinsen 1982). Forholdet kan
ha betydning for biotilgjengelighet og dermed ogsd giftighet av PAH
(kfr. kap. 6).
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Eksempler pd polysyklisk aromatiske hydrokarboner (PAH)
og utvalgte typer av heterosykliske forbindelser. Modifi-
sert etter NRC/Canada (1983) og Eisler (1987).

Pyren, uriktig og korrekt orientert benzo(a)pyren.
Fluoranten, benzo{Jj) fluoranten og perylen.
Acridin, carbazol og antrakinon.
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Lav leselighet gjer at den sterste andelen av PAH i vann ofte vil vare
adsorbert til partikler. Dette gjelder s@rlig PAH av heyere molekyl-
vekt (Weber og Ernst, 1983). Disse har ogsd sterst tendens til & akku-
muleres i sedimentene. PAH adsorberes i sterre grad til organiske enn
uorganiske partikler (NRC/Canada 1983).

PAH absorberer lys i belgelengdene 200-400 nm og fotooksyderes (NRC/-
Canada 1983). Imidlertid beskytter enkelte typer av partikler mot
fotooksydasjon og dermed kan PAH f.eks. fraktes langt med sotstev i
Tuft. Ulike PAH er i forskjellig grad emfintlig for fotolyse. Generelt
sett er de heymolekylere mest utsatt (Neff 1985a), men molekylstruktu-
ren spiller inn i betydelig grad (se f.eks. forskjell i fotolysehal-
veringstid mellom benzo(e)pyren og benzo(a)pyren hos Behymer og Hites,
1985). 1 vann er fotolyse bare aktuell i aller everste par metere pga.
lysets hurtige svekking med dypet.

PAH er ellers emfintlig overfor oson, og reagerer dessuten med nitro-
genoksyder til nitro-PAH, som ogsd8 er potensielt kreftfremkallende
(Rosenkranz og Mermelstein 1985). Bortsett fra dette og fotooksyda-
sjon, er PAH 1ite reaktive. Gruppen viser hey grad av bestandighet i
merke, og sarlig under anaerobe forhold i sedimenter (Neff 1985a,
Bauer og Capone 1985a).

Om bestandighet i sedimenter kan bl.a. ogsd henvises til NRC Canada
(1983}, Readman et al. (1982, 1987 med ref.) og Hinga og Pilson
(1987). Imidlertid er opphavet til og karakteren av PAH av betydning
for graden av bestandighet. For eksempel viste Lee og Ryan (1983) at
oljeavledet PAH i sediment i hvert fall var delvis raskt omsettelig.

PAH kan dimidlertid ogsd brytes ned mikrobielt (dvs. av sopp og
bakterier, enten som hovedsubstrat eller samtidig med nedbrytningen av
andre organiske forbindelser (kooksydasjon).

PAH-forbindelsene er lett leselige i fettstoffer og skader pd organis-
mer kommer delvis av interferens med fettrike membranstrukturer i cel-
lene. Noen av forbindelsene er potensielt kreftfremkallende (se liste
i appendikstabell A2), etter aktivering til forholdsmessig kortlivede
stoffskifteprodukter. Disse reagerer med DNA og frembringer endringer
i arvestoffet og dermed risiko for dannelse av kreftceller (se narmere
i kap. 6-7. Om mulighet fro kreftinduksjon uten aktivering, se Zahn et
al. 1984, 1985).
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6. OPPTAK, OMSETNING 0G UTSKILLELSE I ORGANISMER

Med enkelte unntak og begrensninger (se nedenfor) synes PAH 8 vare
tilgjengelig for dyr fra bide vann (lest), partikler/sedimenter og via
nering. 0gsd alger kan sannsynligvis influeres av partikkelbundet PAH
ved adsorpsjon. Den relative betydning for dyr av disse eksponerings-
veier er imidlertid ikke klarlagt. Forholdet vil ogsd variere med
flere fysisk/kjemiske og biologiske faktorer.

Biokjemisk omsetning ved MFO-systemet av enzymer er pdvist i en rekke
dyregrupper, men pd et varierende nivd (MFO = Mixed function oxygen-
ase). Med forbehold om et begrenset antall sammenlignende studier med
samme teknikk fremtrer (blant akvatiske organismer) fisk som gruppen
med heyest MFO-aktivitet, dernest berstemark og krepsdyr, mens muslin-
ger og snegl har markert lavere biokjemisk omsetningskapasitet. Det
kan imidlertid vere betydelig forskjell mellom arter innen samme
gruppe. 0gsd alger synes 2 ha enzymer som bevirker nedbrytning av PAH.

Om bakteriell nedbrytning og forhold som influerer denne henvises til
redegjerelse for en rekke arbeider i NRC/Canada (1983). Generelt er
omsetningen hurtigere pd belastede steder (bakteriepopulasjoner som er
adaptert til PAH).

Utskillelse av PAH skjer dels direkte i henhold til fysikalske Tike-
vekter mellom organismene og det omgivende vann, dels ved ekskresjon
av de mer vannleselige stoffskifteproduktene fra den enzymatiske ned-
brytningen. Tiden for utskillelse etter overfering fra forurenset til
renere milje varierer bdde med PAH-forbindelsens egenskaper (sarlig
leselighet og grad av affinitet til fettstoffer), organismegruppenes
omsetnings- og utskillelsesegenskaper og eksponeringsmdte. Halverings-
tid etter korttidseksponering kan varierer fra mindre enn ett degn til
f8 uker. Nedbrytningsproduktene synes delvis & ha lenger oppholdstid
enn utgangsstoffene. "Rengjeringstiden” er noe mer uklar for organis-
mer belastet over lang tid, men generelt synes PAH & ha vesentlig
kortere oppholdstid i organismer enn f.eks. klorerte hydrokarboner
o.1.

Biomagnifikasjon -dvs. oppkonsentrering langs neringskjeder er lite
aktuelt pd heyere trinn fordi fisk, pattedyr og fugl har velutviklet
evne til enzymatisk nedbrytning og pafelgende utskillelse.
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6.1. Opptak og biotilgjengelighet

De upolare, Tlipofile PAH-forbindelsene vil ha en sterk tendens til &
invadere organismer fra omgivelsene inntil det er skapt en likevekt
basert pd fordelingskoeffisienter mellom mer eller mindre fettholdige
vev og vann.

Opptaksmekanismene, opptakshastigheten og relativ betydning av ulike
opptaksveier i forskjellige organismer, har vart gjenstand for en
rekke studier (foruten referanser i NRC/Canada 1983, Neff 1979, 1985a
og Eisler 1987, se f.eks. Pruell et al. 1986, 1987, Jimenez et al.
1987, Landrum 1988).

Alle typer organismer vil vare utsatt for PAH i vann. Eksponering via
vann er s@rlig aktuell i forbindelse med oljespill. PAH synes da &
opptas 1like effektivt enten det foreligger lost eller i dispergert
form, derimot i noe mindre grad ndr adsorbert til partikier i wvannet
(McCarthy 1983, Leversee et al. 1983, Neff 1985a). Fra PAH-belastede
lokaliteter og i laboratorieforssk viser en rekke undersekelser at
opptaket skjer forholdsvis raskt (markerte overkonsentrasjoner i lspet
av f4 timer eller dager - se f.eks. Lee et al. 1982, Pittinger et al.
1985 og ellers referanser i NRC/Cananda 1983 og Neff 1985a).

Som nevnt i kap. 5 assosieres PAH til humus i vann. Dette medferer ekt
lgselighet av assosiasjonen PAH/humus, men samtidig blir PAH mindre
tilgjengelig. Dette er vist ved forsek bdde med krepsdyr {Leversee et
al. 1983, McCarthy 1983, McCarthy et al. 1985, Kukkonen og Dikari
1987) og med fisk (Spacie et al. 1983). I fisk observerte McCarthy og
Jimenez (1985) redusert opptak av B(a)P, men ikke av naftalen nar lest
humus var tilstede. Spacie et al. (1983) fant tilsvarende forhold
mellom B(a)P og antracen. McCarthy et al. (1985) fant at reduksjonen 1
tilgjengelighet var relatert til vedkommende PAH-forbindelses grad av
binding til humus. Bindingsgraden for de undersekte PAH ekte med fett-
leselighet (log Kow)‘ P& basis av senere forssk konkluderte Black

og McCarthy (1988) at nesten bare eller utelukkende fritt Test B(a)P
passerte gjellene hos fisk, ikke B(a)P assosiert med humus.

Opptak av PAH i alger synes bare studert i beskjedent omfang. Eksemp-
ler p& studier av begroingsalger og planteplankton finnes hos Soto et
al. (1975), Bruno et al. (1982), Bowling et al. (1984), Majewski og
Scherer (1985) og Landrum et al. (1987). Majewski og Scherer fant
bl.a. heyere konsentrasjonsfaktor i blaskjell enn i den studerte arten
av planteplankton. Autoradiografi hos Bruno et al. (1982) indikerte at
mesteparten av akkumuleringen skjedde i gelatinskjeder pd overflaten
av algene. Akkumulering av PAH i tang er ellers dokumentert av bl.a.
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Dunn (1980) og Knutzen og Sortland (1982), men det er noe uklart
hvilken rolle adsorpsjon av PAH-holdige partikler til algenes over-
flate kan spille for akkumuleringen {(Dunn 1980). Se ogséd Irha et al.
{1983).

Hastigheten som PAH tas opp med eoker med temperaturen inntil et
optimum (bl.a. Gerould et al. 1983, Jimenez et al. 1987, Landrum
1988). Jimenez et al. fant ogsd at opptaket i fisk var vesentlig
heyere ved samtidig foring.

Frittsvevende partikler med PAH kan spille noe forskjellig rolle som
kilde, avhengig bl.a. av hvor fast PAH er knyttet til partiklene.
Bender et al. (1987) viste sdledes at PAH i kullpartikler ikke var
tilgjengelig for esters (ble tatt opp i fofdwyelsesapparatet, men ikke
absorbert i tarmen).

Forurensede sedimenter har i en lang rekke tilfeller vist 3 gi mer
eller mindre heyt innhold av PAH (eller nedbrytningsprodukter) i savel
fisk (se bl.a. Malins et al. 1987b, Krahn et al. 1987, Stein et al.
1987 og Varanasi et al. 1987) som i krepsdyr (bl.a. Sirota et al. 1983
og Eadie et al. 1982b, Reichert et al. 1985, Varanasi et al. 1984,
McLeese og Burridge 1987)., muslinger og andre hvirvellese dyr (foru-
ten Neff 1984 og 1985a med referanser, se Eadie et al. 1982a, 1984 og
McLeese og Burridge 1987, Foster og Wright 1988).

Spersmalet om hvilke eksponeringsveier fra forurenset sediment
(direkte kontakt, via porevann eller ved inntak av partiklier og
absorpsjon/ fra tarmen) er komplisert og langt fra avklart. Viktige
faktorer er:

- Organismenes levevis og grad av tilknytning til bunnen {ernerings-
mite, tilhold pd eller nede i bunnen). Se bl.a. Augenfeld et al.
(1982), Eadie et al. (1984) og McLeese og Burridge (1987).

- De ulike PAH-forbindelsenes lsselighet (Augenfeld et al. 1982). 1
denne forbindelse kan nevnes hypotesen til Farrigton et al. {1983)
om at oljeavledede PAH vil vare mer tilgjengelig enn PAH med for-
brenningsopphav (sot). Socha og Carpenter (1987) fant ikke PAH
over 0.1 pg/1 i porevann fra sedimenter kontaminert med forbren-
nings-PAH, derimot omtrent den forventede 1ikevektsfordeling
mellom vann/partiklier i kreosotpdvirkede bunnavsetninger. Videre
viste Varanasi et al. {1985} at det ble tatt opp forholdsmessig
mer i fisk av tilsatt B(a)P enn av det som sedimentet opprinnelig
var kontaminert med.
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- Sedimentets og porevannets innhold av organisk stoff {se Knezovich
et al., 1987, som hevder at tilgjengeligheten vil avta med okende
innhold av organisk stoff; kfr. effekten av humus) .

- Kornfordeling (mindre ti]gjengeTig jo mer finkornet - kfr.
Augenfeld et al. 1982, Neff 1984).

- Tilstedevarelse av andre organiske mikroforurensninger (kfr. Stein
et al. 1984, som fikk ekt opptak av B(a)P i fisk ndr sedimentet
ogsd var kontaminert med PCB).

Av andre arbeider som behandler porevannsproblematikken og utlesning
av PAH fra sedimenter til bunnn-nazre vannmasser kan nevnes Obana et
al. (1983) og Pruell et al. (1986, 1987).

P& grunnlag av sin oversiktsartikkel konkluderte Neff (1984) med at
1ipofile organiske forbindelser hadde lav biotilgjengelighet, men det
er verdt § understreke at dette gjelder ved sammenligning med vann og
md1t som konsentrasjonsfaktorer (forhold mellom konsentrasjonen i
organismer og det omgivende medium). Konsentrasjonsfaktorene for ulike
organismer vil forevrig ogsd avhenge av ensymaktiviteten, dvs. kapasi-
teten til & omsette PAH. P3 dette grunnlag skulle konsentrasjonsfakto-
ren for organismer/sediment eventuelt eke i rekkefelgen fisk -kreps-
dyr/berstemark - muslinger og snegl (Connor 1984). Imidlertid modifi-
seres denne teoretiske rekkefelgen bl.a. av artenes ulike levevis og
erneringsmdte (Varanasi et al. 1985). F.eks. vil sannsynligvis arter
som lever av & spise sedimenter vare mer utsatt enn slike som filtre-

rer partikler fra vannet.

1 flere undersgkelser er det fastsldtt at PAH ogsd tas opp via naring,
men med hensyn til den relative betydning av denne eksponeringen jevn-
fort med vann og sediment, foreligger noe forskjellige resultater. Det
samme gjelder effektiviteten i opptaket, med andre ord i hvilken grad
PAH absorberes fra tarmen.

For fisks vedkommende kan bl.a. henvises til forsek utfert av Solbak-
ken et al. (1979, 1984a) som viste hurtig opptak av fenantren fra
gelatinkapsel tvangsinnfert i maven hos sei og skrubbeflyndre.

Tilsvarende demonstrerte Fair og Sick (1983) opptak av naftalen i fisk
etter tvangsforing. Whittle et al. (1977) fant mesteparten av B(a)P
jgjen i tarmen hos sild, mens derimot Balk et al. (1984} viste akkumu-
lering av B(a)P med metabolitter i lever og nyrer av gjedde etter
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dosering via mat. Mye fett i dietten kan bidra til okt absorpsjon av
PAH fra fiskens fordeyelsessystem (Vetter 1983).

At PAH tas opp i betydelig grad via naring synes som tidligere nevnt
klart (Maccubin et al. 1985, Malins et al. 1985a, b), men graden av
absorpsjon fra tarmen synes ikke fullt avklart (se 0gsd Schnitzer et
al. 1987 og Solbakken et al. 1980 om begrenset absorpsjonskapasitet).
Bl.a. kan det vare at absorpsjonseffektiviteten kan variere med dosen
(Solbakken et al. 1980).

Inntak av PAH fra nazring er ellers konstatert hos krepsdyr (Corner et
al. 1976, Dillon 1982, Trucco et al. 1983), berstemark (se referanser
i Neff 1984) og i muslinger {Dobroski og Epifanio 1980, Majewski og
Scherer 1985).

For vannloppers vedkommende fant Trucco et al. (1983) at opptaket av
naftalen skjedde mer effektivt fra fede enn fra vann, for fenantren
omtrent 1ike effektivt fra begge disse medier, men for mer heymoleky-
l®re PAH's del mest effektivt fra vann. Effektiviteten i opptaket ble
her sammenlignet ved akkumuleringsfaktorer fra de to medier. 0Ogsa
Corner et al. (1976) fant at opptaket av naftalen i Daphnia var mest
effektivt fra dietten. 1 en krabbeart registrerte Lee et al. (1976)
mer opptak av B{a)P fra fede enn fra vann.

I larvestadiet av en muslingart registrerte Dobroski og Epifanio
(1980) at B(a)P ble tatt opp omtrent like raskt via PAH-holdig plante-
plankton som fra vann. I forsek med blaskjell ble det derimot regist-
rert at diettopptaket bare utgjorde vel 1 % av totalabsorpsjonen av
B(a)P, dvs. helt underordnet opptaket fra vann (Majewski og Scherer
1985). Et lignende resultat fikk Fortner og Sick (1985) med naftalen
og B(a)P i gsters.

6.2. Biokjemisk nedbrytning

PAH brytes ned (omsettes) av bdde bakterier, sopp, alger og de fleste
dyregrupper.

Bakteriell nedbrytning er i hvert fall delvis forskjellig fra nedbryt-
ningsveiene hos sopp og dyr. Den vesentlige forskjellen bestdr i ulik
romorientering av atomgrupper i molekylstrukturen til nedbrytningspro-
duktene {(cis-dihydrodioler hos bakterier, trans-dihydrodioler hos sopp
og dyr).

Enzymsystemet som er ansvarlig for nedbrytning av PAH (og andre orga-
niske fremmedstoffer) betegnes MFO (mixed function oxygenase) og er
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knyttet til cellenes endoplasmatiske retikulum. Det bestdr av en rekke
enzymer som virker pd& forskjellige trinn i nedbrytningsprosessen
(delvis ogs& enzymer som virker pd samme trinn, m.a.o. "konkurrerer”
om samme substrat og gir ulike nedbrytningsveier). De mest omtalte av
disse enzymene betegnes cytochrom P-450 monooxygenase 0g AHH {aryl
hydrokarbon hydroksylase (hydrolase)). I hvert fall av cytochrom P-450
oxygenasene kan det finnes flere forskjellige innen samme art (isoen-
zymer) .

Fig. 6.1. gir en skjematisk og sterkt forenklet skisse av MFO-syste-
met, og viser hovedveiene i den biokjemiske nedbrytningsprosessen frem
ti1l vannleselige forbindelser som skilles ut lettere enn PAH {som
leses og bindes i fettholdige vev). MFO-systemet har en dobbeltrolie,
idet systemet bdde deltar i hormonomsetningen (Lee 1981, O'Hara et al.
1985) og virker som et avgiftingssystem for organiske fremmedstoffer.

MFO (mixed-function

¢ oxygenase) ¢ glutathion-S-transferase ¢ utskilles
2 o > 2 M ?
2 o HO '

SG
glutathion konjugat

arene oksid

epoksid hydrase

H,0
0 OH .
17
! ! MFO ‘ 2 HO. ! utskilles
o > 5 | —

? HO’ ) 2 HO/ ) H, HO' ?
OH OH oH OH
fenol dihydrodiol diol epoksid tetraol

utskilies Reaksjon med makromolekyier

Fig. 6.1. Skjematisk og forenklet skisse av nedbrytningsveier for
PAH og tilherende enzymsystemer (Etter Harvey 1982) .

Nedbrytningsveiene medferer imidlertid ogsé tildels dannelse av sterkt
reaktive kortlivede forbindelser - diolepoksider. Disse kan reagere
med cellenes makromolekyler, proteiner og nukleinsyrene DNA og DNA.
Reaksjon med DNA medferer endring i arvestoffet og risiko for dannelse
av kreftceller (hvis cellenes DNA-reparerende kapasitet overskrides).
Om eksempler p& observasjon av slike forbindelser med makromolekyler
og konsekvenser i form av skade pd bererte celler og vev vises til
kap. 7.4. og 7.5.
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Langt fra alle PAH er potensielt kreftfremkallende. Egenskapen synes
begrenset  til et utvalg av forbindelser med 4-6 ringer. I
bestrebelsene p& & finne et fellestrekk hos disse, har man kommet frem
ti1 den s&kalte "Bay-region" teorien (Jerina et al. 1978). Hva som
menes med “buktomrade” fremgdr av fig. 6.2. Det har vist seg at PAHs
kreftfremkallende egenskaper i hovedsak er knyttet til dette romlige
trekk ved molekylene.

Bay Region

Bay region
H

H N

Fig. 6.2. Plassering av "Bay"-regionen i to PAH-molekyler (7-metylben-
zantrazen og benzo{a)pyren), med tilsvarende diolepoksider.
(Etter Dipple 1985).

0gsd andre forhold ved molekyloppbygningen enn muligheten for en epok~
siddannelse i en "Bay region” spiller en rolle for PAHs cancerogeni-
tet. Et eksempel pa dette er methylgrupper, som avhengig av plassering
kan forsterke eller svekke vedkommende PAH-forbindelses tendens til &
danne kovalente bindinger med DNA (Hecht 1985). Ogsa evrige trekk ved
molekyloppbygningen, dessuten sterrelsen, kan ha betydning (Lehr et
al. 1985).

Med utgangpunkt i at "Bay region” teorien ogsd gir en del "falske
positive" med hensyn til cancerogenitet har Szentpaly (1984) Tlansert
en annen modell for sammenheng mellom molekylbygning, molekylsterrelse
og leselighet hos PAH og deres kreftfremkallende egenskaper.
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For narmere beskrivelse av MFO-systemet kan vises til Harvey (1982),
Livingstone (1985), Capuzzo (1987) og Buhler og Williams (1988). En
omfattende og detaljert redegjerelse finnes hos Gokseyr (1987). Fyldig
dreftelse av bakgrunnen for "Bay region” teorien gis av Lehr et al.
(1985). Se ogsd Dipple (1985).

MFO-systemet er pdvist hos representanter for mange akvatiske dyre-
grupper: Mangeberstemark, krepsdyr, pigghuder, bletdyr (blekksprut,
snegl, muslinger), fisk (se tabell med referanser i NRC/Canada (1983)
og henvisninger hos Neff (1985a) og Tan og Melius (1986)). 0gsd i
vannlevende insektlarver er det pdvist nedbrytning (Leversee et al.
1982, Gerould et al. 1983). MFO-systemet synes derimot mangle hos
nesledyr (maneter o.a.) og ribbemaneter (Neff 1985a og Capuzzo 1987
med referanser). Heller ikke hos svamp er dette enzymsystemet pavist
(Zahn et al. 1981, 1982, Kurelec et al. 1987). Hos en marin ciliat ble
det registrert nedbrytning av en amino-PAH, men ikke av B(a)P (Lind-
mark 1981). Innen samme dyregruppe kan det vare betydelige artsfor-
skjeller. Data hos bl.a. James et al. (1988) illustrerer dette for
fisks vedkommende. Slike forskjeller kan teoretisk ha sammenheng med
ulike grader av emfintlighet for kreft og dessuten ha betydning for
bruk av MFO-aktivitet som indikator pd forurensning.

Enzymatisk nedbrytning av PAH finner ogsé sted i alger. Hos blagrenn-
alger, som er nr beslektet med bakterier, er det pdvist bade cis- og
trans-dihydrodioler (kfr. ovenfor) ved nedbrytning av naftalen {Cer-
niglia et al. 1979, 1980). Kirso et al. {1983) har observert nedbryt-
ning av B(a)P ved representanter for flere klasser av makroalger,
blant annet brunalger og grennalger.

Forskjellige dyregrupper har vist seg 34 ha ulik enzymaktivitet. Selv
om det kan vare store forskjeller mellom arter innen samme gruppe, har
i hvert fall muslinger og andre bletdyr vist seg 3 ha vesentlig Tavere
aktivitet enn mangeberstemark, krepsdyr og fisk. Generelt sett finnes
den hoyeste MFO-aktiviteten hos fisk, 1-2 sterrelsesordener lavere
verdier hos muslinger og mellomliggende verdier i krepsdyr og berste-
mark (for narmere detaljer og referanser, se bl.a. Neff 1985a, Mix
1986, Capuzzo 1987).

MFO-enzymenes aktiviet eker ndr organismene eksponeres for bestandige
organiske fremmedstoffer. Denne induksjonen er grunnlaget for &
benytte MFO-aktivitet som mal p& forurensningsgrad. Forelepig er ikke
metoden fullt utviklet for et slikt formdl, men arbeid er igang
(Gokseyr, 1987, 1988).
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En vesentlig innvendig er at de fleste enzymkomponentene synes 3 vare
aktive ved nedbrytningen av ulike grupper av fremmedstoffer, sdledes
bide PAH, heterosykliske forbindelser og klorerte hydrokarboner som
PCB, etc.

Enkelte av cytochrome P-450 isoenzymene Kan imidlertid vise seg & vare
PAH- spesifikke (Livingstone 1985}, men md da i tilfellet kvantifise-
res ved immunokjemiske teknikker (se bl.a. Gokseyr 1987, 1988) .

Andre forhold som vanskeliggjer bruken av enzymaktivitet som malestokk
for grad av belastning er individuelle variasjoner, kjennsforskjeller,
svingninger 1 normal aktiviteten med alder og gjennom dret, dertil
flere andre forhold (se dreftelser og referanser hos Neff 1985a,b, Mix
1986, Gokseyr 1987).

For & komme forbi slike problemer trengs omfattende studier av den
typen som bl.a. arbeidene til Bend et al. (1984) og Tarlebp et ail.
(1985) er eksempler pd. Ferstnevnte gir en illustrasjon av indivi-
duelle og sistnevnte av bl.a. sesongmessige variasjoner. O0gsd kJjenns-
forskjeller er pdvist (bl.a. O0'Hara et al. 1982 og Livingstone og
Farrar 1985).

1 arter som bare i liten og usikker grad akkumulerer PAH {spesielt
fisk) vil bruken av en teknikk til pdvisning av indusert aktivitet av
PAH-spesifikke enzymer ha et potensiale bl.a. innen overvdking. Ved
bruk av indikatorer som muslinger og snegl vil en slik metode neppe
kunne erstatte direkte registrering av PAH-innholdet. Den lave enzym-
aktiviteten innen disse dyregruppene gjer det vanskelig & wvente noe
bestemt forhold mellom PAH-nivd i omgivelsene og enzymaktivitet. Slike
vanskeligheter kan illustreres for muslingers del ved studiene til
Stegeman (1985) og Livingstone (1987). Imidlertid var resultatene mer
Jovende for snegl (Livingstone 1987). Om den variable induserbarheten
av komponenter i MFO-systemet hos muslinger kan vises til Anderson og
Angel (1986) med referanser. James og Little (1984) gir et eksempel pa
at enzyminduserbarheten ogsd kan vare lav hos enkelte krepsdyr. For
mer omfattende vurdering av MFO-systemets potensiale for overvikings-
formad1 henvises til Payne (1984), Neff (1985b) og Gokseyr (1987,
1988) .

6.3. Utskillelse
Utskillelse av PAH skjer over kroppsoverflaten (og da ofte vesentlig

gjellene) eller gjennom tarm o9 urin via lever/galle, nyre og
fordeyelseskjertler. Utskillelse over kroppsoverflaten gjelder mest
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umetaboliserte PAH, mens det med ekskrementer og urin felger
forskjellige nedbrytningsprodukter (fra tarmen ogsd ikke absorberte
morsubstanser).

Den enzymatiske nedbrytningsaktivitet er hos fisk sterst i lever/-
galle, men MFO-systemet er ogs@ til stede i andre organer (nyre,
gjeller m.m.). Hos hvirvellese dyr er enzymaktiviteten som oftest
knyttet til mave/tarm og/eller fordeyelseskjertier.

Formdlet med fremstillingen her er imidlertid & gi eksempler pd
utskilleseshastighet av forskjellige PAH i spiselige representanter
for ulike dyregrupper, ikke & gd inn pa detaljer i hvor og hvordan
utskillelsen foregar.

Niimi og Palazzo (1986) pdpeker at ulike eksperimentelle opplegg og
analysemetoder (f.eks. tracerstudier med radioaktive stoffer versus
ordinere analyser av testsubstanser og metabolitter), kan gi forskjel-
lige resultater. Sammenlignbarheten vil ogsd influeres av forskjell i
belastningens sterrelse (dose eller konsentrasjon), videre av belast-
ningsmdten {(via vann eller mat) og av eksponeringstiden (se f.eks.
Melancon og Lech, 1979). Disse forhold vil ikke bli dreftet i detalj
her, men er i noen grad tatt hensyn til ved utvelgelsen av materialet.

Resultatene blir i hovedsak presentert som halveringstiden eller tiden
for 2 90 % utskillelse (delvis ansldtt/beregnet her). Da hensikten
primert er & indikere sterrelsesordenen er informasjonen gitt summa-
risk (tabell 6.1-6.3). Det henvises til de refererte arbeider for
nermere omtale (se dog noter til tabellene). I NRC/Canada (1983) er
det gitt en mer omfattende redegjerelse for diverse studier av bade
opptak og utskillelse.

Tabell 6.1. viser at PAH omsettes og utskilles relativt raskt fra fisk
sammenlignet med klorerte hydrokarboner o.1. (kfr. f.eks. sammenlig-
nende studier av Solbakken et al. 1984a). I de fleste tilfeller er det
konstatert halveringstider for hel fisk mindre enn en uke (se ogsd
oversiktsartikkel av Niimi, 1987). P& den annen side indikerer tiden
til mer enn 90 % utskillelse at en del ogsda holdes tilbake i Tlengre
tid. Hvor stor del av dette som er nedbrytningsprodukter f&r man ikke
beskjed om ved radioaktiv sporteknikk alene, men i hvert fall en
mindre del synes 8 vare utgangsstoffene (kfr. resultatene til Niimi
og Palazzo (1986) i tabell 6.1).



Tabell 6.1. Utskillelsestider i hel fisk for diverse PAH, t = timer, d = dager. Resultater
fra studier med radioaktive sporstoffer er understreket. Se noter

Table 6.1. Time of depuration for various PAH’s, t = hours, d = days, Results from
studies with radicactive tracers underlined. For abbreviations, see notes.

ARTER PAH : 50% 290% REFERANSER
red. red.
1

{Regnbuesrret N ~15t/30d Melancon og Lech 1979 )
(Salmo gairdneri) 5

MN <24t /<24d Melancon og Lech 1979 )

F1 ~1d ~30d Niimi og Palazzo 1986 )

F ~8d ~30d "

A ~1d ~30d "

Flt ~6d ~20d ”

Bl(a)P <1-2d <14d "

Blal)A <1-2d <14d "

C ~-2d "

P ~-2d " 4

DmBA 34t >3d Schnitz et al. 1987

Fl ?EE - Lockhgrt et al. 1984 )

N <id Div. )

A <1id ” -
Lepomis macrochirus N <1d Rodgers et al. 198 )

A 17t Spacie et al 1983 )

B(a)P 67t " 9

B{a)P ~2t ~8t Jimenez et al. 1987 )
Gillichthys sp./- - - 10
Oligocottus sp. N >24¢t Lee et al. 1972 )
Fundulus similis TN ~10t ~30t Anderson og Neff } T4 }

SN ~54d <28d Neff et al. 1876 )

Noter til tabell 6.1.:

1) Radioaktiv dosering via vann, henholdsvis etter korttids- og langtidseksponering (8t og 4
uker). Halveringstiden etter langtidseksponering lot seg ikke fastsld. Forfatteren antar
at det er nedsbrytningsprodukter som har lang oppholdstid i kroppen etter langtids-
eksponering.

2) MN = 2-metylnaftalen. Eliminasjonen skjedde i to faser, en hurtig (som halveringstiden er
lest ut av fig. for her), etterfulgt av en langsom fase. For sistnevnte angir forfatterne
en halveringstid i hel fisk pd <24 dager.

3) Fl = fluoren, F = fenantren, A = antracen, Flt = fluoranten, B(a)P = benzo(a)pyren, B{(alA
= benz(a)antracen, C = Chrysen, P = pyren. Oral engangsdose. Analyse av hel fisk minus
tarm. Ferste analyse 5 dager etter dosering. Halveringsstider som angitt av forfatterene.
Tid for 90% red. anslatt her. B(a)P, B(al)A, C og P viste verdier under 1 Mgi/kg friskvekt
etter 17 dager; F og Flt etter 48 dager. Forfatterne tilskriver delvis lengre halverings-
tid i sin studie jevnfert med andres at disse har vart basert pd mdling av radioaktivi-
tet f& timer etter eksponering. Begynnelsesutskillelsen kan g§ forholdsmessig hurtigere
pga. tap ved desorpsjon og med ekskrementer.

4) Oral dosering av radioaktivt Dimelylbenz(a)antracen. Bare 12 % av hele dosen ble gjenfunnet
etter 6 timer (indikasjon pd lav grad av absorpsjon fra tarmen). Halveringstid for hel

fisk som angitt av forfatterne. 16 % av hele dosen igjen etter 3 degn.

5) Referert av Niimi og Palazzo, 1986.



6)

7)

8)

93

10)

11)

12)

Referert av Niimi og Palazzo. For naftalenresultatene kfr. Anderson et al. (1974) og
Dixit og Anderson (1977), og for antracen Southworth (1979).

Opptak via vann, 4 dager i gjennomstremningssystem.

Opptak av radioaktive forbindelser via vann. Utskillelsesfase etter 4 timers opptak.
B(a)P = benzo(a)pyren. Eksponering med radioaktiv B(a)P via vann. Utskillelsestid med
fede (vesentlig lepger uten mat: ca. 30-40 % reduksjon pa to dsgn). Opptak hurtigere ved
tilgang pd mat. 23 C (langsommere opptak og utskillelse ved 13 C).

Eksponering med radioaktivt naftalen via vann. Oppsamling av radioaktivitet i gallen, men
nedgang ogsi idette organ etter 24 timer. Ansl3tt 90 % reduksjon for hel fisk pd grunmnlag
av resultater for lever, filet, gjeller o.a.

N = naftalen. Eksponering via vann. Lest utskillelsestid fra figur.

IN = Sum naftalener. 20 timers eksponering via vann (ol jedispergering). Utskillelses-—
tiden estimert her ut fra figur. ~ 100 % utskillelse fra alle vevstyper etter 15 degn.



Tabell 6.2.

Eksempler pa utskillelsestider for PAH i muslinger, t

= timer, d = dager.

Resultatene fra studier med radioaktive stoffer understreket. Se noter.

Table 6.2.

Examples of depuration times for PAH's in bivalves, t = hours, d = days.

Results from studies with radiocactive tracers underlined. For abbreviations,

see notes.

ARTER PAH 50% 290% REFERANSER
red. red.

Bldskjell N <1d? >3d Lee et al. 1972b 1)
(Mytilus edulis) B(a)P ~16d ~40d Dunn og Stich 1976b 2)

N <12t <1id Hansen et al. 1978 3)

F 1-2d? ~10d? »

Div.N <1d - Farrington et al. 1982 4)

Div. ~5/<10d ~501<¢20d Widdows et al. 1985 5)

Fl 21t ~204? Ma jewski og Scherer 1985 6)

Bla)P ~18d >304 ”

Flt 304 >40d Pruell et al. 1986 7)

B(a)A 18d >40d ”

C 14d ~10d ”

B(b)F 174 >40d "

B(K)F 12d ~40d »

Bl(e)P 14d >40d v

Bl(a)P 154 >404 "

IP i6d >40d "

BPe 154 >40d ”

F >214d ~7114d MclLeese og Burridge 1987 8)

F1T ~3/~10d >14/>14d »

P ~21/7d >14/>14d "

T ~47/~107 >14/>14d ”

Pe ? ? ”
@sters {Crassostera Div.N <7d <28d Anderson og Neff 1875 9)
virginica) Fl <5d ”

F <5d ”

SN ~5-6d Neff et al. 1976 10)

Fl 1-5d "

F ~5d ”

B(a)P >7d Couch et al. 1879 11)
Rangia cuneata Bla)P ~15717d <20/<6d Neff og Anderson 1975 12)

SN ~1d <28d Neff et al. 1976 13)

F ~1d? "

A ~4-32d »15d7? Jovanovich og Marion 1987 14)
Sandmusling B(a)P 5-9d ~20~30d Jackim og Wilson 1979 13)
(Mya arenaria) ¥ ? >147/<14d? | McLeese og Burridge 1987 16)

Flt <14/<14d >14/7d "

P <14/<14d >1417d ”

T ?1<14d 217 »
Tapes japonica Div 4-8d >21d Obana et al. 1883 17)

P ~10d »21d Obana et al. 1983 18)

B(e)P ~11d >21d ”

B(b)F ~14d >21d ”
O-skjell (Modiolus F >4d >28d Palmork og Solbakken 1981 19)
Imodiolus F ~20d >40d NIVA upubl. 20)

B(a)P ~20d ~300d ”

Tot PAH ~40d ~300d

Noter til tabell 6.2.:

1) Eksponering via vann (4t). Radioaktivitet i hel musling var redusert 40 % etter 6 t og B0 %

etter 76 t.

2) Kreosotforurensede Bl8skjell overfsrt til rent vann.

3) Dosering av radioaktive stoffer via vann. Usikre utskillelsesdata for fenantren (noe flukt-
verende radioaktivitet med tiden). N = naftalen, F

= fenantren.




4)

5)

6)

)

8)

2)

10)

11)

12)

13)

14)

15)

16)

0l jeforurensede bldskjell fulgt pa forurenset lokalitet over 86 dager etter oljespill. Div.
N = metyl- og etylnaftalen, MF = metylfenantren.

2~ og 3 rings aromater. Langtidseksponering for dieselolje. Lest av ca. utskillelses- tiden
(50 og 90 %) for hhv. lav og hey dose (30/130 Pgil). Bemerk lengre tid for 90 % utskillelse
i muslinger fra hey dosering, der sum av 2- og 3~rings aromater utgjorde ca. 3 mgl/kg frisk-
vekt etter 55 dager (opprinnelig ca. 40 mg/kg). Illustrasjon av Thurtig” og “langsomt”
lager.

Radioaktivt fluoren (Fl) og benzo(a)pyren (B(a)P) fra vana. Eksponeringstid hhv. 24 og 48
timer. Halveringstider angitt av forfatterne. 90 % utskillelse av F er ansl8tt her ut fra
fig. Etter 30 degn var < 70 % av B(a)P utskilt. Ogs§ utskillelsen av fluoren tydet pé et
"hurtig” og “langsomt™ lager.

Frigivelse etter 40 dagers eksponering via forurenset sediment (100-1500 MHg/kg terr- vekt
av ulike PAH). Flt: Fluoranten, B(a)A = benz(a)antracen, C = chrysen, B(b)F = benzo(b)fluo~
ranten, B(k)F = benzol(k)fluoranten, Ble)P = benzo(e)pyren, Bl(a)P = benzol(alpyren, IP =
Indeno{1,2,3~c,d)pyren, BPe = benzol(g,h,i)perylen. 90 % utskillelsestid estimert her ut
fra fig. De fleste PAH viste ca. 70~-85 % utskillelse etter 40 dager, bare chrysen og
benzo(k)fluoranten ca. 90 %. Ogsd resultatene her tyder pa to lagringsformer (hurtig/lang-
som) .

Eksponert 4 dager via vann for ca. 4.3, 2.4, 1.7, 0.5, 0.4 HPg/l av hhv. fenantren (F) fluo-
ranten (Flt), pyren (P}, trifenylen (T) og perylen (Pe), eller fra sedimenter forurenset
med samme PAH. Utskillelsestider estimert her ut fra tabelldata hhv. for eksponering via
vann og sediment. Usikre data pga. delvis fluktuerende konsentras joner med tid,

sarlig for trifenylen. Perylen viste tilnarmet ingen utskillelse.

01 je~PAH. Eksponering via vann. Naftalen og div. metylnaftalener (mono- di- og trimetylnaf-
talen) ~ 100% utskillelse etter 28 dager (ingen mi3linger mellom 5 og 28 dager. F1 = fluo~-
ren, F = fenantren.

Eksponert 8t i gjennomstremningssystem for dispergering av fyringsclje nr. 2 i vann. SN =
Naftalener og metylnaftalener sammen. Forkortelser som i ovenstaende noter. Ca. halverings-
tiden lest av tabell. Tilnmrmet 100 % utskillelse av alle PAH etter 28 dager (bare vel 90 %
for trimetylnaftalen).

Eksponert i en uke for 3 lg B(a)P/l. 2/3 av radioaktivitet frigjort etter 1 uke i rent
vann. Dyr eksponert for 1-5 Hg/l B(a)P eller 3-metylcholantren i 8 timer pr. dag over ett
8r viste ingen PAH etter 3 mnd. i rent vann ({deteks jonsgrensen ikke angitt).

Radioaktivt B(a)P (30 HPg/l) i 24 timer. Utskillelsestider ansldtt her ut fra tabell- data.
Data fra to forsek {(bemerk betydelig forskjell i initiell utskillelseshastighet). Ner 100 %
utskilt etter 20-30 dager i begge forssk.

Eksponering og forkortelser som i 11). Usikkert estimat for fenantrens halveringstid. Ikke
detekterbare konsentrasjoner etter 28 dager.

A = Antracen. Eksponering via vann (radioaktivt A). Basert pg en rekke forsek med muslinger
samlet til ulike tider av 8ret-~. Halveringstiden var markert temperaturavhengig. Her gjen-
gitt variasjonsamrgdet fra 10 til 30 C. Gjennom S8ret varierte halveringstiden ved 10 C 6-32
dager, ved 30 C 4-10 dager. Halveringstiden var lavest i forbindelse med gyteperioden,
heyest under kjennsmodningen (gametogenesen). Opptakshastigheten varierte ikke statistisk
signifikant med temperaturen.

Radiocaktiv benzo(a)pyren dosert via vann. Liten variasjon i halveringstid med skende ekspo-
neringstid (fra 5.3 dager til 8.5 dager etter hhv. 6 og ca. 60 dagers eksponering. Jevnt
fordelt radioaktivitet i ulike vev, bortsett fra lavt i fot og sifon. Tid for 90 % reduk-
sjon estimert her ut fra figur.

Kfr. note 8). For Mya bare mulig 2 estimere ca. tid for 90 % utskillelse. De angitte ut-
skillingsrater er her usikre (ingen data mellom 0 og 14 dager utskillelse) Angitte utskil~
lelsesrater i samme sterrelsesorden som 1 bléskjell (delvis heyere, delvis lavere for de
enkelte forbindelsene).
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18)

19)

20)

7 degns eksponering for vanndige lesninger 0.03-0.24 Mg/l for ulike PAH. Halverings— tiden
bare angitt som intervall for hele gruppen f{antracen, pyren, benzo(b)fluoranten, benzola)-
pyren, dibenz(a,hlantracen og 3—metylcholantren).Langsommere utskillelse etter 14 dager.

Eksponert for forurenset sediment i 14 dager. Data fra forsek med muslingene plassert i
kontakt med sediment (hurtigere opptak enn ndr montert over sedimentet). Utskillelses-
tiden anslatt ut fra figur.

Radioaktivt fenantren dosert via vann i 48 timer.
Gamle O-skjell i lang tid eksponert for ekstremt heye konsentrasjoner i sediment (sterrel-

sesorden 100 mg/kg terrvekt av total PAH og 3-5 mg/kg B(a)P). Utskillelse i Oslof jordvann
(langt fra punktkilder).
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Tabell 6.3. Eksempler pa utskillelseskilder for PAH i krepsdyr, t = timer, d = dager.

Resultater av studier med radioaktive stoffer understreket. Se noter.

Table 6.3. Examples of depuration times of PAH in crustacea, t = hours, d = days.

Results from studies with radioactive substances underlined. For abbreviations,
see notes.

ARTER PAH 50% 290% REFERANSER
red. red.

JREKER
Penaeus aztekus TN ~40t ~100¢? Anderson og Neff 1975 1)
Crangon septemspinosa F <14/<14d ? McLeese og Burridge 1987 2)

Flt ~4/<144d ? "

P >141/<14d ? »
KRABBER
Callinectes sapidus F ~0/5t Moese og O'Connnor 1385 3)
Hemigrapsus nudus N ~2d ? Laurén og Rice 1985 4)
HUMMER
Homarus americanus ¥ >20<35d Uthe et al. 1984 5)
(halemuskel) Flt ~20d?

P ~20d7?

Bla)A ~204?

B(b)F ~20d?

B(e)P <2047 Uthe og Musial 1986 6)
SJPKREPS (Nephrops F ~g-7d <28d? Palmork og Solbakken 1980 7)
norwegicus)

Noter til tabell 6.3.:

1)

2)

3)

4)

5)

6)

7)

Eksponert for fyringsolje nr. 2 dispegert i vanm. Lest av ca. utskillelsestiden fra figur.
TN = sum naftalener.

Eksponering og forkortelser: se note ) til tabell 6.2. Ca. utskillelsestider etter ekspo~-
nering henholdsvis via vann og sediment. Usikre angivelser pga. observasjoner kun etter i4
dager.

Radioaktivt fenantren dosert via kontaminerte blaskjell. Halveringstider for hhv. hann- og
hunnkrabber.

12 timers dosering av radioaktivt naftalen. Ca. 80-85 % skilt ut etter 156 timer. Bare en
mindre del av det som ble utskilt var i form av nedbrytningsprodukter. Refererer andre
arbeider som har vist tilbakeholdelse av metabolitter i krepsdyr.

Hummer holdt i kreosotforurenset vann i 3 maneder om vinteren fer overfering til rent vann.
Usikre data: Meget varierende resultater for parallell analyser, {flere eksempler pd okt
innhold gjennom utskillelsesperioden, dessuten nesten ingen utskillelse over to uker ved
tilsvarende forsek om sommeren. Forfatterne antyder kannibalisme som mulig forklaring p§
manglende utskillelse om sommeren. ¥ = Fenantren, Flt = fluoranten, P = pyren, B(b)F =
benzo(b)fluoranten, Bl(e)P = benzo(e)pyren. Halveringstiden i fordeyelseskjertelen ("brun-
kjett™) synes 2 vare i storrelsesordenen 5 uker ved vinterforsekene.

Hummer fra forurenset omride holdt 12 mineder i rent vann. Div. PAH viste da (ujevn og ikke
konsekvent) nedgang til i sterrelsesorden 20-50 % av forurenset nivd bide i fordeyelses-
kjertel og halemuskel, men enkelte forbindelser viste nesten ikke reduserte konsentrasjo-
ner.

Oral dosering av radioaktivt fenantren (lest i dimetylsulfoksid). Ca. 70 % av total dose
gjenfunnet i analyserte vev, med andre ord absorpsjon fra fordsyelseskanalen. Utskillelses-
tiden ansl&tt her ut fra tabell.
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Av tabell 6.2. ses at bortsett fra naftalener, som skilles ut raskere,
er muslinger funnet & ha halveringstiden for PAH fra et par dager til
et par uker. Des ses at dette er noe Tlangsommere enn det som i
hovedsaken er observert i fisk {(tabell 6.1.). At det kan vare
betydelig forskjell i utskillelsesevnen mellom ulik muslingarter,
vises ogs3 av forsskene til Bender et al. (1988).

En ikke ubetydelig andel PAH er registrert beholdt i en del arter. [
flere undersekelser er det observert en bifasisk utskillelse, dvs. en
indikasjon p& to lagringsformer (bl.a. Widdows et al. 1985, Ma jewski
og Scherer 1985, Pruell et al. 1986, se ogsd Widdows et al. 1983).

For gruppen av sterre krepsdyr er det f& undersekelser {tabell 6.3.).
Mye av dataene er ogsd usikre (ref. noter til tabellen), og det er
utilstrekkelig grunnilag for & gjore sammenligninger mellom den gruppen
og fisk eller musiinger.

De fleste av undersekelsene innen alle tre grupper kan ha begrenset
overferbarhet pd situasjonene i smelteverksresipienter. Blant de mest
relevante studiene er Uthe et al. (1984), Uthe og Musial (1986).
Pruell et al. (1986) og delvis Widdows et al. (1985) og Niimi og
Palazzo (1986). For de fleste PAH har det i disse tilfellene vart
betydelige restmengder igjen i organismene etter mer enn 2-4 ukers
renselise.

Pittinger et al. (1987) observerte i hvert fall innledningsvis hurtig
frigivelse av PAH fra osters flyttet fra et forurenset omridde til en
rentvannsiokalitet. Imidlertid er de angitte deteksjonsgrenser for
enkeltforbindelser pd 0.1-0.2 mg/kg terrvekt, en sterrelsesorden for
hoy til & felge utskillelsen henimot bakgrunnsnivdet.

I sterk kontrast til resultatene som tyder pd relativ hurtig fri-
givelse stdr de innledende observasjonene av hardt belastede o-skjell
etter overfering til ubelastet sted (kfr. tabell 6, NIVA upubl.). Her
tok det narmere et &r & f3 redusert total PAH og bl.a. B{a)P til hen-
holdsvis ca. 7 og 0.5 mg/kg terrvekt. Selv om dette var mindre enn 5 %
av skjellenes opprinnelige innhold, er det fremdeles mer enn en ster-
relsesorden over bakgrunnsnivdet. Disse innledende forsek trenger
bekreftelse og utvidelse i form av tilsvarende studier med andre
arter, men det er verdt & merke seg de tilsvarende resultatene for
hummer fra en Canadisk fjord (Uthe et al. 1984, Uthe og Musial 1986).
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Hvis resultatene som hittil er oppnddd med o-skjell og hummer, skulle
vare representative ogsd for andre spiselige skjell og krepsdyr, har
det den konsekvens at "rengjering” ved flytting til rent vann vil ta
s& lang tid at det neppe er praktisk gjennomferbart.

Et s®rlig problem som i stor grad synes udekket b&de med hensyn til
opptak og utskillelse, er den mulige forskjellen mellom PAH ndr det er
lest, henholdsvis knyttet til smd sotpartikler. Eksponering via sot-
partikler md f.eks. antas 8 kunne spille en hovedrolle for fjerebel-
tets bldskjell, snegl og tang i norske smelteverksresipienter.

Ovenstdende fremstilling dekker bare utskillelsesstudier gjort med
spiselige arter. For observasjoner av en rekke andre arter ma henvises
ti1l sammenstillingene til NRC/Canada (1983) og Neff (1985a). Blant
nyere resultater og arbeider som ikke er inkludert i disse oversikter
eller i kap. 6.1. foran kan nevnes:

- Opptak, omsetning og utskillelse hos arter av krepsdyr og en
fa3berstemark (Frank et al. 1986)

- Manglende sammenheng mellom fettinnhold og opptakshastighet hos
krepsdyr knyttet til bletbunn, men sammenheng mellom fettinnhold
og utskillelse (Frez et al. 1987).

- Forholdsmessig langsom frigivelse av fenantren fra koraller sam-
menlignet med andre organismegrupper (Solbakken et al. 1984b) .

- Overfering av B(a)P fra egg til larver hos torsk, med pdfelgende
utskillelse (Solbakken et al. 1984c).
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7. EFFEKTER

Skader fra PAH kan 1 hovedsak tilbakeferes pd to biokjemiske
mekanismer (Neff 1985a).

a) Reaksjon med eller ved tilknytning til fettstoffer i cellemembra-
ner eller andre fettrike cellebestanddeler.

b) Reaksjon med makromolekyler som nukleinsyrer (DNA, RNA)} og
proteiner.

Reaksjonstype a) er aktuell for de fettleselige morsubstansene (de
opprinnelige, ikke metaboliserte PAH), mens det er mer vannleselige,
elektronegative og reaktive (kortlivede) stoffskifteprodukter som
reagerer med arvestoffet (DNA) og proteiner.

Reaksjoner med stoffer i cellemembraner betyr at disses oppbygning og
funksjon kan forstyrres, bl.a. med endret gjennomtrengelighet som
resultat. Mange enzymsystemer er knyttet til membranstrukturer og
folgelig kan cellenes stoffomsetning forstyrres eller helt pdelegges.
Over et visst nivd betyr slike funksjonsforstyrrende belastninger okt
bruk av energi til vedlikehold (forsvarsmekanismer), hvilket 1 beste
fall betyr redusert overlevelsesevne for den utsatte bestand.

Ogs& reaksjonstype b) kan medfere generelle gdeleggelser p& celleniva
og derved bl.a. skade egg og kimstadier {teratogenese: fosterskader).
Av serlig interesse er imidlertid at en del PAH har nedbrytningspro-
dukter som ved reaksjon med DNA endrer arvestoffet (mutagenese), som i
sin tur kan fordrsake kreft (cancerogenese), hvis ikke cellenes evne
ti1l & reparere DNA er tilstrekkelig.

Mellom PAH-forbindelser innbyrdes, og i forhold til organiske fremmed-
stoffer som induserer samme enzymsystem som PAH gjer, er det pdvist
eller sannsynliggjort dels innbyrdes forsterkende og dels motvirkende
effekter. Sistnevte kan f.eks. vare tilfelle ved konkurranse om enzym-
kapasitet i cellene mellom cancerogene og ikke kreftfremkallende PAH
og mellom f.eks. PCB og PAH. Om dette og betydning av diett, arve-
messige forskjeller, eksponeringsmdte o.a. for fremkomst av kreft kan
bl.a. henvises til oversikter av EPA (1980) NRC/USA (1983), Bailey et
al. (1984), Mix (1986), Varanasi et al. (1987) og Bailey og Hendricks
{1988).
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Overfor alger og bakterier har forskjellige PAH i enkelte tilfeller
vist stimulerende effekt. (For bakterier kan PAH direkte tjene som
nering.) For algers vedkommende finnes eksempler pa stimulerende
effekt (okt celledeling) hos Boney og Corner (1962), Bastian og Toetz

(1982) og Boney (1974).

7.1 Akutte og subakutte virkninger

En sammenstilling av resultater fra giftighetstester med PAH er gitt i
tabell 7.1.

Grunnen til at det bare foreligger opplysninger om et begrenset antall
stoffer mht. effekter ved eksponering via vann er at PAH med heyere
molekylvekt enn 202 i hovedsaken ikke synes akutt giftige innen
grensen for disse stoffenes leselighet i vann (Neff 1985a).

Samtidig er de minst lgselige aromater teoretisk mest giftig (Hutchin-
son et al. 1980, Neff 1985a). Av tabell 7.1 ses ogsd stort sett tilta-
gende giftighet med skende molekylvekt (og leselighet). Foruten refe-
ranser hos Neff (1985a) kan i denne forbindelse henvises bl.a. til
resultater hos Geiger og Buikema (1981), Kusk (1981 a-c), Black et al.
(1983), Foster og Tullis (1984) og Milleman et al. (1984).

P& grunnlag av et mindre antall undersekelser konkluderte Neff (1985a)
med at metylsubstituering ogsd syntes & eke giftigheten (kfr. tabell
7.1, Neff 1985a, Foster og Tullis 1984). I tester med mono-og
dimethylhomologe av naftalen fant Smtre et al. (1984) at okt giftighet
avhang b&de av antall og plassering av metylgruppene, og at giftig-
heten viste godt samsvar med molekylenes reaktivitetsindeks (dvs.

-3

deres tilboyelighet-til & inngd i reaksjoner med andre stoffer).



Tabell 7.1

Se noter.

Examples of acute and subacute toxicity of PAH. Summary of data from Neff (1985a) and NRC/Canada

| 1
Eksempler p3 akutt og subakutt ) giftighet av PAH.
Sammendrag av data fra Neff (1985a) og NRC/Canada (1983) supplert med en del nyere undersokelser.

(1983), supplemented with some recent investigations.

PAH~-forbindelse Kons. Organismer Referanser
mg/l
Naftalen 2.0-3.8 Div. fisk. krepsdyr, besrstemark Neff 1985a
2.4-3.8 Div. krepsdyr og fisk NRC/Canada 1983
0.01 2) Krabbe og reke,larvestadier Sanborn og Malins 1877
3.4 Dahnia pulex (krepsdyr) Geiger og Buikema 1981
~ 3.0 3) Sjepinnsvinlarve Falk-Petersen et al. 1982
~ 3.0 3) Torskeegg " ” nom "
3.4 4) Daphnia magna (krepsdyr) Crider et al. 1982
1.6/7.9 Hhv. regnbuegrret og annen fisk Graeve et al. 1982
0.11 Regnbuegrret, larver Black et al. 1983
13 2 arter av { jmrmygglarver Darville 1983
1.0 Daphnia pulex (krepsdyr) Trucco et al. 1983
3.2 5) Artemia~larver (krepsdyr) Foster og Tullis 1984
0.12-2.0 3 arter av fisk Milleman et al. 1984
2.213.9 2 arter av krepsdyr " o ”
2.815.0 Hhv. fjermygglarve og snegl " o ”
4.7 Daphnia pulex (krepsdyr) Smith et al. 1985
~ 1 Krabbeart Gharret og Rice 1987
IMetylnaftalen 1.1-3.4 Div. fisk og krepsdyr Neff 1985a
~ 1.0 3) Larver av sjepinnsvin/torsk Falk-Petersen et al. 1982
~ 11 Tetrahymena sp. (protozoo) Rogerson et al. 1983
1.6-3.2 5) Artemia-larver (krepsdyr) Foster og Tullis 1984
Dimetylnaftalen 0.7-2.6. Krepsdyr, berstemark Neff 1985a
0.08~5.1 Div. krepsdyr, fisk NRC/Canada 1983
0.14 5) Rur-larver (krepsdyr) Donahue et al. 1977
0.078 Daphnia pulex (krepsdyr) Smith et al. 1985
1.3~ dimetylnaftalen ~ 0.7/0.4 Larver av hhv. sjepinnsvin/torsk Falk-Petersen et al. 1982
Acenaften 0.66 Pimephales sp. (fisk) Cairns og Nebeker 1982
Fluoren 0.3-1.7 Fisk, krepsdyr, berstemark Neff 1985a
~ 0.35 5) Balanus sp. (krepsdyr) Donahue et al. 1977
0.43 5) Daphnia magna (krepsdyr) Finger et al. 1985
2.35 3) Chironomus sp. (fjeremygglarve) ” o "
0.6 Gammarus sp. {(krepsdyr) " oon s
0.8 Regnbueorret " »om "
5.6 Medalia sp. (snegl) ” "on "
5.8 Hexagenia sp. (degnfluelarve) ” o "
Fenantren 0.3-0.6 Krepsdyr, berstemark Neff 1985
~ 0.4 5) Balanus sp. (krepsdyr) Donahue et al. 1977
1.14 Daphnia pulex {(krepsdyr) Geiger og Buikema 1981
0.04 Regnbuegrret, larver Black et al. 1983
0.1 Daphnia pulex (krepsdyr) Trucco et al. 1983
0.5 Artemialarver (krepsdyr Foster og Tullis 1984
0.25-0.7 Krepsdyr, fjermygg, fisk Milleman et al. 1984
0.03 Egg/larver av regnbuesrret ” o "
iMetylfenantren 0.3 Neanthes sp. (berstemark) Neff 1985a
3.1~5.5 Lepomis sp. (fisk) Buccafusco et al. 1981
Benzo(a)antracen 0.01 Daphnia pulex (krepsdyr) Trucco et al. 1983
Benzo(a)pyren 0.005 Daphnia pulex Trucco et al. 1983

Fotnoter til tabell 7.1:




1) oOftest LC ~-verdier, dvs, den konsentrasjon som virker dedelig pd
halvparten™ av forsegksdyrene innen en gitt tid (vanligvis 48-96
timer). Ellers reaksjoner i form av redusert formering eller ubeve-

gelighet.
2) Gjennomstremningssystem.

3) Begynnelseskonsentrasjoner som ga letale effekter. Subletale effekter
ved lavere konsentrasjoner: ned til ~ 0.4-1.0 mg/l (begynnelseskon~
sentras joner) for alle testsubstansene, ned til ~ 0.2 mg/l for
enkelte dimetylnaftalener.

4) Subletale effekter ved 1 mg/l

5) Manglende bevegelse.

Sammenfattende ut fra tabell 7.1 kan sies at PAH med lavere molekyl-
vekt (< 202) i hovedsaken ikke har vist seg akutt giftige ved konsen-
trasjoner lavere enn 0,05-0,1 mg/1, som regel vesentlig hoyere.
Enkelte "tyngre" PAH var imidlertid akutt giftige ned mot 0,01 mg/1 og
lavere {Trucco et al. 1983).

Man kan ogsd merke seg at det er betydelig forskjell i emfintlighet,
selv innen samme gruppe (foruten tabell 7.1, kfr. referanser hos NRC/-
Canada (1983) og Neff (1985a).

Om eksempler p& okt dedelighet hos fisk ved eksponering til sterkt
PAH-forurenset sediment, henvises til Hargis et al. (1984) og referan-
ser i kap. 7.3.1.

At forseksbetingelsene kan gi store utslag, vises av lavere giftig-
hetsterskler ved enten lukkede testkolber, (jfr. Trucco et al. (1983)
med Geiger og Buikema 1981, eller gjennomstremningssystemer {Sanburn
og Malins 1977) versus &pne kolbetester. Lavmolekylere PAH, sarlig
naftalen med homologe, er sdvidt flyktige at konsentrasjonen kan redu-
seres sterkt ved fordampning over forseksperioden (se f.eks. Staub og
Fingerman 1984). Lave giftighetsgrenser oppnddd ved strengt kontrol-
lerte, men kunstige betingelser kan imidlertid gi et mindre godt
grunnlag for & forutsi konsekvenser av belastning under naturlige
forhold (se f.eks. Boyle et al. 1985 og Finger et al. 1985).

De sammenlignende studiene til Eastmond et al. (1984) viste moderat
heyere giftighet av svovelheterosykliske enn av PAH overfor en art av
vannlopper. (Resultatene for PAH's del viste mindre grad av toksisitet
enn studiene referert i tabell 7.1.).

7.2 Fototoksisitet

Samtidig eksponering for 1lys kan oke den akutte giftighet av PAH
betydelig.
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Bowling et al. (1983) fikk ved forsek i utenders renner stor dedelig-
het hos en art av fisk ved 0,013 mg/1 antracen nar eksponeringen fant
sted i 1ys eller fisken ble utsatt for lys inntil 7 dager etter ekspo-
nering. Mekanismen bak dette var uklar, idet fisk overlevde nédr den
ble holdt i et avskjermet parti av rennen, men nedstrems belyst renne-
avsnitt (dvs. utsatt for fotooksydasjonsprdduktene av antracen, men i
merke). Forholdet kunne tyde p& at fototoksisiteten skyldes PAH som er
absorbert i organismen (se ogéé Newsted og Giesy 1987).

Senere publikasjoner (Oris og Giesy 1985, 1987, Landrum et al. 1987)
fra samme type forsek viste til dels enda Tlavere toksisitetsgrense for
antracen, dessuten at forholdet ogs& gjaldt andre PAH. De laveste rap-
porterte dedelige konsentrasjoner var:

Antracen : < 0,003 - 0,005 mg/1
Pyren : : 0,026 mg/1
Benz(a)antracen : ~ 0,002 mg/1
Benzol(a)pyren : ~ 0,005 mg/1

Newsted og Giesy (1987) rapporterte fototoksisitet overfor vannlopper
av flere PAH i konsentrasjoner pa 0.001-0.01 mg/1.

Oris og Giesy (1985) fant at fiskens midlere levetid minsket med
intensiteten av ultrafiolett strdling. 0gsd muslinger og insektlarver
dede, men ferst etter lengre eksponering enn for fisken {Landrum et
al. 1987).

Ogsd Kagan et al. (1985, 1987) fikk ekt dedelighet hos fisk belastet
med PAH i UV-lys, men ved betydelig heyere konsentrasjoner (0,22 mg/1
pyren, 0,2 mg fluoranten, 0,36 mg/1 antracen). Kagan et al. (1985)
rapporterte fototoksisitet ved lavere konsentrasjoner av de samme for-
bindelsene (delvis under 0,01 mg/1 for pyren/fluoranten) overfor
krepsdyr og mygglarver.

Cody et al. (1984) viste giftvirkning av benzo(a)pyren pd grennalgen
Selenastrum capricornutum ved 0.025 mg/1 ved én type belysning, men
ikke ved annen bslgelengdesammensetning (som hadde 1iten intensitet
under belgelengde 500 nm). Ogs& giftigheten av antracen og benz(a)-
antracen og nedbrytningsprodukter av B(al)P viste sterk lysavhengighet.
Arbeidet til Schoeny et al. (1984) gir indikasjon pd at fototoksisite-
ten har sammenheng med bestemte stoffskifteprodukter hos algen.

P& grunnlag av ovenstdende synes samtidig eksponering for sollys eller
ultrafiolett striling 8 senke terskelverdien for akutt giftighet av
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mange PAH-forbindelser med 1-2 sterrelsesordener eller mer (Oris og
Giesy 1985).

Om og i hvilken grad ulike PAH viser fototoksisitet, avhenger av deres
absorpsjonsegenskaper. Newsted og Giesy {1987) redegjer for dette for
et 20-talls PAH og nevner ulike mekanismer for fototoksisitet. En
droftelse av slike mekanismer finnes ellers hos Landrum et al (1986).

7.3 Subletale virkninger

7.3.1 Dyr

Tabell 7.2 gir en sammenstilling av utvalgte testdata som viser
subletale effekter (dvs. negative V1rkninger‘pé vekst og formering,
eller stress—symptomer av forskjellig karakter). For enkelte
publikasjoner fra fer 1980 henvises til NRC/Canada {1983) o0g Neff
(1985a).

Negative effekter er konstatert ned til under 0,01 mg/1, for
benzo(a)pyren muligens ved sd lave konsentrasjoner som under 0,001
mg/1 (Hannah et al. 1982, Hose et al. 1983, 1984).

Det fremgdr ellers store forskjeller mht. de nivéer der dosering av
via vann har gitt indikasjoner p& skade. Som nevnt ovenfor (kap. 7.1)
skyldes dette sannsynligvis i hovedsaken to forhold: Eksperimentelle
betingelser og ulik emfintlighet hos forskjellige arter.

I tillegg til undersekelsene i tabell 7.2 kommer en del studier med
andre former for belastning enn via vann, samt enkelte feltobservasjo-
ner. Resultatene fra disse studiene refereres summarisk nedenfor.



Tabell 7.2 Eksempler pé subletale virkninger av PAH pa dyr. Se noter.

Examples of sublethal toxicity of PAH to animals.

PAH~-forbindelse Kons. Organismer Referanser
mg/l

|[Naftalen 0.01 1) Eurytemora sp. (krepsdyr) Ott et al. 1978

0.02/0.2 2) Fundulus sp. (fisk) Di Michele og Taylor 1978

1.4 3) Onchorhynchus sp. (fisk) Moles et al. 1981

1.0 4) Daphnia magna (krepsdyr) Crider et al. 1982

0.85 5) Pimephales sp. (fisk) Graeve et al. 1982

0.5 5) 2 arter av fjermygg (larver) Darville 1983

~ 7 6) Uca pugilator (krabbe) Staub og Fingerman 1984

~98 T) Aurelia sp. {(manet) Spangenberg 1984

0.8 8) Hemigrapsus sp. (krabbe) Gharrett og Rice 1987
Dimetylnaftalen 0.01 1) Eurytemora sp. (krepsdyr) ott et al. 1978

0.005 -

0.01 9) Callinectes sp. (krabbe) Cantelmo et al. 1982
Fluoren 0.13 10) Daphnia magna (krepsdyr) Finger et al. 1985

0.6 10) Chironomus sp. (fjermygglarve) ” »om "

0.06/0.25 11) | Lepomis sp (fisk) " o "

Antracen {11.8 N Aurelia sp. Spangenberg 1984
Benz(a)antracen 2.5 17) Aurelia sp. Spangenberg 1984
Benzo(a)pyren ~ 0.003 12! ]| Egg av regnebueprret Hannah et al. 1982
0.0001 13 Psettichtys sp. (flyndreart) Hose et al. 1982
~0.0005 14) Strongylocentrotus sp.
(s jepinnsvin) Hose et al. 1983
<0.0024 15) Leurestes sp. (fisk) Winkler et al. 1983
0.0001~ Regnbuesrret (egg, plommesekk-
0.0002 16) yngel Hose et al. 1984
> 10 7 Aurelia sp. (manet) Spangenbery 1984

Fotnoter til Tabell 7.2

1) Redusert livslengde og antall avkom. Ogs& metylnaftalen og trimetylnaftalen giftige
i samme konsentrasjon.

2) Hhv. neurosensoriske/biokjemiske forstyrrelser (0.02 mg/l) og vevsskader i
bl.a. hjerne og lever.

3) Redusert vekst hos yngel.

4) Redusert oksygenopptak og minsket hemoglobininnhold.
5) Lavere klekkeprosent og redusert vekst.

6) Hemmelse av hormon for regulering av fargestoff.

7 Forsinket avsnering av maneter fra strobilus.

8) Bevegelsesreaks jon.

9) Forsinket skallskifte (redusert vekst), ogsi innflytelse pad energiomsetning og evnen
til 8 regenerere lemmer. Ogsd skt dedelighet.

10) Redusert formering eller klekkeprosent.

11) Hhv. redusert fangsteffektivitet (0.06 mg/l) og vekst.



12) Redusert larvevekst, misdannelser p§ plommesekkstadium.
Muligens negative effekter ved s4 lave konsentras joner som 0.0002
mgi/l.
(Dosering via B(a)P adsorbert til sandkorn ga vannkonsentras joner
pd 0.000.2-0.003 mg/l.

13) Redusert klekking av egg samt gkt hyppighet av misdannelser hos
larver.

14) Eksponering av egg over 48 timer medforte skt forekomst av
unormal celledeling og fosterutvikling.

15) Redusert klekking, forsinket utvikling, skt antall abnormiteter.
Belastning fra 0.0024 til 0.005 mg/l over forsskets varighet (14
dg.).

16) Vannkonsentrasjoner pi 0.08-0.2 ppb oppnddd ved utlekking fra
B(a)P absorbert til sand i konsentrasjon 1-5 mg/kg. Eggene var i
kontakt med forurenset sand over 36 dager. Div. skader pa celle-
og vevsniva.

Ved hesyere konsentrasjoner i sand og vann (0.0015 mg/l ogsﬁ skje~
lettskader).

Dillon (1981, 1983) observerte okt emfintlighet hos en rekeart for
oksygen- og saltholdighetsstress ved 0,24 mg/kg av dimetylnaftalen i
foden.

Etter tvangsféring av fertile hunner av en flyndreart med 8 mg B(a)P
pr. kg kropsvekt observerte Hose et al. (1981) vesentlig lavere
klekkeprosent og en firedobling av  antall misdannelser pa
larvestadiet.

Kocan og Landolt (1984) fant ved 24 timers eksponering av egg/yngel av
regnbuegrret for 2 eller 20 mg/1 B(a)P delvis forsinket klekking og
dertil okt hyppighet av misdannelser, sarlig hos grupper som var
belastet bare 1 dag etter befruktning. Hos samme art fant Hendricks et
al. (1985) signifikant lavere vekst og heyere levervekt hos en gruppe
som var tvangsféret med 1000 mg B{a)P pr. kg fede over 18 mnd.

En dose pd 2 ug B(a)P og pr. egg av regnbueerret ga okt larvededelig-
het (Maccubin og Black 1986).

Ingen effekter av B(a)P-belastning ble observert av:

- Couch et al. (1979) hos amerikansk esters (1-5 pg/1 8 t pr. dag
5 dager i uken over 14 mdneder).

- Tripp et al. (1984) hos en annen muslingart som fikk injisert
500 pug i fordeyelsekjertelen og dessuten utsatt for B(a)P foru-
renset vann (konsentrasjon ikke angitt) over 3 uker.

Mc. Elroy (1985) fant ingen utslag p& oksygenopptak eller ammoniumut-
skillelse hos en bsrstemark utsatt for 14 mg/kg terrvekt av benzo{a)-
antracen i sediment i 4-5 degn. En annen barstemark fra en oljeforu-

45
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renset lokalitet med bl.a. s3 heyt innhold av B(a)P som 1,8 mg/kg 1
sedimentet viste imidlertid nedsatt sterrelse og hemmet kjennscelle~
dannelse (Fries og Lee 1984).

Widdows et al. (1985) konkluderte fra langtidsforsek med moderate kon-
sentrasjoner av dieselolje (0,030/0,130 mg/1) at energioverskuddet
tilgjengelig for vekst (scope for growth) hos blaskjell var direkte
negativt koblet til skjellenes innhold av 2- og 3-rings aromater (ikke
nermere karakterisert). Disse resultatene kan ses i sammenheng med at
Bender et al. (1988) fant redusert fettinnhold hos en art av esters
ved heyt PAH-innhold (~ 60 mg/kg terrvekt).

Av studier som entydig viser effekter av PAH p& samfunnsnivd er det
sparsomt. (I en rekke sammenhenger utgjer PAH en del av belastningen,
f.eks. ved oljeforurensning. Selv om PAH uten tvil ogsd utgjer noe av
Srsaken til observerte effekter i slike tilfeller, mangler konkret
dokumentasjon av sammenhengen mellom spesifikt PAH og virkningen.)

Boyle et al. (1985) testet fluorens effekter bdde i laboratoriet (kfr.
Finger et al. i tabell 7.2) og i et damekosystem. I sistnevnte bevir-
ket 0,12 mg/1 endret fiskebestand (innflytelse pd overlevelse, ulik
toleranse hos forskjellige arter). I motsetning til fisk syntes zoo-
plankton & vare mindre emfintlige i damforsekene enn ved laboratorie-
testene. Heye nominelle konsentrasjoner pd 5-10 mg/1 (reelt synkende
fra 1,2 til1 0,2 mg/1 over 4 uker etter engangsdosering) ga imidlertid
en forbigdende reduksjon i antall arter. Samme laveste effekt-niva for
fluoren (0,12 mg/1) er senere pdvist av Stay et al. (1988) for respi-
rasjon i merke og forholdet produktivitet/respirasjon i et mikro-
kosmos-oppsett med ferskvannsplankton.

I enkelte norske -fjorder med noe s& nar "ren” PAH-forurensning. og
meget heye konsentrasjoner 1 sedimentene (sterrelsesordenen 1000
ganger 'bakgrunnsnivéet"), er det konstatert redusert bunnfauna, men
bare begrenset til de hardest rammede arealer (< 1-2(57?)) km?). 10-100
ganger eokning i sedimentenes PAH-innhold synes eventuelt bare & ha
marginal (vanskelig mdlbar) effekt (se f.eks. Kirkerud et al. 1981,
Rygg et al. 1984, Baalsrud et al. 1985). P& gruntvannssamfunn har det
ogsd vart konstatert negative virkninger i PAH-belastede fjorder, men
neppe utenfor en avstand av et par km og vanskelig tilbakeferbart pé
PAH alene (Se bl.a. Knutzen 1981, 1984a, 1987, Kirkerud et al. 1981,
Baalsrud et al. 1985.) Artsmangfold hos bletbunnfauna viste ingen
korrelasjon med PAH i sediment i konsentrasjonsomradet 0,2-250 mg
PAH/kg tert sediment (Rygg og Skei, 1984).
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P& meget sterkt forurensede ferskvannslokaliteter (f.eks. konsentra-
sjoner av fenantren pa over 17000 mg/kg og av fluoranten p& over 3000
mg/kg sediment, pluss heye konsentrasjsoner i vann) fant Catallo og
Gambrell (1987) redusert forekomst av bade bakterier, sopp o0g sma
bunndyr, dessuten vitnesbyrd om minsket nedbrytningsaktivitet i sedi-
mentene.

1 en annen sterkt PAH-forurenset elvelokalitet (Elizabeth River,
Virginia, USA) er forekomsten av grd stzr hos flere fiskebestander
blitt korrelert med sedimentets innhold av PAH (Hugget et al. 1987,
0'Connor og Hugget 1988). Eksperimentell belastning av fisk med sedi-
ment fra denne elven (2500-3900 ppm terrvekt av total-PAH) resulterte
i betydelig skt dedelighet eller skader (s&r, finneerosjon, grd star,
ingen vekst, fysiologiske stressreaksjoner). 0gsd fisk som bare ble
eksponert for overlgpsvann fra forsekstanken med forurenset sediment
viste sirskader og oyesymptomer etter f& uker (Hargis et al. 1984) .
Konsentrasjonen av PAH i overlspsvannet er imidlertid ikke angitt.
Senere omfattende feltdata har bekreftet at overhyppighet av svulster,
sdr og finnerdte var knyttet til lokaliteter med PAH-forurensede sedi-
menter (Bender et al., 1988, Hargis og Zwerner, 1988).

Bortsett fra kreftsymptomer (se kap. 7.5), er det f& feltobservasjoner
der skade p3 fisk knyttes til forekomst av PAH. Imidlertid fant Krahn
et al. (1986). sammenheng mellom ekt hyppighet av diverse leverskader
hos en flyndreart og innholdet av aromatmetabolitter i leveren. Stort
sett hadde fisk fra de mest PAH-forurensede lokalitetene ogsd heyest
innhold av metabolitter, men sammenhengen var ikke statistisk signifi-
kant.

Sammenfattende for subletale effekter, ses at de til dels gjer seg
gjeldende ved mer enn en sterrelsesorden lavere konsentrasjoner enn
akutte virkninger. Sarlig har dette vist seg for det best undersskte
av stoffer med molekylvekt over 202 - benzo(a)pyren -, der giftvirk-
ning er pdvist i omrddet 0,1-1 pg/1. Dette er konsentrasjoner som
narmer seg de forhold som muligens kan vare representative for markert
pdvirkete omrdder som havnebassenger, oljeterminaler, marinaer og
resipienter for industriutsiipp.

7.3.2 Alger og_bakterier

Effekter pd3 alger og bakterier av PAH-forbindelser alene {ikke som
bestanddel i olje) synes vesentlig mindre studert enn virkninger pé
dyr. Tabell 7.3 sammenstiller det vesentlige av eksperimentelle data
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vedrerende alger som er funnet av interesse for denne rapport
(mutagenitetstester ikke inkludert).
Tabell 7.3 Eksempler pd effekter av PAH pé alger, mg/l. Se noter.
Examples of PAH effects on algagy,mg/l.
PAH~forbindelse Kons. Organismer Referanser
mg/l
Naftalen 96 1) Chlamydomonas sp. (grennalge) Hutchinson et al. 1980
3.0-5.0 1) Phaeodactylum {diatome) Kusk 1981a.b
3.0 1) Div. naturlig pl.plankton Kusk 1981c
3.0/2.8 1) Grennalge/diatome Milleman 1984
Methylnaftalener 1.7-4.5 1) Chlamydomonas {(grsnnalge) Hutchinson et al. 1980
Fluoren ~0.5-1.2 2)| Anabaena sp. (bligrennalge) Bastian og Toetz 1982
Fenantren 0.9 1) Chlamydomonas Hutchinson et al. 1980
0.2-0.5 1) Div. naturlig pl.plankton Kusk 1981c
~1 3 Anabaena sp. (bligrennalge) Bastian og Toetz 1982
~ 0.9 i) Diatomé og bldgrennalge Milleman et al. 1984
Antracen 0.2 1) Chlamydomonas sp. Hutchinson et al. 1980
Pyren 0.2 1) Chlamydomonas sp. Hutchinson et al. 1980
Fluoranten ~0,02-0.1?7 4) | Anabaena sp. Bastian og Toetz 1982
Benz(a)antracen ~0.005 ? 5) Anabaena sp. Bastian og Toetz 1982
0.01~-0.3 6)| Antithamnion sp. Boney og Corner 1962
Benzo(a)pyren 0.025 7) Selenastrum sp. (grennalge) Cody et al. 1984

Fotnoter til tabell 7.3:

1)

2)

3)

4)

5)

6)

7)

Minsket fotosyntese eller karbonopptak (Milleman et al. 1984).

Usikker konsentrasjon. Redusert vekst ved ca. 2/3 mettet lesning.

Redusert vekst ved nzr mettet lesning.
Usikker konsentrasjon. Redusert vekst ved 10-50 % mettet lesning. Ingen vekst ved
mettet lesning {(ca. 0.2-0.3 mg/l).

Usikker konsentrasjon. Redusert vekst ved 10-100 % mettet lesning (~ 0.003-0.07 mg/l).
PAH, (20-methylcholantren og benzo(alpyren) stimulerte

Redusert celledeling. Andre
celledeling ved 0.01~0.1 mg/l.

30 % redusert vekst ved en lyskilde med heyt energiutbytte ved maks. absorpsjon av
B(a)P (410 nm), ingen giftvirkning ved 12 mg/l ved lyskilde med liten energi under 500
nm. Ogsi giftvirkning av antracen og benz(a)antracen ved ferstnevnte lyskilde (hhv.
ved ca. 7 og ca. 1.8 mg/l).

I tillegg til resultatene nevnt i tabell 7.3 fant Riznyk et al. (1987)
en midlertidig hemning ved 1 mg/1 fluoranten av veksten til marine
alger knyttet til overflatehinnen. En slik midlertidig hemning ved
gifttester med alger er et vanlig fenomen {se bl.a. referanser hos
Riznyk et al.) hvis testen er slik at giftstoffet fortynnes ved opptak
i en skende biomasse.
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Dickson et al. (1982) registrerte ikke negative effekter péd plante-
planktonsamfunn av benz({a)antracen i mettet lesning.

Det ses av tabell 7.3 at konsentrasjonene som har gitt toksiske
virkninger pd alger gjennomgdende er heye jevnfert med det som kan
ventes & opptre i naturen (utenom ved oljespill eller tilsvarende
massive pavirkninger).

Som nevnt utnytter en rekke mikroorganismer PAH som energikilder, dels
som primert substrat, dels ved kooksydasjon (se bl.a. Neff 1985a med
referanser). Felgelig kan i utgangspunktet samfunnet av nedbrytere
(bakterier, sopp) antas & vare mindre emfintlige ved belastning, idet
man vil f8 en tilpasning med anrikning pd de bakterier og sopp som kan
utnytte (bryte ned) PAH. Nedenfor nevnes en del eksempler pd at det
som oftest bare er hoye PAH-konsentrasjoner som har virket hemmende
eller skadelig pd sammensatte mikrobesamfunn. Calder og Lader (1976)
fant imidlertid at enkelte marine bakterier fikk hemmet vekst ved
sdvidt lave konsentrasjoner av benzo(a)pyren som 5 ug/1. For naftaien
inntraff ikke veksthemning fer ved 10 mg/1.

Pedersen og Sayler (1981) fikk negative virkninger pd metanbakterier
forst ved 100 mg/1 fenantren. Den heye toleransen til denne gruppen
bakterier ble bekreftet av Sayler et al. (1982) ved studier pd lokali-
teter sterkt pdvirket av koksverksavlep (PAH-belastningen ikke nzrmere
karakterisert.) Generelt fant Sayler et al. at det var pékrevet med
observasjoner av et sterre antall variable (diverse biomasse- og
omsetningsparametere) for med sikkerhet & skille ut negativt pdvirkede
lokaliteter. Ogs& Bauer og Capone (1985b) fant hey toleranse for
naftalen (10-100 mg/kg) og antracen (100-1000 mg/kg vdtvekt) hos bade
aerobe og anaerobe bakteriesamfunn i marine sedimenter. I den sterkt
kreosotforurensede Elizabeth River, med ovennevnte skader pd fisk,
fant Koepfler og Kator {1986) ogsd negative utslag pd bakteriesamfunn
i sedimentene.

7.4 Biokjemiske reaksjoner og skader pa celleniva

1 flere undersgkelser er det pdvist at de kortlivede stoffskiftepro-
duktene fra nedbrytningen av PAH (kfr. kap. 6) reagerer med cellenes

makromolekyler - proteiner og nukleinsyrer (DNA og RNA). Disse reak-
sjoner - sammen med umetaboliserte PAH's innvirkning p& membranstruk-
turer (gjennomtrengelighet, enzymaktivitet) - er arsak til diverse

typer av celleskader, innvirkning pd@ immunsystemet, endringer i arve-
stoffet og fremkomst av kreftceller.
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De reaktive nedbrytningsproduktene er i overveiende grad visse "Bay
region” epoksider (Fig 6.2), men ikke begrenset bare til disse (Harvey
1982).

Binding av nedbrytningsprodukter av B(a)P til DNA hos fisk er bl.a.
observert av Varanasi et al. (1980, 1986a.b 1987), Egaas og Varanasi
(1982), Ahokas og Pelkonen (1984), Hofe og Puffer (1986) og Shugart et
al. (1987). Bla)P-metabolitters assosiasjon med proteiner eller en
blanding av proteiner og DNA er registrert av bl.a. Hofe og Puffer
(1986) og Shugart et al. (1987) i fisk og av Reichert et al. (1985) i
krepsdyr (tanglopper).

Batel et al. (1985) fant indikasjoner pd skade av DNA etter & ha
eksponert fisk i to dager for 0,01 mg/1 B(a)P, muligens s& lavt som
0,001 mg/1. Sistnevnte skadenivé for DNA i fisk er senere bekreftet av
Shugart (1988).

I marin svamp observerte Zahn et al. (1981, 1982) en lysavhengig
tilknytning mellom derivater av B(a)P og DNA, formodentiig
fotooksydasjonsprodukter siden MFO-systemet ikke er pdvist hos svamp.

Celle- og vevsskader fra belastning med PAH er konstatert i en rekke
studier. Direkte kromosomskader ble registrert av Hooftman (1981)
etter & ha utsatt en art av akvariefisk for 0,1 pg/1 B(a)P i 48 timer.
Videre er avvikende kjernedeling (forsinkelse, delvis misdannede
kromosomer) observert av:

Ishio et al. (1977) hos en dinoflagellat (flere potensielt
kreftfremkallende PAH, ned til 5 ug/1 B(a)P).

- Kocan et al. (1982, 1985) hos fisk (100 pg/1 B(a)P).

- Hose et al. (1983, 1984) ved lave konsentrasjoner av B({a)P, dvs.
0,5-1,0 pg/1 og ned til 0,08-0,2 pg/1 i befruktede egg hos hen-
holdsvis sjepinnsvin og fisk.

- Al-Sabti og Kurelec (1985) hos en muslingart etter belastning
med 1-10 pg/1 B(a)P over 2 degn.

S1ike effekter knyttet til forurenset naturlig vann synes lite stu-
dert. Prein et al. (1978) fikk indusert overhyppighet av kromosomska-
der hos fisk holdt i Rhinvann i 1 1/2 uke, og antydet sammenheng med
at aromater ekstrahert fra dette vannet ga positivt utslag ved en
mutagenitetstest (Ames' test).
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Giftvirkning som ga seg utslag i andre typer celleskader er rapportert
bl.a. av Robinson og Dillman (1982; krabbeart, heye konsentrasjoner av
naftalen) og av Hose et al. (1984, se ovenfor). Sistnevnte anferer at
fosterskader (teratogenese) kan vare en minst like stor trussel mot
fisk eksponert for PAH som kreft.

PAH har negative effekter pd immunitetssystemet hos hvirveldyr {White
1986 med ref.), men bare f3 undersekelser synes gjort med fisk. Weeks
og Warinner (1984) og Weeks et al. (1986) fant at makrofagaktiviteten
(dvs. evnen hos immunitetssystemets “eteceller” til & ta opp bakte-
rier) var markert redusert hos fisk utsatt for PAH-forurenset sediment
i felt eller 1laboratorium. Virkningen ble borte etter 2-3 ukers

opphold i rent vann (Weeks og Warinner 1984) .

0'Hara et al. (1985) peker pd muligheten for skade ved interferens med
MFO-systemets rolle ved syntese av hormoner.

I flere undersskelser er det vist at PAH er aktive overfor cellenes
1ysosomsystem* hos strandsnegl og bl3skjell (se referanser i Moore et
al. 1987). Av konsentrasjoner og doser som har gitt destabi1isering*
av lysosomer og ulike forstyrrelser og skade pa celle/vevsnivd kan
nevnes:

ned til 0.01 mg antracen injisert i bldskjell (Moore et al. 1978
- strandsnegl, 0.4 mg/1 fenantren i 3 dager (Moore et al. 1985).

- bldskjell, 0.2 mg/1 antracen eller fenantren over 22 timer (Nott
et al. 1985, Pipe og Moore 1986).

- bldskjell, 0.05 mg/1 antracen og 0.15 mg/1 fenantren over 22
timer (Moore og Farrar 1985).

Med hensyn til noe forskjellig respons pd fenantren og antracen bemer-
ker Moore og Farrar (1985) at molekylstrukturen vil spille en rolle
for hvordan ulike hydrokarboner reagerer med lipidmembraner.

*
Lysosomsystemet er et intracellulart fordeyelsessystem bestdende av

o . < o .
sma membranomgitte legemer rike pa enzymer. De spiller en sentral
rolle i cellenes stoffomsetning og "renhold”, bl.a. med avgiftings-
funks jon overfor fremmedstoffer. Pikjenninger av forskjellig slag

bevirker en destabilisering av lysosommembranen med utlekking av
enzymer som felge. Denne destabilisering kan miles og brukes som indi-
kator pd stress. Overbelastning av systemet leder til autolyse {(dvs.
at cellene fortzrer seg selv) med resulterende vevsskader og risiko
for hele organismen. Se Moore (1980, 1985) for en neyere beskrivelse.
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7.5 Kreft

Det er et okende antall vitnesbyrd fra béde feltundersekelser, og
kanskje serlig laboratorieeksperimenter, om at potensielt kreftfrem-
kallende PAH ogsd kan ha slike virkninger i det akvatiske milje. Spe-
sielt synes dette & gjelde fisk, men det ma tas forbehold om at dette
ogsd er den best undersekte gruppen.

De mest overbevisende resultatene kommer fra studiene til Malins o.a.
av fisk fra PAH-forurensede lokaliteter i Puget Sound pd& nordvestkys-
ten av USA; dertil fra enkelte laboratorietester. Imidlertid er kon-
klusjonen fremdeles at darsaksrelasjonene ikke er tilfredsstillende
klarlagt (Mix 1986) og at det vil vare nedvendig med flere eksperimen-
telle undersgkelser (Malins et al. 1987b, 1988).

For muslingers vedkommende konkluderte Mix (1986. 1988) med at det er
lite som tyder p3 en sammenheng mellom PAH eller andre forurensninger
og kreft.

Ulike PAH spiller forskjellig rolle ved fremkomst av kreft {Hoffmann
et al. 1982). Noen av forbindelsene (f.eks. B(a)P, se ellers appen-
dikstabell A2) er komplette carcinogene, dvs. at de kan fremkalie
kreft alene (etter biokjemisk aktivering). Andre er kreftinitierende,
dvs. at de kan forirsake kreft ved samtidig eller pdfelgende samvirke
med andre stoffer. Et eksempel pd dette er benzo(e)pyren (Hoffmann et
al. 1982). En tredje gruppe PAH er cocarcinogene, dvs. sTike som
sammen med kreftinitierende kan gi opphav til sykdommen. Forholdet
kompliseres ytteriigere av at noen PAH ogs3 kan virke hemmende pd
kreftfremkallende substanser (se bl.a. Hoffmann et al. 1982 for
nermere redegjorelse). Av dette og andre faktorers innvirkning (EPA
1980, NRC/USA 1983, Bailey et al. 1984, Varanasi et al. 1987, Bailey
og Hendricks 1988) forstds at man m& vare forsiktig med & anvende lab-
testresultater pd forholdene i naturen.

Schultz og Schultz (1982, 1984) utsatte unge (1-30 dager) og eldre
fisk av slekten Poeciliopsis for 5 mg/1 7,12-dimetylbenz(a)antracen
(DMBA), henholdsvis 1 fem 6-timers perioder og to til fire 20-timers
(eller 5-20-timers) perioder med ukentlige mellomrom. Etter 6-8
m&neder hadde ca. 40 % av vel 100 forssksdyr utviklet leversvulster.
0.25 mg/1 hadde ingen virkning. (For 3 oppnd den heye konsentrasjonen
som hadde effekt matte DMBA forst lsses i aceton.) Ved injeksjon av
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0,5-2 mg av samme forbindelsen i 5 maneder gamle eksemplarer av en
japansk fiskeart opptrdtte etter 8 maneder tidlige stadier av hudkreft.
(Kimura et al. 1984).

Pliss og Khudoley (1975) fikk derimot ingen utslag i form av kreft
etter 56 ukers dosering av DMBA og 3-metylcholantren via dietten.

Etter ukentlig pasmering av et sedimentekstrakt med heyt innhold av
PAH (deriblant B(a)P (~ 0,3 mg/1 ?), benzofluoranter og dibenz(a,h)-
antracen), utviklet en stor andel av behandlede fisk etter 12-18
m&neder papillomas (vorter) og irregule@r cellevekst (hyperplasia),
begge symptomer ansett som forstadier til svulster (Black 1983, Black
et al. 1984). P&smering av en 1lgsning med B{a)P hadde tilsvarende
effekt, men i mildere grad (Black et al. 1984). Ved dosering via mat
utviklet det seg etter 4-7 mneder misdanneliser i leveren, tolket som
tidlige kreftstadier (Black et al. 1984). Det md imidlertid tilfeyes
at bare f& fisk var med i foringsforsekene.

Black et al. (1985) injiserte 10 ug B(a)P i befruktede egg av regnbue-
grret, hvilket resulterte i at naer 10 % av overlevende fisk hadde fatt
svulster i leveren etter 8-9 mineder (Behandlingen medferte ogsd bety-
delig okt dedelighet i de pdfelgende 30 dager.) Omtrent samme over-
hyppighet av leversvulster fikk Maccubin og Black (1986) ved & dryppe
2-8 pug B(a)P pd erreteggene.

Hendricks et al. (1985) doserte 1000 mg/kg B(a)P i fdoret til unge
regnbuesrret og fant at etter 12 og 18 mdneder hadde henholdsvis 15 og
25 % utviklet leversvulster (ingen etter 6 mdneder). Likeartet lever-
kreft ble funnet i 50 % av forseksdyrene 6 méneder etter mdnedlig
injeksjon av 1 mg B{a)P i fra 10 til 22 mdneder gamle fisk.

Malins et al. (1987, 1988) rapporterer ikke direkte eksperimentell pé-
visning av kreft hos fisk ved PAH-belastning, men nevner at tester med
fordosering av B(a)P resulterte i kovalent binding av kreftfremkal-
lende nedbrytningsprodukter til DNA, dessuten at slike forbindelser er
pavist i lever med svulster.

Bide Mix (1986) og Hawkins et al. (1988) refererer eksempler péd at
forsek med fisk og PAH har gitt negative utslag mht. kreft. Sistnevnte
antyder at ved kreftfremkallende stoffer som m& aktiveres for de
egentlig carcinogene forbindelsene dannes, synes det & behsves enten
lang tids belastning eller det er en lang latensperiode fer svulstene
opptrer.
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(Mht. virkning p3 fisk av kreftfremkallende stoffer generelt, og test-
metoder i denne forbindelse, kan det bl.a. henvises til Couch og
Harshbarger (1985), Black (1988) og Hawkins et al. (1988} .

Forsgk med muslinger og PAH har sd langt ikke gitt kreftsymptomer
(Couch et al. 1979, Tripp et al. 1984).

Felles for alle de ovennevnte fiskestudiene er at enten konsentrasjo-
nen/dosen har vart hey eller at eksponeringsmdten har vart annerledes
enn den vil vere 1 naturen (med visse forbehold for forsskene til
Kimura et al (1984) og doseringen av sedimentekstrakt via mat hos
Black et al. (1984).

7.5.2 Feltobservasjoner

I Brown (1973, 1977) presenteres et betydelig materiale som peker i
retning av en sammenheng mellom kreft hos fisk og forurensning med
diverse organiske forbindelser, bl.a. PAH. Den samtidige tilstede-
verelse av heye konsentrasjoner av klorerte hydrokarboner gjer imid-
Jertid at koblingen til PAH som &rsak bare kan bli spekulativ.

Black et al. (1980, 1981) fant overhyppighet av hudkreft hos fisk fra
en PAH-forurenset lokalitet, men slutningen er trukket pa grunnlag av
et spinkelt tallmateriale, foruten at ogsd andre forurensninger kan ha
bidratt. Heller ikke senere eksperimentelle undersgkelser med ekstrakt
av PAH-forurenset sediment (Black 1983, Black et al. 1984) utelukker
innflytelse av andre organiske forbindelser (ikke analysert pd slike).

I fisk fra en annen elvelokalitet med sterkt PAH-forurenset sediment
rapporterte Baumann et al. {1982) og Baumann og Harshbarger (1985)
meget hey hyppighet av kreft i lever og galleblare. Fisken hadde heyt
innhold av flere PAH, derimot ikke uvanlige konsentrasjoner av andre
kreftfremkallende stoffer (Baumann og Harshbarger, 1985). P& grunn av
innvendinger som kan rettes mot undersekeisesopplegget (bl.a. mang-
lende analyser av andre forurensninger i sedimentet, anser imidlertid
ikke Mix (1986) resultatene for mer enn indisier pd en &rsakssammen-
heng mellom PAH og leverkreft.

Ved senere undersekelser av noen av de ovennevnte Tokaliteter er
ekstrakter av elvesedimenene funnet 3 vare mutagene (West et al..
1986, Fabacher et al., 1988).

Baumann og Whittle (1988) oppsummerer det delvis upubliserte indisie-

e

grunnlaget for 8 anse PAH som i hvert fall én av arsaken til kreft hos
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fisk i forskjellige tillegpselver og estuarer i de store innsjeer.
B1l.a. nevnes pdvisningen av heyt PAH-innhold i fiskemager (se f.eks.
Maccubin et al. 1985).

Tomita et al. (1978) var blant de ferste til & frembringe materiale
som indikerte en sammenheng mellom PAH og hudkreft hos en Jjapansk
fiskeart. Senere har samme type kreft i pigmentceller blitt fremkalt
eksperimentelt ved eksponering for PAH (Kimura et al., 1984, se oven-
for). Imidiertid anses ikke &rsaken(e) til den ulike fordeling av pig-
mentcellekreft som er pdvist i japanske farvann dermed & vere funnet,
bare at en eller flere komponenter i industriutslipp sannsynligvis er
ansvarlig.

Med utgangspunkt i PAH-forurensede deler av Puget Sound pd Vestkysten
av USA har Malins og medarbeidere gjennomfert en rekke arbeider som sa
Jangt gir de mest solide grunnlag for 3 anta at PAH i sedimenter kan
fordrsake kreft hos emfintlige fiskearter, og da sarlig Tokale stammer
av flyndrer. Ved siden av et omfattende biokjemisk underlag (bl.a.
Varanasi et al. 1980, 1986a, b, 1987, Nishimoto og Varanasi 1985), kan
bevismaterialet kort oppsummeres slik (Malins et al. 1983; 1984, 1985-
a,b,c, 1987a,b, 1988 og Myers et al. 1987):

- Statistisk sammenheng mellom hyppighet av leverkreft og konsen-
trasjon av PAH i sedimenter (Malins et al. 1984, 1985b,c 1987b).

- Heyere konsentrasjoner av PAH i mageinnholdet til fisk fra
steder der leverkreft var utbredt (Malins et al. 1985b, 1987b).

- Sammenheng mellom forekomst av organiske frie radikaler i lever
og leverskader (Malins et al. 1987b). Disse organiske frie radi-
kaler var bl.a. nedbrytningsprodukter av B(a)P, men ogsd av nit-
rogenaromater (dvs. heterosykliske forbindelser med nitrogen).

Generelt tar Malins et al. (1987a,b) forbehold om at andre forurens-
ningers medvirkning ikke kan utelukkes. Sarlig gjelder dette heterosy-
k1iske nitrogenforbindelser, men ogsa klororganiske stoffer.

1 flere stort anlagte feltundersepkelser av fisk fra PAH-forurensede
vannforekomster er det ikke funnet noen overhyppighet av kreft. Blant
slike negative funn kan sarlig nevnes studiene til Kurelec et al.
(1981) fra elven Sava i Jugoslavia og Slooff (1983) fra Rhinen.

Bide for PAH og andre typer stoffer som arsak til kreft hos fisk ber
p&pekes at enkelte arter synes mer emfintlige enn andre- {se bl.a.
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Bailey et al. 1984, Varanasi et al. 1986a, 1987 og Hawkins et al.
1988). Ogsd raser av samme art kan vise ulik emfintligehet (Bailey o9
Hendricks 1988). Grunnlaget for dette kan vare bdde noe ulike nedbryt-
ningsveier (f.eks. relativt sterre andel reaktive stoffskifteprodukter
hos en art enn en annen pa grunn av noe ulike enzymsystemer) og/eller
forskjell i kapasiteten til & reparere DNA (Varanasi et al. 1987) .
Varanasi et al. (1986a) nevner bl.a. regnbuesrret og en amerikansk
filyndreart som emfintiige.

Under 1likeartet belastning vil generelt sett hyppigheten av kreft hos
fisk oke med alderen (se bl.a. Landolt et al. 1985, Varanasi et al.
1987, Bailey og Hendricks 1988). Imidlertid er det ogsd slik at kim-
stadier synes mer eomfintlige for kjemikaliestress enn eldre fisk
(Varanasi et al. 1987). Dette synes sarlig 4 gjelde spesielle stadier
i larveutviklingen (Bailey og Hendricks 1988).

Av redegjerelsene til b3de Mix (1986) Black et al. (1984), (1986},
Malins et al. (1987), Myers et al. (1987) og Bailey og Hendricks
(1988) fremgar at mye eksperimentelt forskning gjenstdr for & avklare
dose-responsforhold under resipientrelevante forhold.

For andre grupper enn fisk er det f3 opplysninger om PAH og kreft. Mix
(1986, 1988) anser det som mindre sannsynlig at PAH-forurensning
spiller noen sarlig rolle for kreft hos muslinger. I et par eldre
undersekelser er kreft hos en redalge (Ishio et al. 1970) og hos
mosdyr (Powell et al. 1970) satt i forbindelse med at lokalitetene var
PAH-p&virket, men noe mer enn indisier pd et drsaksforhold foreligger
ikke. Tidligere spekulasjoner om at overhyppighet av kreft hos en
salamanderart skulle skyldes perylenforurensning pd vedkommende loka-
1itet synes tilbakevist ved senere eksperimentelle studier (Andersson
et al., 1988, med ref.).
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8. BAKGRUNNSNIVRER

Med uttrykket "bakgrunnsnivder"” menes her konsentrasjoner som det er
vanlig & registrere i vannforekomster utenfor direkte innflytelse av
punktkilder. Det ligger i sakens natur (PAH's universale spredning)
at dette m& angis som et intervall, eller helst flere intervaller som
hver gjenspeiler graden av diffus belastning {1 vedkommende geo-
grafiske omrader), dessuten den naturbetingede variasjon for det
aktuelle medium (vann, sedimenter og organismer). Materialet fra
1itteraturen er meget heterogent m.h.t. bl.a. hvilke PAH som er
analysert. Total-PAH er sdledes et tvilsomt begrep i seg selv. De
felgende data m3 felgelig oppfattes og brukes med de forbehold som
dette tilsier. Hovedvekten er lagt pd & fremskaffe opplysninger om
“normalnivdet” i fisk og indikatororganismer,’dernest for sedimenter.
Mest data er det om B (a) P, som har vart brukt som indikatorsubstans
for hele gruppen - en meget tvilsom praksis bl.a. i lys av at andre
kreftfremkallende PAH ofte opptrer i heyere konsentrasjoner enn B(a)P.

Enkelte undersekelser er utelatt p.g.a. uklarheter og/eller usann-
synlig heye konsentrasjoner (f.eks. Sunay et al 1982, Kirso et al
1986).

8.1. Vann

Mix (1984) skriver at "pdlitelige data om PAH konsentrasjoner i fersk-
vannsforekomster er begrenset, og for saltvann praktisk talt ikke
eksisterende". Dette inntrykket befestes av oversiktsartiklene til
NRC/Canada (1983) Neff (1985a), Eisler (1987) og Miller (1987). For-
holdet henger bl.a. sammen med PAH's Tlave leselighet og analyse-
tekniske vanskeligheter. PAH har en kompleks vannkjemi (se bl.a.
Readman et al. 1984). Et karakteristisk trekk er tilknytningen til
partikler og dermed ofte svingningen i takt med vannets turbiditet. Et
annet forhold er assosiasjonen med humus og derved redusert ekstraher-
barhet (Gjessing og Berglind, 1981, Carlberg og Martinsen, 1882) .

P8 ovenstl3ende bakgrunn er det i tabell 8.1. bare stilt sammen et
mindre antall angivelser, delvis basert pd referanser i et tidligere
Jitteraturarbeid (Knutzen, 1976). I tillegg til det som stdr i tabel-
len kan tilfeyes registreringene til Ernst et al. (1986) pa tre sta-
sjoner i Tyskebukte (saltholdighet ca. 28-31 ®/00 S) av benzo(a)pyren
i konsentrasjonene 0,65-1,54 ng/1.
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Tabell 8.1. Antydningsmessige "diffuse bakgrunnsnivder” for sum
PAH og B(a)P i overflatevann, ng/1. Se noter.
Table 8.1. Indicative "diffuse background levels” of sum PAH and
B(a)P in surface waters, ng/1.
FERSKVANN SALTVANN/BRAKKVANN REFERANSER
B(a)P PAH B(a)P PAH {kronologisk)
(O,l-i{S?) <50 piv. ref. i Knutzen 1976
<1-5 ) 2 Basu og Saxena 1978
3~7) ~100-200(300) | Knutzen og Bjerkeng 1978
<5 3 Ilnitsky et al 1979
67—134 ) Berglind og Gjessing 1980
<50 Cram et al 1980
<1-10 <10~125 ) 6 Sorrell et al 1980
<1 Readman et al 1982
2.1-3.5 8 Zobova 1982
5-50 ) Tissier og Saliot 1983
<50 Rygg et al 1984
0.5~4 Herrman og Thomas 1984
<1-40 Trapido og Voll 1986

10 <5} van de Meent et al 1986

7-%? ) Johnsen et al 1987
<0.1 2 ) Mc Veety og Hites 1988

Noter til tabell 8.1.

1) To ravannskilder (et par forurensede rdvannskilder utelatt).

2) 5 lokaliteter i Ytre Oslof jord (trafikkerte omrider).

3) To typer drikkevann (vann fra nettet); en hey verdi sloyfet (forurenset drikkevannskilde).

4) Ubersrte drikkevannsreservoirer;<300 ng/l i lavlandsvassdrag utenom flomperioder.

5) Ravann for drikkevannsforsyning. “"Total-PAH” omfatter 15 forbindelser.

6) Lest av figur, dpent farvann 25 km fra Plymouth. Ogs3 analysert ca. 10 andre PAH, men bare
figurangivelse av konsentras joner.

7) Relativt minst bererte av to omrdder i Svartehavet.

8) Diverse havomrader, overflatevann. Sum av “pyrolytic-PAH" (ikke spesifisert hvilke). Her
lagt sammen PAH i “dissolved” og partikular form. Eldre prever (1974-1978).

9) Middelverdi fra flere stasjoner. Antagelig for hey deteksjonsgrense til & kunne antyde reell
verdi: Ogs2 andre PAH. Benzofluorantener, som vanligvis opptrer i heyere konsentras joner
enn B(a)P, viste < 2-5 ng/l.

10) Sum av ca. 10-30 PAH (inklusiv naftalener, Fenantren, fluoranten, pyren, benz(alantracen,
trifenylen/chrysen, benzofluorantener og benzopyrener. Humusholdig wvann (PAH vanskeligere
ekstra herbart, kfr. Gjessing og Berlind (1981)). Sesongvarias jon - lavere om vinteren,
antatt p.g.a snedekke. B(a)P < 1% av total.

11) Fra innsje pg py med bare atmosfarisk pﬁvirkning. Geometrisk middel av 15 ukeprover i 1m

dyp. Sum av ca. 10 PAH.



Av tabellen med noter fremgdr at dataene ikke bare er fdtallige, men
ogsd sprikende. Som en tentativ retningslinje kan antydes at tilnar-
met uberert ferskvann og saltvann neppe inneholder mer enn 0.1-1 ng/1
B{a)P og 20-50 ng/1 total PAH. Det kan tilfeyes at regnvann ofte har
inneholdt mer enn overflatevann (se f.eks. Berglind 1982 og Quaghebeur
et al, 1983, den Hollander et al, 1986). Blant annet trafikkerte kyst-
farvann mi forventes & kunne inneholde vesentlig hesyere og formodent-
1ig ganske varierende konsentrasjoner i forhold til det som er nevnt
ovenfor. Enkelte resultater synes likevel uforklarlig heye, f.eks.
100-300 ng/1 av B(a)P i vann fra sentrale Ostersjsen (Grzybowski et
al, 1987). Dette virker ikke sannsynlig ved sammenligninger med f.eks.
resultatene til van de Meent et al. (1986) som i omlag tilsvarende
belastet hollandsk kystfarvann observerte <5 ng/1 B(a)P som gjennom-
snitt (maks. 16 ng/1).

8.2. Sedimenter

Ogsd for sedimenter gjelder at det til dels (og i hvert fall fer 1975~
80) har vart betydelige analysevanskeligheter og usikkert grunnilag for
& sammenligne resultater fra forskjellige Tlaboratorier (se bl.a.
Hilpert et al, 1978).

Andre viktige momenter mht. sammenlignbare bakgrunnsverdier er
manglende standardisering av hvilke sedimentfraksjoner som analyseres.
Dette gir variasjon i PAH-innhold pd grunn av ulike sedimenttypers
karakter: kornfordeling (rel tiv andel av ulike partikkelsterrelser),
innhold av organisk stoff, r. doksforhold o.a.

Betydningen av kornfordeling (og dermed indikasjoner pd i hvilken grad
prevestedene preges av avsetning eller transport) pdpekes bl.a. av
Helfrich og Armstrong (1986) og Marcus et al (1988). Prahl og
Carpenter (1983) fant derimot ikke en s1ik anrikning av PAH i avset-
ningsomrader.

Positiv sammenheng mellom PAH-innhold og konsentrasjon av total
organisk karbon finnes bl.a. hos Eadie et al (1982) Cretney et al
(1983) Boehm og Farrington (1984), Zdanowicz et al (1986), Johnson et
al (1986) og Larsen et al (1986).

Av stor betydning for “bakgrunnsnivdets” variasjon er ogsd@ den
historiske wutvikling i forbrenningen av fossilt brensel 0g
Tokalitetenes beliggenhet i forhold til sterre industrialiserte
omrader og fremherskende vindretninger (Se f.eks. Gschwend og Hites
1981 og Furlong et al 1987).



Ut fra dette, og forskjell i graden av diffus belastning i ulike
omrader, m& forventes at bakgrunnsnivdene kan spenne over minst 1-2
sterrelsesordnener, n&r ulike omrdder betraktes. R operere med det
egentlig nedvendige antall kategorier av sedimenter Tigger utenfor den
praktiske rammen for denne redegjerelsen. For 2 fasts1&8 svake
forurensningsgrader, dvs. mindre enn 2-3 ganger vedkommende omrades
"bakgrunnsnivd", kommer man neppe unna en lokalitetsavhengig vurdering
uansett.

Tabellene 8.2. og 8.3. gir sammenstilling av data fra henholdsvis
ferskvannssedimenter og marine omrdder. Listen foregir ikke a vare
fullstendig, men & illustrere hva slags konsentrasjoner av PAH som kan
pidtreffes i omrdder uten &penbare punktkildebelastning. Bemerk at i
“sum PAH" inng&r et varierende antall forbindelser. Imidiertid er det
i de fleste undersekelser inkludert de stoffer som erfaringsmessig
synes & utgjere mer enn 80 % av totalen: Fenentren (F), pyren (P},
fluoranten (F1) trifenylen/chrysen (T/C), benzofluorantener  (BF)
benzopyrener (BP), benzo(g,h,i)perylen (BPe) og indeno(1,2,3-c,d)pyren
(IP). (Se imidlertid noter til tabellene. N&r intet er nevnt, betyr
sum PAH ovennevnte PAH eller bare mindre avvik).

Dataene gjelder ovre sedimentlag, dvs. for det meste 0-2{5) cm, men
prevetakingsmetodikken er varierende og det fremgdr ikke alltid neyak-
tig hvilke lag det dreier seg om. At det her er fokusert pd overfiate-
sedimenter, betyr at "bakgrunnsnivéet” er tatt i den relativt ndtidige
betydning av dette begrep. Fordi PAH md regnes som temmelig bestandig
etter avsetning i sedimenter (Furlong et al 1987, o.a.), er gruppen i
flere undersegkelser brukt som historiske sporstoffer. Bakgrunnsnivéet
fra tiden for industriell utnyttelse av fossilt brensel var vesentlig
Javere enn idag. (Men er nd generelt avtagende igjen, i pakt med inn-
foring av rensemetoder og delvis overgang fra kull til olje/naturgass,
se bl.a. Gschwend og Hites 1981, Furlong et al, 1987 og Heit et al.
1988) .

Av tabell 8.2. ses at variasjonen i total-PAH i overflatesedimenter pa
innsjolokaliteter som md antas utenfor innflytelse fra utslipp til
vann, gir over mer enn to sterrelsesordener. For benzo(a)pyren fremgér
en variasjon p& mer enn 3 sterrelsesordener. Det synes m.a.o. ikke
mulig & operere med noe praktisk anvendelig generelt "bakgrunns-
intervall”. Mye forskning gjenstdr fer man forstdr bakgrunnen for de
funne variasjoner. Ett eksempel p& dette er at mens noen finner et
intermedizrt PAH-maksimum i sedimenter fra vesentlig atmosfariske
belastede innsjeer. (Gschwend og Hites i 1981, Furlong et al. 1987},
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er det andre, tilsynelatende 1likeartede steder, pdvist maksimum i
topplagene (Wakeham et al 1980a, Wickstrem og Tolonen 1986).

1 tillegg til dataene nevnt i tabell 8.2. og 8.3. kan nevnes at
Fabacher et al. (1982) fant sum PAH < 1 mg/kg terrvekt pd en referanse
ferskvannslokalitet og Huggett et al. (1988) < 1 (i ett tilfelle «
0.1) mg/kg total PAH i enden av en marin forurensningsgradient. Great
Lakes Scientific Advisory Board (1983) refererer B(a)P-konsentrasjonen
i Lake Superior overflatesedimenter pa 28 pg/kg terrvekt.

Tabell 8.2. Utvalgte data for "bakgrunnsnivder” av B(a)P og sum
PAH ({se tekst) i ferskvannssedimenter, ug/kg
terrvekt. Se noter. (Forkortelser i noter, se tekst).

Table 8.2. Selected data on "background levels" of B(a)P and
“total PAH" in freshwater sediments, pg/kg d.w.

OMRADER SUM PAH B(a)P REFERANSER
Hg kg Hg kg {(alfabetisk)

Rhinen 5000-80001) 700-&300 Alberti 1983
Hersey R. Michigan 3 "0.6 ) Black 1982
Lake Erie 530~-770 )4 Eadie et al 1982a
Lake Michigan 1§01770/46g0 ) Eadie et al 1982b
Div. inns jeer, USA . 300—40006) R Furlong et al 1987
Elv/inns js, Sveits 1300/1600 ) 190!%60 Giger og Schaffer 1978
Fjellsjo, USA 407) Gschwend og Hites 1981
Lake Superior, USBA . s . 30 ) Gschwend og Hites 1981
Cayuga Lake, USA ~1300—1608 ) 50~170 Heit 1985
Lake Michigan 200~6000 10 Helfrich og Armstrong 1986
Vannreservoirer, Sovj. . 11 1-3 ) Ilnitsky et al 1979
Bekkeos/inns jo, Norge 150/50 ) £1-2? Rygg et al 1984
Div. innsjeer i Sveits N 12
og USA < '5000/10000 ) <50 13 Wakeham et al 1980a
4 smd innsjeer, Finnl. ~2600-22000 <~100-2500 ) | Wickstrem og Tolonen 1986

Noter til tabell 8.2. (Forkortelser; se tekst)

1) Havnesediment, sum av Fl, B(b)F, B(a)P, BPe, IP, hoyt innslag av finkornet sediment (<40
Mm). Tvilsomme data som "bakgrunnsnivier” (md antas i hvert fall en rekke smé ol jespill
o.a.)

2) Tilnzrmet ubersrt referansestasjon, skummet av overflatesediment i bakevje. Omregnet fra
vitvektsbasis (antatt 50 % terrvekt).

3) Grabb-preve av siltig mudder 1.5-10 km fra land. Sum av F, antracen (A), F1, P, C, Bla,e)P,
BPe. %-innhold av organisk karbon i de 5 provene: 2.9 - 5.1. Heyere konsentrasjoner pd et

par mistenkt forurensede stasjoner (men ogs§ heyere innhold av organisk karbon: 7.8-11 %).

4) Grabbprever, svre 1 cm. 3 prever av henholdsvis grov sand (0.4 % organisk karbon), silt/sand
(1.7 % org. C) og silt (3.3 % organisk karbon).

5) Overflatesedimenter. Vesentlig heyere i intermedizrt sjikt (maksimum ofte tilsvarende



6)

7}

8)

9)

10)

12)

13)

omkring 1955-60). Konsentrasjoner i dypeste lag (~ 30 ecm): Stort sett <300-1000 mg(kg
terrvekt i sum av F, Fl, P, C/T, B(a,e)P og BPe. (Merk: ikke BF).

overflatesediment (0-3 cm) fra innsje ner bebyggelse (Greiifensee, Sveits). I tilnazrmet
uberert innsjesediment <10 Mg/kg av B(alP. Sum av P, Antracen, Fl, P, Bla,elP og perylen.

omlag like hsy B(a)P konsentrasjon i f jells jesedimenter som i den belastede Lake Superior
illusterer sannsynligvis at den totale tilferselen til selv belastede innsjeer har vart
dominert av atmosfmrisk nedfall (jevnfert med direkte vannutslipp og tilfersel via
forurenset avlenningsvann; en belastning som ofte avtar hurtig med avstand fra kilden, se
f.eks. Wakeham et al 1980a og Heit 1985).

Grabbprever fra dypvannssedimentene (»100 m) i forholdsvis uberert innsje (atmosfazrisk
nedfall antatt hovedkilde).

5 overflatesedimenter 0-3 cm, delvis avsetningsomrader, delvis mer transportpregede
prevesteder (imidlertid ikke konsekvent heyere pd preveleder med avsetningspreg). Sum av
F, F1, P, B(b)F, T/C, Bl(a,e)P, benz(a)antracen o.a., ialt 15 individuelle PAH.

20-30 Mg Bl(a)P pr. kg tert sediment betegnes av forf. ”moderat forurenset™.

Lokaliteter nedstrems kreosotdeponi i Nord-Trendelag. Her fratrukket betydelig innslag av

naftalener (- 650/300 Hg/kg). Antatt 50 % vanninnhold ved omregning fra vatvektsbasis.
Maksimale B{a)P-verdier ansldtt ut fra deteks jonsgrense.

Zurichs jeen, Lucerns jeen, Greifens jeen, Lake Washington. Data avlest fra figur som
gjelder lang kjerne fra innsjeenes dypparti. B{a)P bare fra Greifens jeen.

Grunne n®ringsfattige og sure lokaliteter med fra liten til ubetydelig lokal tilfersel via
vann. Bemerkelsesverdig heye konsentrasjoner i 0-1(2) cm uten egentlig forklaring. Sum av F,
Fl1, P, B(b,j,k)F, Bla,e)P og BPe lest av figurer. Maksimum i humusrik innsje med ofte
periodisk anaerobt bunnvann. Nesten like hey sum PAH i innsje antatt pavirket med
atmosfarisk nedfall, men ikke mer enn det dobbelte av f jerntliggende + uplvirket
vannforekomst.
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Tabell 8.3. Utvalgte data for "bakgrunnsnivder” av B(a)P og
sum PAH (se tekst) i aerobe marine sedimenter, ug/kg
terrvekt. Se noter (forkortelse i noter, se tekst).

Table 8.3. Selected data on "background levels" of Ba)P and PAH
in aerobic marine sediments, pg/kg d.w.

OMRADER SUM PAH B(a)P REFERANSER (alfabetisk)
Hglkg - Mg /kg

Estuar, Australia 2 20-601) Bagg et al 1981
Puget Sound/USA 71000-1200 ) Bates et al 1987
Kontinentalsokkel, USA T<10-79 ) “<7-8 Bieri et al 1978
Y. Hylsf jorden <300 % 16 Bjerseth et al 1978
Georges Bank, USA <10~-400 é Boehm & Farrington 1984
Estuar, Britisk Columbia <100-790 ) Cretney et al 1983
Munning Gironde, Frankrike ~700 'g ~50 Garriques et al 1987
Gulf of Maine, USA ~200-800 ) N 9 Hites et al 1980
Kalundborgf jorden 10 ~30—50 ) Jensen 1984
Penobscot Bay, USA <300—100011) 10-50 Johnson et al 1986
Gulf of Maine, USA SIOO-?BO ) <3-33 Larsen et al 1986
Puget Sound, USA . <300 ) 13 Malins et al 1984
Adriaterhavet 19-100(189& ) <1-13 Marcomini et al 1986
Syd—Carolina, USA ~50—100?15) <2~-10(17) Marcus et al 1988
Saguenayf jorden, Canada 500-700 ) 16 Martel et al 1986
Franske Middelhavskyst 5-11 )1.7 Mille et al 1982
San Luis Pass, Texas 0.01(?)-6 ) Murray et al 1981
Sognef jorden 120 NIVA upublisert
Hvaleromradet ~600~-1100 ) <10(?)7§7 Nazs 1983
@sters jeen . 20 95/120 ) Poutanen et al 1981
Washington, USA 30—45? ) <1-76 Prahl og Carpenter 1983
Trondheims{ jorden (40022) 3-35 Rygg et al 1984
Massachussetts, USA <5023 } <10(7) Shiaris og Jambard-Sweet 1986
Great Barrier Reef, Austr. %30 <1 24 Smith et al 1985
Arktis (Alaska/Canada) 25 <1~33 ) Stick og Dunn 1980
Gulf of Maine 200-870 ) Windsor og Hites 1979

Noter til tabell 8.3.

1) Avsides bukt av Tasmaniahavet langt fra punktkilder. To grabbprever med f4 kilometers
avstand.

2) 0-2 cm. Sentrale deler av Puget Sound (generelt en del pﬁvirket), noe ekende mot
havneomrdder (= 3000 Mo kg terrvekt). Sum av Fl, P, benz(a)antracen, C, B(b,j,k)F, B(a,e)P,
BPe og indendo (1,2,3-c,d) pyren. (Forkortelser: se tekst.) Sedimenterende partikler viste
omtrent samme PAH-konventrasjoner som overflatesedimenter. Indikasjoner pa en viss
bunntransport, men bassenget innenfor terskler virker som felle for PAH.

3) Grabbprever (0-5 cm i grabb). Sum av F, antracen, Fl, benz(a)antracen, c/T, B(j.k)F,
(Ba,e)P (ogsi andre i mindre mengder). Ca. tall beregnet ut fra relative forholdstall.

4) 0~2 cm. Ca 17 km fra stor punktkilde i nabof jorden Sauda-f jorden, men ubetydeig heyere enn i
6-8 cm. Sum av 14 PAH, hvorav de i teksten nevnte utgjorde 80-90 %-.

5) Grabbprever 0-3 cm. Sum av F, antracen, F-homologe, Fl, P, Benzantracen, C, BF (flere),
Bl(a,e)P og perylen (sistnevnte i sum sammen med BF og BP). Fant tre grupper av stasjoner
karakterisert ved 10-30 Pg/kg total PAH, 50-100 pglkglleirinnsla913~6 % organisk karbon og
100-400 Hg/kg total PAH/mye leire og >10 % organisk karbon.



6)

7

8)

9)

10)

12)

13)

14)

15)

16)

17)

18)

19)

20}

21)

22)

23)

Grabbprever 0-5 cm. Valgt ut stasjoner mer enn 50 km fra betydelig punktkilde. Sum av F,
antracen, Fl1, P, C/T, benz(a)antracen, BF (flere). Benzopyrener ikke angitt.

Lite industrialisert estuar. Grabbprover (0-10 em) fra deposisjonsomrgde. Vesentlig lavere
konsentras joner pd narliggende preovesteder preget av sand (<20 Hg/kg sum PAH).

Ikke angitt hva total PAH inkluderer. Fire grabbprever ca 50-200 km fra kysten.
Deposisjonsomrgder med relativt heyt innhold av organisk stoff.

Ca. verdier fra stasjoner mer enn 5 km ut i {jorden, som er beregnet 8 motta ca. 2 kg B(a)P
pr. ar, derav 90 % fra atmosfarisk nedfall.

Grabbprsver fra kysten av Maine. Utvalgte data fra 5 ytre stasjoner i det "largely un-
developed” undersgkelsesomradet, mer enn 5 km fra fastlandet og med organisk karboninnhold
0.5-1.9 %. Sum av Fl, antracen, F, Benz(a)antracen, B(b,k)F, B(a)P, dibenz(a,h)antracen, BPe
og indeno (1,2,3-c,d) pyren. Forevrig registrert opp til 8800 Hg/kg sum PAH, stort sett av-
tagende utover i bukten.

Grabbprover fra stasjoner mer enn 10 km fra kysten. Sum av fluoren, ¥, antracen, Fl, P,
benz(alantracen, C, B(k)F, B(a)P, dibenz(a,h)antracen, BPe og indeno (1,2,3~c,d)pyren.
Laveste konsentrasjoner i grov silti/sand (<100-200 Ugikg), imidlertid uten forskjell mellom
enkelte prever med fin silt/sand og prever med leire.

Middel fra “non-urbanized” deler av undersekelses-omradet; middel fra prever i pavirkede
omrader ca. 50 ganger heyere. Sum av vel 20 PAH, deriblant F, Fl, P, BF og Bla,e)P.

0~3 cm prover fra apent farvann. Sum av 10 PAH, deriblant ¥, antracen, Fl, P,
benz(alantracen, C, Bla,e)P, dibenz(a,h)antracen. (OBS: Ikke benzofluoranter.) Total PAH
korrelerte med innhold av organisk karbon (0.3-1.5 %), men ikke med finfraksjon (<63fm).
Ofte ikke ventlig lavere sum PAH i 12-15 cm laget. :

Av forfatterne antydet bakgrunnsniv5 for total PAH og B(a)P. Verdier hentet fra det minst
belastede blant undersskte marina-omrader. Total PAH <100, med unntak av prevesteder nazrmest
marina. Total PAH funnet sterkt knyttet til finkornede sedimenter.

Bare inkludert konsentras jon pd to lokaliteter i enden av avstandsgradient i belastet fjord.
Grabbprever (0-3 cm i grabb). Sum PAH omfatter 14 PAH, bl.a. F1, P, C/T, B(b,j.k)F, Bla,e)P,
BPe.

Gruntvannssedimenter (3-10 m) fra antatt lite/moderat belastede omrider.
Nesten ingen opplysninger om prevetaking og stedlige forhold.

0~2 cm. Nar trafikkert og belastet elvemunning, men uten sterre punktkilder. Sum av 12-20
PAH (fratrukket bisykliske).

Fra henholdsvis sentrale @stersjsen og Finskebukta. Bemerkelsesverdig hey konsentras jon og
andel av B{a)P. (Sum antracen, F, P, C, perylen og B(a)P 258 Mg/kg torrvekt i sentrale
¢@sters jeen. )

Kontinentalsokkelen pd vestkysten av USA. 0-2 cm ufraks jonert sediment. Sum av 9 PAH
(eksklusiv bl.a. fenantren, men denne sjelden over 10 % av total).

Grense for klar avstandsgradient fra kilde i Hummelvik. Sum av vel 15 PAH pluss enkelte
disykliske (mindre andel). B(a)P-verdier fra prever med <400 Mg/kg total-PAH. 0-2(5) cm.

Verdiene hentet fra stasjon lengst fra land. (@vrige prever viste til dels betydelig heyere
konsentras joner av total PAH). 0-2(3) em. Sum av 14 PAH, deriblant F, Fl1, P, B(b)F, B(a)P og
BPe.

Avvikende prevested: Mangroveleire, grunt vann (0,5-15 m), 1-2 cm. Sum av 7
PAH: Fl, P, benz(a)antracen, C, B{(k)F, B(a)P, BPe.
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24) Fjerebeltesedimenter, 0-5 cm. Alle Alaskastas joner (11 stk) viste S 1.5 Ug/kg B(a)P.
De heyeste {(uforklarte) konsentras jonene registrert omkring utlepet av Mackenzie~elven.

25) Bare inkludert i tabell data fra fire stasjoner lengst fra fastlandet. 0~2(3?) cm. Sum av
rekke PAH, deriblant F, Fl, C/T, BF (flere) B(a,e)P og BPe. Ikke sondret mellom BF og BP.

Av tabell 8.3. ses at ogsd i saltvannssedimenter er det pdvist store
forskjeller i "bakgrunnsnivdene". Forslagsvis ber man imidlertid i
fjorden og kystnare farvann vare observant pd mulige punktkilder hvis
konsentrasjonene av total PAH er mer enn 200-500 pg/kg terrvekt, alt
etter 1lokale forhold og serlig sedimentets innhold av organisk stoff
og kornfordeling. Ved overveiende sandige avsetninger ber sannsynlig-
vis en slik tentativ grense trekkes ved 100 pg/kg. I oseaniske omrader
er konsentrasjonene generelt lavere, men ogsd her mye avhengig av
omrddets karakter {deposisjons-omrdde eller ikke). Noen evre grense
for B(a)P kan synes vanskeligere & trekke ut fra det temmelig spri-
kende grunnlagsmaterialet, men 10-20 pg/kg terrvekt kan antydes med
alle forbehold, muligens delvis heyere i sedimenter som er rike pé
organisk stoff.

Ogs& Pruell og Quinn (1985) inneholder opplysninger om konsentrasjoner
av PAH fra lokaliteter som ikke synes spesielt pavirket, men mangler
data om benzofluorantener, benzopyrener o.a.

Vanskelighetene med & definere et bakgrunnsnivd av PAH i sedimenter,
eller i det hele & foreta sammenligninger mellom lokaliteter, vil
lettes hvis PAH-innholdet angis for et standard innhold av organisk

karbon i avsetningene (Foster og Wright, 1988).
8.3. Organismer

1 dette kapittel er hovedvekten lagt pa@ norske/europeiske
indikatorarter. I ferste rekke er det konsentrasjonene av PAH i
muslinger og snegl som benyttes for & mdle graden av forurensning pa
levestedet. Dette er ganske stedbundne organismer, som  har
forholdsmessig 1lite utviklet evne til & skille ut PAH og dermed
akkumulerer disse stoffene i heyere grad enn f.eks. krepsdyr og fisk.
Ogs& alger {tang) har vist seg & ta opp eller adsorbere PAH til heye
konsentrasjoner, slik at de i hvert fall delvis er egnet som
indikatorer eller erstatninger for skjell eller snegl (se f.eks. Dunn
1980 og Knutzen 1981b)

Imidlertid har det ogsd interesse & f& definert et noenlunde palitelig
"bakgrunnsnivd" for spiselige fisk og krepsdyr, idet ogsd disse kan fa
s3vidt oket PAH-innhold ved hoy belasting at det er uensket ut fra et



forebyggende helsehensyn. @kt PAH-innhold i spiselige organismer kan
legge sterke begrensninger pd utnyttelsen av rammede fjordareaier
(fiske, oppdrett, rekreasjon).

I en viss utstrekning tas ogsd@ med mdlinger av PAH i utenlandske
arter, enten for sammenligningsformdl eller for 8 gi en indikasjon pd
akkumuleringsegenskapene hos beslektede norske arter.

8.3.1 Fisk

Den felgende fremstilling er en forkortet og ajourfert fremstilling av
informasjoner behandlet i en tidligere rapport (Knutzen 1987b) .

Det foreliggende materiale om innholdet av sum PAH og B(a)P i fisk fra
omrider uten kjent punktkilde-belastning, er stilt sammen i tabell
8.4. Det gjeres oppmerksom pd at ved de lave konsentrasjoner det her
dreier seg om, m3 det regnes med betydelig usikkerhet og variasjoner.
For sum PAH vil det ogsd vare vidt forskjellig hvilke forbindelser som
inngdr (eventuelt er analysert pa).

Av tabellen ses at det er sparsomt med data for PAH i fisk nir en tar
i betraktning den interesse stoffgruppen har vert omfattet med. Den
mest nerliggende grunnen er at det er pdkrevet med avanserte
analysemetoder. Dette md ogsd ses som en hoveddrsak til
vanskelighetene med & definere en ovre grense for bakgrunnsnivéer i
fisk fra diffust belastede omrader.

Ut fra tabell 8.4. synes det &penbart at konsentrasjoner over 20-50
pg/kg friskvekt av sum PAH og mer enn 0.5-1 pg/kg B(a)P md betraktes
som indikasjoner p& PAH-belastning. Etter hvert som det bir mer vanlig
2 bruke metoder med lave deteksjonsgrenser, er det ikke usannsynlig at
disse "bakgrunnsniviene" senkes til henholdsvis <10 og 0.1-0.5 (kfr.
f eks. dataene til Lawrence og Weber (1984) og det varierende B(a)P--
innholdet p3 et lavt/moderat nivd observert i den omfattende under-
sokelsen til Zobova (1983): <0.1-4.5 pg/kg friskvekt. Data som refere-
res av Great Lakes Science Advirory Board (1983) viser B(a)P-verdier i
filet av gjedde og karpe p& (delvis) <0,05-0,1 pg/kg friskvekt.
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Tabell 8.4. Eksempler pé antatte "bakgrunnsnivder” av
benzo{a)pyren og sum PAH i fisk pg/kg friskvekt. Se
noter til referanser.

Table 8.4. Examples of assumed “"background concentrations” of
benzo(a)pyrene and sum PAH in fish, pg/kg f.w.

ART /MEDIUM Tot. PAH B(a)p REFERANSER (alfabetisk)
Ictalurus nebulosus, 501) 1.51) Baumann og Harsharger 1985
filet 2
Ictalurus nebulosus, 0.3 Black et al 1981a
filet
@rret, Salmo trutta, 3
filet (7?) 0.04(?5 ) Black et al 1981b
Nieye, filet(?) 0.83 ) Black et al 1981b
Div. arter, filet <1 ) Brown og Pancirov 1979
Torsk (Gadus morhua), 5
filet 0.04 ) Connell et al 1980
Sild (Clupea harengus), 5
filet 0,296) Connell et al 1980
Torsk, filet <0.26) Dunn og Fee 1979
“Dover sole”, filet <0.2 ) Dunn og Fee 1979
Skrubbe (Platichthys -
flesus), filet 47) “1 Knutzen 1987c
piv. arter, filet 2.1-7.95) $o.1 Lawrence og Weber 1984
Div. arter, filet(?) 32(8D17) ) <0.3?0 Mc Gill et al 1982
Div. arter, hel fisk <0.91 ) Murray et al 1981
Torsk, filet <111) Pancirov og Brown 1877
“"Flounder”, filet <111) Pancirov og Brown 1977
grret, filet <112) Pancirov og Brown 1977
Genyonemus lineatus 13 <1 ) Puffer og Gossett 1983
Sild, filet <514) <0.,5 Rainio et al 1986
orret, filet $1515) <1 Rosseland et al 1981
Ictalurus nebulosus (hel) 38 ) <0.5 Vassilaros et al 1982

Noter til tabell 8.4.

1) Kan synes noe pavirket til tross for funks jon som materiale fra referanselokalitet (10-20
Mg/kg av tre andre PAH).

2) Enslig eksemplar fra “rent vann”. Et annet eksemplar fra pavirket elv inneholdt 0.9 Hgikg av
B(a)P. 0gs8 analysert fenantren og benz(a)antracen. For sistnevnte, som ogsid er potensielt
xreftfremkallende (IARC 1983), var konsentras jonsforholdet mellom fisk fra "rene” og pavir-
kede omgivelser 0.7/20.5 MWg/kg.

3) Fisk fra referansestasjon. Noe uklart hvilket vev som er analysert, likeledes benevning.
Funnet betydelig forheyelse av benz (alantracen og fenantren, men ikke B{(a)P nedenfor
forurensningskilde.

4) Deteks jonsgrense for B(a)P (noe lavere konsentrasjoner pavist for enkelte andre PAH).

5) Markedsfisk fra Storbritannia. 0gs§ pgvist flere andre potensielt kreftfremkallende PAH.

6) Markedsfisk fra USA. 0.2 Mgl/kg er sannsynlig deteks jonsgrense ut fra forfatternes
angivelser. Samme resultat for flere andre arter (”laks” o.a.).

7) Materiale fra referansestasjon, 6-7 km apen kyst fra vannutslipp fra aluminiumsverk.



8) Materiale fra Great Lakes/USA. Sum av 11 PAH, deriblant fluoranter, pyren, benzo(b)-
fluoranten, benz(alantracen, dibenzantracener og indeno (1,2,3-c,d)pyren. Heyest konsentra-

sjon i fetest fisk (41).

9) Markedsfisk fra Storbritannia. Angir at sum PAH omfatter i alt 48 forbindelser ("were

assessed”).

10) Materiale fra Mexicogulfen, forsvrig fd opplysninger. Bemerk lav deteks jonsgrense.

11) Torsk og "“flounder™ til havs (USA’s estkyst), erret i uberert innsje. I annen "flounder”-

prove fra narmere land funnet 2 Hg/kg B(alP.

12) Data fra den ene av de undersgkte lokaliteter som kan antas forholdsmessig updvirket.

13) Prever tatt 20-25 km fra fastlandet. I andre eksemplarer fanget narmere 8bo, ble enkelte PAH

registrert (Tot. PAH 33 Hg/kg, <0.5 Hgl/kg av Bl(alP).

14) Fisk fra referanselokalitet. Deteksjonsgrense for de fleste forbindelser < 1 Hgl/kg. Det
samme antatt her for B(a)P. Bare delvis registrert heyere konsentrasjoner. {Deteks jonsgrense

- 215 Hg/kg av tot. PAH i fisk fra belastede vannforekomster).

15) Materiale fra “pristine” omradde. For B(a)P angitt deteksjonsgrense. Forfatterne

betydelig heyere konsentrasjoner i fisk fra forurensede steder ( 400/7000 Mg 'kg total PAH,

men bare 7 Hgl/kg B(a)P).

1 mange tilfeller er det bare funnet smd eller ingen ‘“over-
konsentrasjoner" av PAH-innholdet i fisk fra forurensede omrader {dvs.
jevnfert med "bakgrunnsnivdene” som de sd langt har latt seg definere.
Eksempler p3 dette er nevnt i Knutzen (1987b). I andre tilfeller er
det registrert betydelig okt PAH-innhold (se referanse i Knutzen
1987k, noter til tabell 8.4, og Hall et al 1987).

De moderate forskjeller mellom PAH i forurenset og tilnzrmet upavirket
fisk som kan forventes p& grunn av fisks velutviklede evne til &
omsette/utskille PAH, begrenser den praktiske anvendelighet av denne
gruppen som indikator pd belastningsgrad. Artene vil imidlertid vere
noe forskjellig i dette henseende {(tilknytning til bunnen, stedfast-
het, fettinnhold, kfr f.eks. Zobova 1986). Eventuell bruk av fisk for
indikatorformd1 kan alternativt baseres p& indusert enzymaktivitet
(kfr. kap. 6.2).

Som nevnt er dette den mest anvendelige gruppen av PAH-indikatorer;
dels p& grunn av at de akkumulerer PAH ti1 heye konsentrasjoner (ster-
relsesordenen 10> mg/kg friskvekt), dels fordi de er vidt utbredt og
mange arter er enkelt tilgjengelig i strandsonen.

Registrerte bakgrunnsnivder av B(a)P og PAH i bldskjell fremgdr av
tabell 8.5.
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Tabell 8.5. Konsentrasjoner  av benszo(a)pyren 0g sum PAH
observert i blaskjell (Mytilus edulis) og nar
beslektede arter fra omridder med bare diffus
belasting, pug/kg friskvekt eller terrvekt. (Omregning
fra terrvektbasis til friskvektsbasis markert med ™.
Tvilsomme ‘“bakgrunnsverdier” i parentes (mulig
forurensede lokaliteter). Se noter.

Table 8.5. B{a)P and sum PAH observed 1in the common mussel
(Mytilus edulis) and closely related species from
localities assumed to be far from point sources,
ug/kg w.w. or d.w. Recalculation to w.w basis marked
with ~. Dubious baseline 1levels in parenthesis
(possibly contaminated localities).

B(a)P Sum PAH
Friskvekts~ Torrvekts- Friskvekts- Terrvekts- REFERANSER (alfabetisk)
basis basis basis basis
<0.3-0.5 Dunn 1980°)

<0.5 Dunn og Fee 1979 )
<2-10 Dunn og Stich 19764)
<0.1-0.2 Dunn og Young 19765)

- 12 Fossato et al 1979 )

1.5 77 Iosifidou et 91 1982 )
(<1=-3) (<5-23) (~20-100) (124-760) Knutzen 1984bg)

("s) (30) (~280) (1672) Knutzen 19872 )

2.5 <15? ~150 941 Knutzen og Bokn 1984°)
3.5 32 ~70 621 Knutzen et al 1986 ) .
1.5 14 ~13 129 Knutzen og Kvalvidgnas 19 )

"0.5-1.5 3-9 ~80-200 “500-1300 Knutzen og Sortlapqd 1982 )

1-13 68-166 Mackie et al 1?§0 )
0.1-3.2 Mix et al 1977 )

(1.3) (274) Mix og Schaffer 19?8 )

<1 Murray og Law 1980 )
SD.OZ? <0.15 Picard-Beru g og Cossa )

<0.1-0.8 Zobova 1982 )

Noter til tabell 8.5.

1) Avlest fra forfatternes figur 2. Antatt innsamlet fra "recreational beaches” (Vancouver,

Canada). Funnet mer enn en sterrelsesorden heyere konsentrasjoner i havneomrider. God korre-
lasjon mellom B(a)P og evrige PAH i sedimenter, men relativt mindre av de heoymolekylzre i

skjell.

2) Hermetiske bliskjell fra Canada. Konsentrasjoner ansldtt her ut fra laveste pdviste nivder i

andre muslinger. I hermetiske blaskjell

importert til Canada funnet opp til

friskvekt (vanlige verdier i importerte skjell: 1-5 Hgikg) .

25 Mglkg

3) Lest av forfatternes fig. 3 (st 1.3 "recreational areas”, men generelt utsatt for kloakkvann
fra Vancouver 1-5 km unna). Delvis sesongvariasjon med laveste konsentras joner om
(ikke konsekvent pa alle stasjoner). Tvilsomme som bakgrunnsverdier?

sommeren



4)

S)

6)

7)

8)

9)

10)

12)

13)

14)

15)

16)

17)

18)
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Sitert data fra steder i Californiabukten som forfatterne angir som updvirket. Heyere
konsentras joner pd andre stasjoner 0.3->1, men disse anses mer eller mindre belastet. ﬂ;
californianus samlet p2 samme steder akkumulerte B(a)P i omlag samme grad som M. edulis.

Mytilus sp fra ref.stasjon ca. 15 km utenfor havneinnlepet til Venezia.

Mytilus galloprovincialis. Middelverdi av 28 prever fra antatt minst belastede side av
Thermaikosbukten, Hellas. (Middel pa andre siden 110 Pg/kg friskvekt). Sum PAH inkluderer 17
forbindelser deriblant antracen (A), fenantren (F), fluoranten (Fl), pyren (P),
trifenylen/chrysen (T/C), benzo(a)pyren (B(a)P) og dibenzo(a,h) antracen {(DBA) .

Forskjellige stasjoner i Glomma—-estuaret og HvalerISinglefJordomridet. Bemerkelsesverdig
lave konsentras joner til § vaere i omegnen av sterkt industrialisert og trafikkert elvemunni-
ngsomrade. Muligens generelt for heye deteksjonsgrenser pa grunn av andre forstyrrende
(kamuflerende) organiske forbindelser.

Referansestas jon, &pen kyst, ca 10 km fra gassveskeutslipp fra aluminiumsverk. Ingen
ipenbare tilfersler. Liten battrafikk.

Gandsf jorden, lokalitet uten nerliggende punktkilder, men med forholdsvis hey diffus
belastning (4~5 km fra Sandnes).

Saltskjer, Drammensf jorden, 3 km utenfor Svelvik. Skips- og smibdttrafikk.
Fra lite berert omrdde ved Svaney, Stavf jorden.

Trukket ut data fra presumptivt mest ubererte stas joner (1,3,4,8), men ellers registrert opp
til 2200 Yg PAH/kg torrvekt og ca 20 Hg/kg av Blal)P i skjell fra steder med bare diffus
belastning (battrafikk).

Referert data fra stasjoner betegnet av forfatterne som "eclean”. Vesentlig heyere konsen-
trasjoner i skjell fra steder betegnet “urban-industrial® (opp mot 3000 Hg/kg PAH. Ogsﬁ
eksempel p3 tydelig pavirkning fra nyasfaltert vei nar ellers uberert lokalitet.

Valgt ut 1lokaliteter fra moderat/lite industrialisert bukt etter forfatternes opplysninger
(Tillamook) og utelatt en av stasjonene her (ner brygge) .

Sitert middelverdier fra den minst pﬁvirkede av to 1okaliteter.1&ikevel noe belastet og
neppe representativ for bakgrunnsverdier (kfr. Mix et al 1977, note })). Sum PAH av 15 for-
bindelser, deriblant ¥, F1, P, T/C, B(E,k)F (benzofluorantener B{a)P og BPe (Benzo (g,h,i)-
perylen), evrige forkortelser, se note ) ovenfor).

Flere lokaliteter med <1 Mgl/kg.

Bemerkelsesverdig lave konsentras joner (under deteks jonsgrensen pd 0.15 Mg /kg terrvekt til a
vere 25 stasjoner i den trafikkerte St. Lawrence-bukten med heyt industrialisert nedberfelt.

Tvilsomme data?

Mytilus galloprovincialis fra referanseomride i Svartehavet.



Konklusjonen fra tabell 8.5. er at ovre grense for bakgrunnsnivdet av
sum PAH og B(a)P i bldskjell neppe overstiger henholdsvis 100-200 og
0.5-1(5?) ug/kg friskvekt. Det er bemerkelsesverdig at sa lave
konsentrasjoner av B(a)P som <lpg/kg, bare sjelden er blitt observert
i Norge (og heller ikke pd antatt ubererte steder i Skottland, ref.
Mackie et al, 1980). Dette synes &8 vise bdde at det 1ikke skal store
pdvirkningen til fer det gir utslag (mao. at b1&skjell er en emfintlig
indikator) og at det er behov for metoder med lave deteksjonsgrenser
for & kunne beskrive utslag av sm3 belastninger. En indikasjon pd
skjellenes eomfintlighet gis av  Zobova (1982)  som fant 2-3
sterrelsesordener okt B{a)P-opptak ved en konsentrasjonsekning pd en
knapp 10-potens i omgivelsene.

I enkelte undersekelser er det beskrevet sesongvariasjoner i skjel-
lenes B{a)P-innhold {Mix og Schaffer 1978). Dette har imidlertid ikke
kunnet settes i sammenheng med svingninger i vekten av kjennsorganene
eller gytetid (Mix et al. 1982)

B(a)P-niviet i skjell har vist seg & korrelere godt med evrige hoy-
molekyl®re PAH (4-7 ringer) (Dunn 1980). B(a)P hevdes derrved & kunne
vaere en indikator pd totalbelastningen med PAH i skjell. I mange
norske undersskelser har imidlertid B(a)P variert mellom <1 og >5 %
(se f.eks. Knutzen 1984a og Knutzen og Skei 1988).

Blant andre muslinger som har vart benyttet for indikatorformdl er o-
skjell (Modiolus modiolus), som vanligvis vokser noe dypere enn
bl8skjell og ofte i direkte kontakt med sediment. I tabell 8.6. er
sammenstilt en del data fra norske undersekelser for denne arten og
for albusnegl og strandsnegl.
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Tabell 8.6. Tilnermede "bakgrunnsverdier" av B{(a)P og sum PAH i
o-skjell (Modiolus modiolus), albusnegl (Patella
vulgata) og strandsnegl (Littorina littorea) fra
Norge, pg/kg friskvekt eller terrvekt (" ved om-
regning fra terrvekt til friskvekt) Parentes om tvil-
somme bakgrunnsverdier. Se noter.

Table 8.6. Approximate "background" concentrations of B{a)P and
sum PAH in Modiolus modiolus, Patella wvulgata and
Littorina littorea from localities in Norway, ug/kg
w.w. or d.w. (~ marks recalculation to ww. basis).
Parenthesis: Dubious as background levels.

B(a)pP Sum PAH
ART . REFERANSER
Friskvekt—- | Terrvekts-| Friskvekt-| Terrvekts~
basis basis .basis basis
M.m. ~1 5 ~30 144 Knutzen og Kgalvggnzs 19821)
L1 <5 “50-60 260-400 Knutzen 1983 )
2 13 ~65 387 Molvar et al 1984
(78) (75) “{90) (850) Knutzen et al 1986 )
“111.5 518 T35 183/195 NIVA, upubl. )
~ ~ 6
P.v. 1 117 10/30 651173 Bokn og Knutzen 1982 )
- 7
L.1 <0.5 2 120 595 Knutzen og Sogtland 1982 )
<1? <57 150 783 Knutzen 1987a )
<5 175 NIVA upubl.

Noter til tabell 8.6.

1) Svaney/Stavf jorden, Sogn og Fjordane, Tilnarmet uberert.

2) 30-40 km fra Odda (med betydelig PAH-kilder, som imidlertid

effekt utover i f jorden).

synes 2 ha hurtig

3) Storviken, Nordf jord i Nordland. Ingen industri og spredt bebyggelse.

4)

5) Henholdsvis 25 og

forevrig lite pdvirket.

ca. ca.

6) Henholdsvis fra

Forus/Gandsf jorden

Blindeskj®r, Svelvik. Lite industrialisert omride, men mye skips- og bdttrafikk.

felt) og fra Bru, ytterst i Byf jorden (gpent farvann, presumptivt lite pﬁvirket).

7) Rpen kyst, noe motorbattrafikk?

8) Antatt wubersrt lokalitet.

Mer

enn

10 km fra

avtagende

45 km fra Sunndalsera med gassvaskeravlep fra aluminiumsverk,

(5 km fra Sandnes, industrialisert og tettbygd nedber-

industrielle kilder, men indikas joner pa

episodisk pgvirkning ved battrafikk. B(a)P ikke psvist (Grense antatt ut fra laveste pgviste
konsentras jon i andre prever, mao. for hey deteks jonsgrense).



Det ses at materialet for disse arter er sparsomt. Dessuten fremgdr at
deteksjonsgrensen for enkeltkomponenter (B{a)P o.a.) er for hey til &
kunne felge avstandsgradienter over sd lang distanse som egentlig
snskelig.

For o-skjell kan imidlertid antydes en svre grense for bakgrunnsnivdet
av total PAH p& 100 pg/kg friskvekt og pd <0,5-1(27) ug/kg Bla)P.

Fra utlandet foreligger heller ikke mange opplysninger om andre blet-
dyr-indikatorer enn bléskjell. For esters (Crassostera spp.) finnes en
del data (Bravo et al 1978, Murray et al 1980, Lawrence og Weber 1984,
Marcus og Stokes 1985, Pittinger et al 1985, 1987), men av stort sett
1iten interesse i relasjon til temaet bakgrunnsverdier.

Av Marcus og Stokes (1985) fremgdr imidlertid at ogs&é hos esters
representerer sannsynligvis 0.5-1 ug B(a)P/kg friskvekt en evre grense
for bare diffus pdvirknings. Pruell et al (1984) gir bakgrunnsdata for
diverse andre PAH i Mercenaria, og Hungspreugs et al (1984) inneholder
opplysinger om PAH i muslinger fra Thailandbukten.

Mix et al (1977) brukte flere arter av muslinger (bl.a. sandmusling)
for 38 overvdke Oregon-estuarer og viste behovet for & kjenne indi-
katoregenskapene til dyr som har forskjellige voksesteder og utbred-
elsesomrdder. Ut fra resultatene i Mix og Schaffer (1983b) er sand-
musling (Mya arenaria) en eventuelt anvendelig indikator, som ogsé kan
benyttes i Norge. Konsentrasjoner over ca. 100-200 upg/kg friskvekt

total PAH synes & indikere narhet til punktkilde.

Av andre undersekelser av PAH-innholdet i marine muslinger og snegl,
kan nevnes Smith et al (1984) og Steimle et al (1986) og Elder og
Dresler {1988) . Ferstnevnte fant  til dels ekstremt lave
konsentrasjoner i Tridacna maxima (kjempeperlemusling) fra ubererte
deler av Great Barrier Reef, Australia (bl.a. <0.01 pg B(a)P/kg
friskvekt og sum av 8 PAH < 1 pg/kg). Foster og Wright (1988) har
anvendt eostersjeskjell (Macoma balthica) for indikatorformal, men har
delvis ikke funnet PAH over deteksjonsgrensen, og angir dessuten
konsentrasjonene p& fettbasis.

Om PAH i ferskvannsmuslinger synes bare & foreligge publisert svart
usikre og upresise data fra en amerikansk innsje. Heit et al (1980)
synes bl.a. & ha s1&tt sammen resultatene for flere arter. En preve av
dammusling (Anodonta piscinalis) fra det forholdsmessig ubererte
Bogstadvannet nar O0Oslo, viste et totalinnhold av ca. 100 pg/kg
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friskvekt (nmr 1460 pg/kg terrvekt, L. Berlind, pers.medd.). Innholdet
av B(a)P var ca. 1.5 pg/kg friskvekt, 1lite over et sannsynlig
bakgrunnsniva.

8.3.3 Krepsdyr

Sirota et al (1983) og Uthe et al (1984) fant i amerikansk hummer
(Homarus americanus) ca 100-400 (1200) pg/kg friskvekt som sum PAH (12
forbindeiser}) i den fettrike hepatopancreas (fordeyelseskjertelen),
mens det i halekjettet ble registrert 10-40 (200) pg/kg. (Her er ute-
latt avstikkende heyere verdier fra en av referanselokalitetene til
Uthe et al.) Bakgrunnskonsentrasjonen av B(a)P var <1-2 pgl(kg frisk-
vekt i begge typer vev. Det ble konstatert store individuelle varia-
sjoner og ogsd betydelig forskjell i sum PAH mellom paralielle bland-
prever av 5 individer. (I forurensede omrdder kunne totalinnholdet av
PAH vare opp mot to sterrelsesordener hgyere, for enkeltstoffer enda
mer) .

For taskekrabbe er det i skallinnmat funnet vel 100 pg/kg friskvekt av
PAH og ca. 2 pg/kg av B(a)P pd en referansestasjon omkring 9 km fra
utslippet til Lista Aluminiumverk (Knutzen 1987c).

Reker fanget i et avsnitt av Vefsenfjorden med midlere forurensnings-
grad i sedimentene, inneholdt 40-50 pg/kg friskvekt som sum av 13
registrerte forbindelser (Kirkerud et al 1981).

Eadie et al (1982b, 1983, 1984, 1985) rapporterte PAH-konsentrasjoner
i en amfipode og denne artens omgivelser (sediment, porevann} fra de
store innsjeer i USA (noe pdvirket). Se ogsd Black et al (1981b) om
fenantren og benz(a)antracen i "krayfisk".

8.3.4 Andre dyr

Om andre dyr enn fisk, muslinger og krepsdyr er det sparsomt med data
om PAH-innhold. Oftest er ogs& ndersokelsene fra mer eller mindre
pdvirkede omrdder. Black et al (1981b) gjengir noen mulige (men 1itt
tvilsomme) bakgrunnskonsentrasjoner for fenantren og benz{a)antracen i
insektlarver. Eadie et al (1982a, 1983,1984) gjengir resultater fra
analyser av flere PAH i fiborstemark og fra fjermygglarver, men
dataene presenteres mest som figurer og forholdstall jevnfert med PAH-
innhold i sedimenter og porevann. Farrington et al (1986) gjengir data
for enkelte PAH i mangeberstemark fra New York-bukten; Foster og
Wright (1988) for Nereis fra Chesapeake Bay (fettbasis).
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Fra Norge foreligger en del spredte data. Av mulige bakgrunnsverdier
kan nevnes for sjestjernene (Asterias rubens) og bredsvamp {Hali-
chondria panicea) (Knutzen og Sortland 1982), sjepung (Ciona intestin-
alis, kfr. Knutzen et al 1981, Knutzen 1984a) og bredsvamp (Knutzen
1984b) .

8.3.5. Alger (tang

Dunn (1980) har undersekt B(a)P-innholdet i Fucus sp. pd bade lite og
sterkt pdvirkede steder og fant at bakgrunnsnivdet neppe oversteg
0.1-0.2 pg/kg friskvekt.

Knutzen og Sortland (1982) analyserte sum PAH i bleretang (Fucus
vesiculosus), sagtang (F. serratus) og grisetang (Ascophyllum nodosum)
fra 1lite til moderat pdvirkede steder og fant ca. 300-2500 pg/kg
torrvekt, dvs. < 100-600 pg/kg friskvekt (sum av 20-talls PAH, her
fratrukket innhold av naftalen, som md antas et vitnesbyrd om
episodisk spilloljepdvirkning). B(a)P-innholdet var <0.5-20 pg/kg
friskvekt. De laveste konsentrasjonene ble funnet i en redalge
(Ceramium rubrum).

Fucus sp. ble funnet & vare brukbar som PAH-indikator av Dunn (1980),
idet innholdet i algen fra flere steder samsvarte med PAH-konsentra-
sjoner i sedimenter og bldskjell fra de samme lokalitetene. P&
vitvektsbasis fant Dunn (1980) at innholdet i tangen stort sett var
omkring halvparten av nivdet i blaskjell.

Erfaringene fra norske undersskelser viser ogsd at tang akkumulerer
PAH over vide konsentrasjonsintervaller (Kirkerud et al 1981, Knutzen
1983, 1984a, Baalsrud et al 1985). Imidlertid har tangen vist en
forhoidsmessig underrepresentasjon av de minst leselige PAH-
komponentene (bl.a. benzopyrener og benzofluorantener} sammenlignet
bdde med avlepsvann og bldskjell (Kirkerud et al 1981, Knutzen 1984a)
eller med o-skjell (Baalsrud et al 1985).

P& terrvektsbasis har konsentrasjonene av sum PAH i tang vart omkring
1/5-1/10 av i bl&skjell (Knutzen 1984a) og o-skjell (Baalsrud et al
1985} .

Den bade kvalitative og kvantitative forskjellen fra Dunn (1980)
skyldes sannsynligvis at i hans tilfelle vokste bade tang og skjell i
mer direkte kontakt med forurenset sediment. I hvilken grad PAH bare
foreligger adsorbert til tangens overflate er ikke avklart.



9. OPPSUMMERENDE VURDERING I RELASJON TIL SMELTEVERKSAVLOP -
FORSKNINGSBEHOV

Smelteverksindustriens PAH-utslipp til vann har to hovedkonsekvenser:

A. Forheyet innhold av potensielt kreftfremkallende stoffer i spise-
1ige organismer. Mest akutt er dette for muslinger, dernest
krepsdyr og fisk. Snegl og tang er det lite brukerinteresser
knyttet til i Norge (men representerer en potensiell ressurs).

B. Skade pd organismesamfunn

9.1. Konsekvenser for helse, akvakultur, fiske og
rekreasjonsinteresser

Oom A kan sies at en rekke undersgkelser har vist at mulig muslingopp-
drett blokkeres og at skjellsanking ikke lenger er noe man driver uten
betenkelighet. Slike begrensninger gjelder mange fjorder og kystomra-
der (Ranafjorden, Vefsnfjorden, Sunndalsfjorden, Brdalsfjorden, Karm-
sundet, Saudafjorden, Fedafjorden, Frierfjorden med tilstetende
omrdder og i mindre grad ogsd enkelte andre steder (se oversikt i
Knutzen et al. 1986). P& de samme steder er det til dels konstatert
forheyet PAH-innhold i krabbe og fisk, men i mer moderat grad og over
mindre deler av de bergrte omrdder.

Samlet fjordareal i Norge preget av tydelige overkonsentrasjoner i
skjell representerer sterrelsesordenen 1000 km? .

Ulike typer av vanlige matvarer inneholder registrerbare og til dels
ganske heye konsentrasjoner av PAH, deriblant de potensielt kreftfrem-
kallende forbindelsene. Serlig vil man kunne finne dette i vegeta-
bilske oljer, rokte varer og grillstekt mat. Av oversiktene til Lo og
Sandi (1978), Howard og Fazio (1980) og Vaessen et al. (1984), fremgdr
at et B(a)P-innhold pd 1-5 pg/kg ikke er uvanlig. Gjennomsnittsinnhol-
det synes likevel en god del lavere. [ fglge beregningene til Larsson
(1986) er det midlere &rsinntak i Sverige ca. 30 ug B(a)P. Hvor usikre
og varierende slike tall kan vare, vises av at tilsvarende undersekel-
ser i andre land har gitt 10-1000 pg B(a)P i &rlig inntak (Larsson
1986, med referanser). Av Dennis et al. (1983) fremgdr at &rsinntaket
i Storbritannia lar seg beregne til vel 70 pg.

B(a)P er bare en av flere potensielle kreftfremkallende PAH som finnes
i mat (se ovennevnte arbeider). Hvor stor andel er det vanskelig a
ans18 p.g.a. i stor grad manglende registrering av de evrige cancero-
gene. Men B(a)P ville vare bemerkelsesverdig overrepresentert i mat
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hvis det skulle utgjere mer enn 20-30 % av sum cancerogene PAH {kfr.
1iste fra IARC (1983): appendikstabell A2). :

Helsemyndighetenes standpunkt er at" PAH-eksponering fra naringsmidler
prinsippielt sekes redusert s& meget som praktisk mulig” (brev av 25/2
1987 fra Statens institutt for folkehelse til Helsedirektoratet). Det
er ikke satt noen konkrete grenseverdier for B(a)P eller sum kreft-
fremkallende PAH i mat, men det refererte prinsipielle standpunkt
baserer seg bl.a. pd grenseverdien pd 10 ng/1 B(a)P i drikkevann (WHO
1984). Dette tilsvarer en dose pd 7 pg pr. person i aret, mens man
(basert pd Larsson 1986) regner med en &rsdose fra mat pd 30 ug B{a)P
(brev av 16/12 1986 fra Statens institutt for folkehelse til Helse-
direktoratet. (Bemerk at &rsdosen fra vann er teoretisk ut fra grense-
verdien, mens dosen fra mat baserer seg pd mdlinger. Innholdet av
B(a)Pi uforurenset vann er sannsynligvis mindre enn 1/10 av den
siterte grenseverdi, kfr. kap. 8.1.).

I enkelte land benyttes en grenseverdi pd 1 pg B(a)P/kg for rekt kjett
(Vaessen et al. 1984, Larsson 1986).

Forelspig er det ikke konkret medisinsk eller epidemiologisk belegg
for at forhsyet PAH-innhold i mat medferer ekt hyppighet av f.eks.
mavekreft (EPA 1980, NRC/USA 1983, Schmdl og Habs 1983, Larsson 1986.
Se ogsd konklusjon om udekkede temaer p.g.a. manglende studier hos Mix
1986) . Hvis det anses enskelig/nedvendig med et bedre beslutnings-
grunnlag, trengs m.a.o. mer medisinsk forskning.

For den praktiske vannressursforvaltning i relasjon til akvakultur,
fiske og rekreasjonsinteresser, ville det vare enskelig & fa mer
konkret informasjon om hvilke belastninger fra aktuelle smelteverksav-
1gp som direkte og indirekte (via sedimenter og fede) medferte uaksep-
tabel @kning i PAH-innholdet i organismer med forskjellig opptaks- og
utskillelsesegenskaper (fisk, krepsdyr, muslinger, snegl og tang).

Et annet spersmdl av mulig praktisk interesse (akvakultur) er i
hvilken grad og hvor hurtig muslinger og krepsdyr kvitter seg med PAH
etter langvarig belastning med smelteverksaviep. Undersgkelser av
dette forhold ville belyse narmere muligheten for to forskjellige Tag-
ringsformer ("hurtig" versus "langsomt" Tlager).

B1.a. for eventuell vurdering av behovet for & restaurere PAH-foruren-

-3

set fjordbunn vil det vare enskelig & vite mer om utlekking og biotil-
gjengelighet av PAH fra sedimenter.
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9.2. WOkologiske effekter

En ovre grense pd 0.01 pg/1 B{a)P for & beskytte fisk og andre akva-
tiske organismer er anbefalt av Great Lakes Science Advisory Board
(1983). Som man ser er dette samme krav som Verdens helseorganisasjon
har formulert for drikkevann (WHO 1984). Kravet gjelder ferskvann, og
det kan bemerkes at eksponeringen via vann vil vare forskjellig for
ferskvanns- og saltvannsfisk. Sistnevnte vil av fysiologiske grunner
(saltfattigere internt milje enn i omgivelsene) stadig drikke vann og
b1i eksponert ogsd via fordeyelseskanalen i sterkere grad enn fersk-
vannsfisk.

Samme r&idgivende organ har anbefalt en evre grense pd 1 mg B(a)P/kg
tert sediment. I betraktning av at bakgrunnsnivdet for B(a)P mange
steder vil 1ligges pd ca. 1/100 av dette (kap. 8.2.), synes ikke et
s1ikt krav & vare til s@rlig hjelp for & bedemme annet enn markerte
forurensningssituasjoner.

Begge de ovennevnte kriterier bygger vesentlig pd data fra studier med
pattedyr, ikke fisk eller andre akvatiske dyr. Grensen for B(a)P i
sedimenter impliserer ogsd en antagelse om forholdet mellom konsentra-
sjon i sedimenter og konsentrasjon i neringsdyr for fisk. For El
belegge dette tilstrekkelig trengs flere studier av den typen som
bl.a. er utfert av Eadie et al. (1982a, 1984).

PAH-konsentrasjonene i gassvaskere fra smelteverksaviep er sterkt
varierende, b&de over tid for den enkelte bedrift og mellom ulike
verk. Noen eksempler kan belyse dette:

Tot. PAH Vannforing

ng/1 m’/t
Mosjeen Aluminiumsverk 20-599 ~7000-9000 m>/t
Lista Aluminiumsverk 5-95 (268) ~6500-9000 "
Odda Smelteverk ~16000-40000 70 "
Sauda Smelteverk 210-2448 ~ 1000 !
@ye Smelteverk ~ 5-100 ~ 800 !

(Opplysningene ovenfor er fra hhv. Tryland (1983) og senere analyse-
rapporter fra SINTEF (Mosjsen), Knutzen (1987a, Lista), Kvalvagnas et
al. (1986, Odda), analyserapporter fra NIVA for 2. halvar 1987 (Sauda)
og Knutzen et al. (1986c, Oye).
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Vannmengde og fortynningsforhold tatt i betraktning representerer
dette i utgangspunktet betenkelige konsentrasjoner (med mulig unntak
for @ye Smelteverk). Sammenlignes med de laveste giftighetskonsen-
trasjoner referert i kap. 7, vil sterre eller mindre deler av smelte-
verksresipientene inneholde hgyere konsentrasjoner. Dette er imidler-
tid en teoretisk betraktning av felgende grunner:

- Mens de angitte eksempler pd giftige konsentrasjoner gjelder lest
PAH, vil sannsynligvis mer enn 90 % vare knyttet til partikler i
gassvaskeravlegpene (Kirkerud et al. 1981 og Kvalvagnas et al.
1986, upubl. avlepsvanndata). Partikulart bundet PAH vil vare
mindre tilgjengelig enn l@st.

- Dataene i kap. 7 gjelder enkeltforbindelser, som ikke uten videre
kan sammelignes med sum PAH. Benzo (a) pyren, som synes & vare
blant de giftigste PAH, antydningsvis sterrelsesordenen 10 ganger
s8 giftige som 3-rings PAH (kfr. tabell 7.1 og 7.2), utgjer i
ovennevnte avlep f.eks. 1-10 % av total PAH. Selv om de enkelte
forbindelsers toksiske egenskaper var tilstrekkelig kjent, hvilket
langt fra er tilfellet, reiser blandingen spersmdlet om mulig sam-
virke (dvs. innbyrdes motvirkende, enkelt additive eller innbyrdes
forsterkende effekt).

Av dette kan konkluderes at skologisk skade av smelteverksavlep bare
kan fasts1ds enten ved detaljerte og grundige studier i de aktuelle
resipienter eller ved eksperimenter med de aktuelle avlepsvann og
forurensede sedimenter. Grundige feltstudier kan bare sies & vare
foretatt for bletbunnfaunas vedkommende, og synes som nevnt (kap.
3.1.) bare & vise effekter over begrensede arealer. Tilvarende kon-
klusjon om begrenset utbredelse av skade er nadd etter de mer enkle
opplegg som har vart benyttet ved observasjoner av gruntvannssamfunn
(kap. 7.3.1.).

Giftighetsforsgk med avlepsvann fra Smelteverk synes bare & vaere
utfert som korttidstester (Knutzen og Arnesen 1975, Knutzen et al.
1976), og indikerte lav/moderat akutt toksisitet. P& bakgrunn av
nyere erkjennelse - sa@rlig kunnskapene om risiko for fototoksiske
effekter og kreft hos fisk og muligens hos andre utsatte dyr og alger
- vil det vare enskelig med langtidstester under resipientrelevante
betingelser. Dette vil hvert fall vare nedvendig for en neyere gkolo-
gisk vurdering av tiltak mot smelteverksaviep enn det eksisterende
data fra feltobservasjoner gir anledning til. De eksperimentene som
hittil er foretatt med PAH (lest i vann, som komponent i olje, inji-
sert i organismer, tvangsforing) representerer sd annerledes betingel-
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ser at de er lite egnet til 3 trekke konklusjoner om effekter av smel-
teverksaviep.

Det som i hovedsaken kan tenkes som resultat av okosystemtester o0g
andre typer forsek med gassvaskerutslipp og derfra forurensede sedi-
menter er:

-  Mulig pévisning av sammenheng mellom PAH-eksponering via vann/-
sedimenter/n@ring og kreft.

- Dokumentasjon av eventuell risiko for mer subtile endringer i
blgtbunnsamfunn p.g.a. PAH i sedimenter enn det feltstudier har
kunnet avslore.

- Belysning av ved hvilke konsentrasjoner av smelteverksavlep - og
resulterende PAH-konsentrasjoner i organismer - man eventuelt fér
effekter, herunder ogsd fototoksiske virkninger.

Fortynningsberegninger og delvis tilgjengelige data om avstandsgra-
dienter i sedimenter og organismer vil s& kunne brukes til 34 beregne
arealer der ovennevnte (mulige) effekter vil gjere seg gjeldende ved
forskjellige grader av belastning. Derved kan det ogsd fas et skjenn
pd hvilke bestander av fisk o.a. som vil kunne rammes i de aktuelle

smelteverksresipienter.

Hvorvidt denne forskning har noe forvaltningsmessig hensikt i sammen-
heng med tiltak mot smelteverksutslipp beror pd om opplysningene anses
nedvendig/enskelig for & treffe beslutninger. Det synes imidlertid
vanskelig 8 forespeile resultater som - for dette form&81 - skal kunne
vaere av sterre viktighet enn de omtalte konsekvensene for fiske, akva-
kultur og rekreasjon. Undersekelsene vil imidlertid ha generell for-
valtningsmessig interesse i relasjon til pavirkning med PAH-holdige
partikler sammenlignet med PAH i lesning eller emulsjon (dvs. den

oljerelaterte siden av problemet).

Norge har - antagelig som et av de f3 land i verden - eksempler pa
resipienter der PAH pd det nmrmeste opptrer som eneste forurensning av
betydning. Det apner for muligheten av 3 yte et viktig bidrag til
internasjonal miljevernforskning. Til tross for omfattende forskning
gjennom mer enn 20 3r er man fremdeles i villrede hva PAH-belastningen
i det akvatiske milje egentlig betyr (Eisler 1987). Det kan rettes pa
ved & gjore mer resipientrelevante studier (b1.a. i modellgkosystemer)
enn det som i stor grad har vert gjort til na.
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9.3. Betydning av luftutslipp

1 forbindelse med virkning i vann av PAH fra smelteverksindustrien ber
man ellers vare oppmerksom pd tre forhold som er lite studert.

Det ene er episodeutslipp i forbindelse med uhell eller rengjering.
Det andre er betydningen av narnedfall fra utslipp til 1uft, som er
betydelig (Thrane 1986). Hvilken indirekte belastning ved avrenning
ti1 sjoen dette kan representere synes lite eller ikke undersekt. 1
samme forbindelse kan nevnes mulig avrenning fra utilstrekkelig over-
dekkede slamdeponier.

Martel et al. (1987) kan synes & antyde at atmosfaerisk nedfall fra
aluminiumsverk beligende flere km unna kan bidra betydelig til markant
forheyet PAH-innhold i fjordsedimenter. (Forfatterne trekker ingen
klar konklusjon om dette, men slutningen synes implisert siden ingen
andre kilder nevnes for den aktuelle sidebukten til Saguenayfjorden i
Canada) .

Poenget ved & nevne de ovennevnte forhold er at ved tiltak som bare
gér pd smelteverkenes utslipp av PAH til vann er det en viss risiko
for at en del av problemet gjenstdr. Det vil i tilfellet sarlig
gjelde PAH-innholdet i skjell og gruntvannsorganismer i sin alminne-
Tighet. M&1inger av PAH-innholdet i bldskjell 1-2 km fra aluminiums-
verk med produksjon basert pd prebakte anoder (l1ite direkte utslipp
til wvann) har imidlertid vist moderate overkonsentrasjoner jevnfert
med det man finner i skjell fra resipienter for gassvaskeravliep (Rygg
og Green, 1981).

9.4. Utslippskrav

Tiltak for & begrense smelteverks PAH-utslipp til vann kan neppe
konkret begrunnes i akutte vernebehov av helsemessig eller wokologisk
karakter. S3fremt resipientbruk fremdeles skal anses akseptabelt innen
visse belastningsgrenser, dreier det seg om en avveiing av bruker-
interesser, med andre ord en skjennsmessig politisk avgjerelse.

Det er neppe hensiktsmessig a gi de pdtenkte kravene til begrensning
form av en generell eovre grense for PAH-innhold i avlepsvann. Rrsaken
til dette er:

- Begrensede arealer der konkret ekologisk skade har latt seg fast-
s13.
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- Ulikheter i produksjons- og renseprosesser gir store forskjeller
mellom PAH-konsentrasjonene i aviepsvann fra de forskjellige
verkene

- Betydelig variasjoner i de enkelte aviepsvanns PAH-innhold, samt
usikkerhet i analysene, gjer konsentrasjonskrav vanskelig kontrol-
lerbare.

Tiltakene kan alternativt rettes mot tilfert menge PAH pr. ar og mot
episodeutslipp. Pa grunnlag av slike krav vil det vere mulig &
beregne/ans1d hva som Kan oppnds i resipienten i form av reduserte
arealer og volumer med forheyet PAH-innhold i organismer, med andre
ord anslag for hvilke resipientarealer som frigjeres for rekreasjon,
fiske og akvakultur sammenlignet med fertilstanden. Ogsd for dette er

forutsetningen at belastningen b3dde feor og etter tiltak lar seg

beregne mer neyaktig enn det nd er grunnlag for.

Med andre ord vil det uansett mite & formulere krav pd, vare behov for
en bedre kartlegging av tilferslene, dvs. hyppigere prevetaking etter
et opplegg som er gjennomtenkt for den enkelte bedrift og analyser av
blandprever. Videre vil det vare nedvendig med mdling av belastningen
i spesielle perioder (rengjeringsoperasjoner, episodeutslipp). Det vil
ogsd vare enskelig & f& kvantifisert en forelepig delvis ukjent
faktor: PAH-nedfall fra luftutslipp i det lokale nedberfelt og avren-
ning i sammenheng med dette.

Et alternativ til direkte utslippskrav er at man isteden benytter
miljekvalitetskriterier for resipientene, eventuelt med unntak for
definerte vannmasser/arealer narmest utslippene {kfr. ovennevnte
eksempler fra Great Lakes Science Advisory Board, 1983). Dette vil
kunne betinge forenklet kontroll av avlepsvannet, men gjere det pakre-
vet med en stadig overvdking av PAH-innholdet i indikatororganismer og
sedimenter.
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APPENDIKS

TABELL Al. Molekyvekt, log kow (fordelingskoefficient oktanol:vann)
og leselighet (ug/1) av utvalgte PAH. Data sammenstilt fra
EPA (1980), NRC/Canada (1983) Neff (1985a) og Miller
(1987). Delvis avrundede verdier.

|
PAH Molekyl- Log KOw Leselighet, pg/]
vekt
Naftalen 128 4.7 22-32-13°
1-metylnaftalen 142 26-28-10°
1,5-dimetylnaftalen 156 4-28-10°
Acenathylen 152 4.1 3930
Acenaften 154 4.0
Fluoren 166 4.4 1690-1900, 800
Fenantren 178 4.5 ~1000, 994-1782")
1-metylfenantren 192 ~300
Antracen 178 4.5 45-73, 30-75
2-metylantracen 192 21-260
10-metylantracen 192 55
9,10-dimetylantracen 206 43
Pyren 202 5.3.4.9 132-140, 129-175%)
Fluoranten 202 4.9%) 206-265°)
Benzo({c)fenantren 228 38-43
Benzo(a)antracen 228 5.6,5.9 [9-14
Chrusen 228 5.6,5.8 |2, 1.5-6, ~1.8
Naftacen 228 1.0-1.5
Perylen 252 6.5 0.4
Benzo({b)fiuoranten 252 6.6
Benzo(k)fluroanten 252 6.8
Benzo({a)pyren 252 6.0 3.8, 0.2-6.1
Benzo(e)pyren 252 ~4
5-metylbenzo(a)pyren 266 ~0.8
3-metylcholantren 268 2.9
Benzolg,h,i,)perylen 276 7.2,7.1 ]0.26
Indeno(1,2,3-cd)pyren 276 7.7
Picen 278 2.5
Dibenz(ah)antracen 279 6.0 ~0.5
Coronen 300 7.6 0.14
1) 600-700 i saltvann 2) ~100 i saltvann

3) ~90 i saltvann 4) Ref. i Readman et al (1982)
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TABELL A2

Klassifisering av diverse PAH og heterosykliske forbindelser
m.h.t. kreftrisiko (etter IARC, 1983)

Grunniag for klassifisering: Nar det ikke foreligger data om virknin-
gen pd mennesker, anses et stoff som det er tilstrekkelig bevist at er
cancerogen overfor dyr ogsd 3 representere en risiko for mennesker.

A: Tilstrekkelig underiag: indikerer arsakssammenheng
B: Begrenset underlag: indikerer at érsaksssammenheng er trolig

C/D: H.h.v.‘uti1strekke1ig og manglende underlag

Antracen X
Benzo(a)acridin X
Benz(c)acridin X
Benz(a)antracen
Benzo(b)fluoranten
Benzo(j)fluoranten
Benzo(k)fluoranten
Benzo (ghi}fluoranten
Benzo(a)fluoren
Benzo(b)fluoren
Benzo{c)fluoren
Benzo(ghi)perylen
Benzo{c)fenantren
Benzo(a)pyren X
Benzo{e)pyren X
Carbazol X
Chrysen X
Coronen X
Cyclopenta{gd)pyren X
Dibenz(a,h)acridin X
Dibenz(a,jlacridin X
Dibenz{a,c)antracen X
Dibenz(a,h}antracen
7H-Dibenzo(c,g)carbazol

x X X x

———— p— p—

X X X X X X
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Dibenzo(a,e)fluoranten
Dibenzo(a,e)pyren
Dibenzo(a,h)pyren
Dibenzol{a,i)pyren
Dibenzo(a,1)pyren
1,4-Dimetylfenantren
Fluoranten

Fluoren
Indeno(1,2,3-cd)pyren
(0-phenylen-pyren)
1-Metylchrysen
2.3.,4,6-metylchrysen
5-Metylichrysen
2-Metyl1fluoranten

3 v "
1-Metylfenantren
Perylen

Fenantren

Pyren

Trifenylen

*x X X X

X X X X




0-301

Internt notat om potensielt kreft-
fremkallende PAH. Revisjon av be-
grepet KPAH i henhold til IARC (1987)

v/Jdon Knutzen, 22/6 1989.
Ved evaluering av om stoffer er kreftfremkallende hos mennesker

benytter IARC (1987} en klassifisering i grupper basert pa
bevismaterialets godhet:

Gr. 1 : Kreftfremkallende
Bevisunderlaget anses tilstrekkelig for & konkludere med
arsakssammenheng mellom eksponering og kreft hos mennesker.

Gr. 2A: - Sannsynligvis kreftfremkallende
Gruppen omfatter stoffer der det er begrenset bevismateriale
for en &rsakssammenheng hos mennesker og tilstrekkelig bevis
for &rsakssammenheng hos dyr. (Unntaksvis feres stoffer hit
0gsd ndar bare en av betingelsene er oppfylt).

Gr. 2B: Muligens kreftfremkallende
Stoffer der det er:
- begrenset bevismateriale for arsakssammenheng hos mennesker
og fraver av tilstrekkelig bevis hos dyr eller

- utilstrekkelige data fra mennesker, men tilstrekkelige
(unntaksvis begrensede) bevis fra dyreforsek. )

Gr. 3 : Ikke klassifiserbare.
Gr. 4 : Sannsynligvis ikke kreftfremkalliende.

For. de antatt mest aktuelle PAH—féFSindeTser i gassvaskeravlep fra
smelteverk, faller klassifiseringen ut som vist i nedenstdende tabell.

Som potensielt kreftfremkallende PAH (KPAH) regnes alle forbindelser
tilherende gruppene 1, 2A og 2B. {Som man ser er det forelepig

ingen forbindelser i gr. 1).

(liv)jok-Q-301



Jevnfert med IARC (1983), referert i Knutzen (1989) og. benyttet pé
instituttets analyseskjemaer, er det en forandring av betydning ved
beregning av sum KPAH: Chrysen regnes i henhold til IARC (1987) ikke
jenger med til gr. 2B.

Angivelsen av KPAH p& instituttets analyseskjemaer vil b?i‘korrigert i
samsvar med ovenstdende.

Referanser:

IARC, 1983. IARC monographs on the evaluation of the carcinogenic
risk of chemicals to humans. Polynuclear aromatic compounds.
Part 1. Chemical, environmental and experimental data. Vol.
32, Lyon, Frankrike.

IARC, 1987. IARC monographs on the evaluation of the carcinogenic
risk of chemicals to humans. Overall evaluation of carcino-
genity: An updating of IARC Monographs volume 1 to 42. Suppl.
7. Lyon, Frankrike. -

Knutzen, J., 1989. PAH i det akvatiske miljs - opptak/utskillelse,

effekter og bakgrunnsnivder. NIVA-rapport 0-87189/E-88445
(1gpenr. 2205). 1571 1989, 107 s.
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Utvalgte PAH-forbindelser

klassifisert

mht.

kréftfremka11ende

egenskaper hos mennesker etter IARC (1987), alfabetisk listet.

Gr.1

Gr.

2AlGr.2BIGr. 3

Antantren
Antracen
Benz(a)antracen
Benzo({c)fenantren

)fluoranten
) "
) "
hi) "
)fluoren
| "
| "
Benzo(ghi)perylen
Benzo(a)pyren

" (e) "
Chrysen
Coronen
Cyclopenta{cdjpyren
Dibenz{a, c)antracen

h)

" (a

(c
“ (b
g
Yok
o

Benzo|

|

(
(
(a

0 O U o v

13

(a,J)
Dibenzo(a,e)fluoranten
" (h,rst) "
Dibenzol{a,e)pyren
" (a,h) "
" {a,i)
" (a,7) "
1,4 dimethylfenantren
Fenantren
Fluoranten
Fluoren
Indeno {1,2,3-cd)pyren
5-methylchrysen
Div. methylchrysener (1-,2-,3-,4,6-)
1-methylfenantren
Z2-methylfluoranten
3- "
Perylen
Pyren
Trifenylen

(=0-fenylenpyren)

X X X X X

X X X X X

X X X X

x X X X

X X X X X X X
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