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Forord

Vedvarende forhgyede konsentragoner av dioksin i vann, sedimenter og organismer, inkl.
kommersielle ressurser, i Grenlandsfjordene har fert til at de tidligere innferte kostholdsrad og
omsetningsbegrensinger opprettholdes. Forurensingsmyndighetene og industrien er avhengig av mer
kunnskap for & kunne vurdere nytten av eventuelle ytterligere forbedringstiltak. Pa dette bakgrunn ble
det fremmet en rekke enkeltsgknader om prosjektstette til Norges Forskningsrad (PROFO) for
perioden 2000-2003 og resultatet ble at det med finansiering fra Forskningsradet og Norsk Hydro ble
gitt stette til en revidert samordnet programpakke betegnet "Dioksiner i Grenlandsfjordene”.
Progjektets overordnede mal var "Helhetlig forstaelse av kjemisk og biologisk flyt og effekter av
dioksiner i Grenlandsfjordene". Hovedprog ektet har vaat ledet av Kristoffer Nass ved NIVA.
Progektet har bestétt av fem del prosjekt med egne ledere.

1. Kommunikasjon, datahandtering og overordnet prosjektledelse (ledet av Kristoffer Nass, NIVA)
2. Abiotisk massebalanse (ledet av Kristoffer Naes, NIVA)

3. Biologiske prosesser (opptak, flyt og effekter), (ledet av Odd Aksel Bergstad,
Havforskningsinstituttet (HI) med John Arthur Berge som prog ektleder for NIV As deloppgaver)
4, Sammenfattende modell (ledet av Tom Andersen, NIVA)

5. @kologisk risikoanalyse (ledet av August Tabiesen, NIVA

Denne rapporten er sluttrapportering fra delprog ekt 5 ” @kologisk risikoanayse”. Falgende
medarbeider har vaat involvert i delprogekt 5; Marianne Olsen (Norsk Hydro), Jorunn Gundersen
(Norsk Hydro), Ole @ystein Aspholm (NIVA nd DNV), Tuomo Saloranta (NIVA)

Malsetningen med dette delprosektet var:

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

Denne malsetningen har vi forsgkt oppnadd gjennom fal gende aktivitetspunkter:

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

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

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

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

Osdlo, 24 August 2004

August Tobiesen
Progektleder delprogekt 5
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Sammendrag

Dioksin og polyklorerte bifenyler (PCB) er eksempler pa persistente organiske miljagifter som er
pavist a vaae et betydelig problem i flere norske fjorder (se SFT rapport 98:11). For flere av disse
fjordene er nivdene sa hgye at det er innfart kosthol dsrestriksjoner pa bruk av §jgmat til konsum. Det
somikke er kjent er i hvilken grad tilstedevaaelse av disse miljagiftene ogsa representerer en risiko for
gkosystemet i fjordene og tilstetende omrader.

| dette progjektet er det tatt utgangspunkt i dioksiner i Grenlandsfjordene og det er utviklet modeller
for miljerisikovurdering som ogsa tar hensyn til bioakkumulering i naaringskjeden og potensiell effekt
pafugl og pattedyr som lever av marine organismer. Inntil nylig har en "redistic worst case scenario”
vaat benyttet i miljgriskovurdering, hvor man ved & velge alle parametre konservativt i forhold til
miljget har ment & sikre at miljarisikovurderingen ikke skal gi resultatet "ingen fare” for miljget hvis
det faktisk er "fare”. | dette prosjektet er det tatt i bruk usikkerhetsanalyse for & kunne gi et statistisk
grunnlag for vurdering av det endelige miljgrisikoresultatet. Det er ogsainnfart en
konsekvensvurdering hvor parametre som verdi av naturomradet, omfang av skade og restitusjontid er
inkludert. Ved a koble resultatene av modellene fra de andre del progektetene inn i et I T-basert
verktay, kan man nd modellere hvordan endringer i nivaav dioksin i Grenlandsfjordene vil pavirke
miljerisiko. IT-verktayet er laget dlik at det ogsa kan benyttes for andre persistente organiske
miljegifter i andre fjorder.
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Summary

Title: Report on development of tool for environmental risk assessment of persistant organic pollutants
in norwegian fjords, with dioxin in Grenlands fjord as example

Y ear: 2004

Author: August Tobiesen

Source: Norwegian Institute for Water Research, ISBN No.: ISBN 82-577-4553-7

Dioxin and polychlorinated biphenyls (PCB) are examples of persistent organic pollutants which have
become a serious environmental problem in Norwegian fjords (see SFT report 98:11). For several of
these fjords levels are such that restrictions with respect to consumption of seafood have been
introduced. However, little is known of the environmental risks associated with these high levels. In
this project, dioxinsin Grenlandsfjord have been evaluated with respect to environmental risk. The
assessment includes bioaccumulation through the food chain and possible effect on top predators like
bird and mammals. Instead of “arealistic worst case scenario” approach choosing most conservative
parameters, this project has used uncertainty analysisin order to give a statistical evaluation of the risk
estimates. An environmental impact assessment is aso attempted which include such parameters as
value of area (conservation value because of unique fauna), extent of potential damage, and time for
regtitution. By integration of the models (abiotic and biotic) developed in associated sub-projectsinto
acomputer based toal, it is now possible to assess how environmental impact changes with variable
amount of dioxinsin Grenland. The computer model is made flexible in order to also be used for other
persistent organic pollutants in other fjords.
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1. Bakgrunn

1.1 Miljgriskoanalyse

Ml settingen med a utfare miljgrisikoanalyse er akomme frem til en forstaelse av hvorvidt et tenkt
eller kjent utdipp av et stoff medferer en potensiell risiko for redusert overlevelse av de naturlige
organismene som blir eksponert for stoffet. SFT har vurdert forurensningsstatus for en del norske
fjorder og antydet prioriteringer for tiltak basert pa grad av forurensning (SFT, 1998). For & kunne
méale effekten av tiltak er det behov for et verktegy som kan kvantifisere en eventuell forbedring. |
denne sammenheng vil et miljgrisikoanalyseverktgy basert pa norske forhold vaare nyttig. Redskapet
ber kunne handtere flere stoff samtidig da det ofte forekommer at véare fjorder er belastet med mer enn
et miljaskadelig stoff samt at der er vist at organiske miljggifter ofte har en additiv effekt som enkelt
lar seg handtere i et I T-basert verktay.

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

Maélsetningen med dette delprosektet var:

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

Denne malsetningen har vi forsgkt oppnadd gjennom fal gende aktivitetspunkter:

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

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

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

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

Det IT-baserte verktayet inkluderer bruk av den abiotiske modellen for & beregne
eksponeringskonsentrasoner (PEC) av dioksin i vann og sedimenter og den biologiske modellen for &
beregne konsentrasjoner (PBB) i ulike organismer (Se kap. 3). | det praktiske eksempelet hvor
verktayet er benyttet i Grenlandsfjordene, er malte konsentrasioner av dioksin benyttet i stedet for a
beregne eksponeringskonsentrasjoner med den abiotiske modellen (mélte verdier har prioritet foran
estimerte).

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

Et viktig aspekt ved utviklingen av risikoverktgyet har vaat ainkludere statitiske usikkerhetsanalyser.
Pa denne maten kan man avgjgre paliteligheten av en beregnet risiko og om det er mest
hensiktsmessig a iverksette tiltak eller om man heller burde bruke ressurser pa a forbedre

besl utningsgrunnlaget.
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Selv om arbeidet er fokusert parisikovurdering av dioksiner i Grenlandsfjordene er det lagt vekt paa
lage et generdlt it-basert verktay som kan tilpasses for vurdering av andre kjemikalier og i andre
fjordomrader. Derved har man et verktgy hvor man kan utfgre komparative analyser for ulike
problemfjorder som gir mulighet a prioritere tiltak pa bakgrunn av hvilken fjord som kommer darligst
ut i en konsekvensvurdering.

Faktarute

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

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

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

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

effekter

LC50 Konsentragon som dreper 50% av forsgksdyrenei en toksisitetstest

LD50 Dose som dreper 50% av forsgksdyrenei en toksisitetstest

EC50 Konsentrasion som gir 50% effekt (for eksempel 50% reduksjon av vekst) i en
toksisitetstest

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

LOEC Lowest Observable Effect Concentration: Den laveste konsentrasjonen som gir

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

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

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

AF Applikasonsfaktor: Benyttes til & beregne PNEC fra toksisitestdata

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

falsomhet gir effekter pA mindre enn 5% av ale arter

1.2 Generelt om miljerisikovurdering av kjemikalier

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

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

PNEC = EC
AF

Hvor
EC = den laveste effektkonsentrasjonen fra de tilgjengelige testene
AF = Applikas onsfaktor (avhengig av omfang og type informasion som er tilgjengelig)

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

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

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

1.3 Organiske miljggifter i norske fjorder

Historisk sett har Norge benyttet indre deler av vare fjorder for plassering av starre bedrifter med
behov for god tilgang pa elektrisk kraft samt gode utskipnings forhold. Det har vaat ensbetydende med
at mye av var tungindustri har vaat plassert innerst i fjordene. For denne industrien har ogsa fjorden
fungert som en resipient for mer eller mindre renset prosessvann. Flere av vare fjorder har derfor veat
belastet i en slik grad at det har medfart en forringelse av naturmiljget. | de mest utsatte fjordene har
det medfert kostholdsrestriksjoner pa fangst fra omrédet. Dette gjelder blant annet Frierfjorden i
Grenland.

! Effektkonsentrasjonen kan vaae en LC50-verdi eller EC50 verdi fra akutte toksisitetstester eller en NOEC-verdi fra
kroniske tester.

10
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2. Konsept for miljarisikoanalyse

2.1 Fysiske og kjemiske egenskaper til den aktuelle miljagiften

| modellering av spredning og skjebne til miljagifter er det ngdvendig & ha gode data for kjemiske og
fysiske egenskaper til stoffet. Nedvendig minimums informasjon er: Molekylvekt, damptrykk,
vannlaslighet og fordelingskoeffisienten oktanol/vann. For noen stoffer ma man ogsa vite eventuell
ionisk binding til partikler. | tillegg er informagon om nedbrytning viktig dvs: Bionedbrytbarhet,
halveringstid i luft, hydrolyse og fotolyse. Det er ikke alltid tilgjengelig maledata for disse egenskaper,
dakan QSAR (Quantitative Structure activity releationships) verktgy veae nyttig for a etablere
manglende data.

2.2 Kilder

2.2.1 Identifikagon av kilder og Utdlippsberegninger

Kildeidentifikas on og kvantifisering av mengden utslipp er sentralt i en miljarisikovurdering. Det er
derfor viktig & bruke en del ressurser pa & bestemme dette sa ngyaktig som mulig. For dioksintilfersel i
Frierfjorden er det kun en kjent kilde (Magnesium produksjon ved Norsk Hydro) som inntil 2002
hadde et utdipp pa 1-2 g/ar. Haye malinger i Skienselva ovenfor Norsk Hydros utdlipp tyder pa at det
kan vaae andre kilder i tillegg.

2.2.2 Forurenset sediment som kilde versusresipient

| fjorder hvor forurensing er deponert over lang tid vil sedimentet utgjere en betydelig kilde for
eksponering til organismer. For & kvantifisere dette ma man inkludere betraktninger om andel av fade
som har sin opprinnel se fra bunnsedimenter. Enten via fadekjede eller ved at sedimenter virvlies opp
og sa gar inni den planktoniske fadekjeden. Dette forholdet er ment belyst i den biotiske modellen,
hvor man saker & finne ut hvilken eksponeringsvei som dominerer mht til opptak av dioksin.

2.3 Spredning og skjebnetil organiske miljagifter i fjorder

2.3.1 Viktige parameter e ved modellering av spredning og skjebnetil organiske
miljagifter i norskefjorder

Dioksin har kjemiske egenskaper som gjar det vanskelig & modellere med vanlige spredningsmodel ler
for akvatiske milj@. En meget hgy Kow samt meget lav vannl gslighet, innebager at dioksinspredning i
all vesentlighet skjer bundet til partikler. Partiklene kan vaae organiske (dioksin absorbert i den
organiske fasen) eller uorganiske (dioksin er adsorbert pa partikkel overflater). Dette er det tatt hensyn
til i den abiotiske modellen for Grenlandsfjorden, som inkluderer adsorpsjon til askepartikler. Dioksin
er i likhet med PCB heller ikke et entydig kjemisk stoff men benevnelsen pa kjemisk gruppe med lik
struktur men variabel klororingsgrad. Da eksponeringsmodellen i dette progektet omhandler dioksin
blir det en utfordring & generalisere den til ogsa & gjelde andre miljagifter. Samtidig er det grunn til &
dra nytte av kunnskap ervervet i arbeidet med dioksin (f. esk adsoprgon til karbon) ved vurdering a
andre grupper av halogenerte persistente forbindel ser.

2.3.2 Beregning av PEC

PEC (Predicted Environemental concentration) estimering omfatter beregning av konsentrasjoner i
ulike " compartments’. Abiotiske compartments er pelagialen og sedimentet, mens biotiske
compartments er alle organismer som blir eksponert. | Grenlandsprogektet sa blir dette ivaretatt av
delprogjekt 2 (abiotisk) og 3 (biotisk).
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Fordi PEC ikke er saalig egnet som parameter for risikovurdering av dioksin, vil man utarbeide en
PBB (Predicted Environmental Body Burden), basert pa den biologiske modellen i delprosjekt 3.

For at abiotisk og biologisk modell ogsa skal ha generell gyldighet i forbindelse med vurdering av
andre miljggifter i andre fjorder, m& modellene kunne endresi forhold til sentrale input parametre.

2.4 Effekt av organiske miljggifter i marint miljg

2.4.1 Bruk av konvensionelle gkotokstester for beregning av PNEC

Her vil man fglge de retningslinjer som benyttesinnen EU dlik det er beskrevet i TGD (2003). Dette er
et system som har fatt vid akseptanse bade blant myndigheter og industri.

2.4.2 Anvendelse av " body burden” som et alternativ til PNEC

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

e Effektstudier med definert eksponeringskonsentrasion i vann er vanskelig a gjennomfare pa
grunn av lav vannlgselighet og adsorpsjon til suspendert materiale og andre overflater i
testsystemer

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

e Eksponering viafade er viktigere enn viavann

For & unnga problemene nevnt ovenfor er risikovurderingen basert painterne konsentrasjoner i
organismenei stedet for konsentragoner i vannfasen. D.v.s. i stedet for PEC beregnes PBB (Predicted
Body Burden) ogi stedet for PNEC bestemmes en PNEBB (Predicted No Effect Body Burden).

Det er betydelig med data for hvilken dose som gir effekter pafisk (se vedlegg B). Ulempen med disse
data er at de ofte er utfart som innsprayting av TCCD i bukhulen pafisk. Derfor blir det usikkert om
fordeling i ulike organer blir slik den hadde vaat om eksponeringen var via maten. Av Vedlegg B vil
man se at det meste av litteraturmaterialet omhandler tester med ferskvannsdyr, mensvi i dette
progektet skal vurdere risiko ovenfor marine organismer.

2.4.3 Bruk av sannsynlighetsfordeling for & beregne PNEC og/eller PNEBB

Det finnes relativt mye toksisitetsdata for dioksin. Problemet er at det er vanskelig & avgjare hva som
er bradata og hva som er mindre bra. Dette skyldesi stor grad usikkerhet med hensyn til faktisk
eksponering inder forsaket. Bare geldent er det utfart malinger av eksponeringskonsentrasjonen
falgelig er det starst usikkerhet knyttet til studier basert pa konsentrasjon i vann og effekt pa
organismer. Kanskje enda viktigere er det at det tar tid for at det oppstar likevekt mellom
konsentragon i organisme og konsentragon i vann og at denne tiden er avhengig av sterrelsen pa
organismen. Dette er vist & gjelde generelt for stoff med Log Kow>5,5. For denne typen stoff bar man
derfor risikovurdere stoffene basert pa beregnet ” body burden”. Pa grunn av den store datamengden
bar man undersgke hvordan en statistisk behandling av datafaler ut. | TDG (2003) er det gitt
retningslinjer for hvordan man kan behandle toksisitetstester statiskisk slik at man kan estimere
PNEBB samtidig som man far et uttrykk for den statistiske usikkerhet til dette estimatet.
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2.4.4 Anvendelse av feltdata for identifikagon av effekt

Med feltdata menes observasjoner/malinger som utfgresi DIG progjektet. Her inngdr blant annet
biomarker malinger. Disse resultatene er presentert i delprosjekt 3. Andre mal pa effekt kunne veae
observasjon av sar/misdannelser pafisk. Det er blant annet observert at dioksin eksponering resulterer
i okt forekomst av misdannelser pa ryggraden til fiskeyngel. Observasion av unormalt mye parasitter
kan vaare en indikasjon pa svekket motstand. Gonade tilstand kan ogsa vaae en indikasjon pa helse
status.

2.4.5 Bruk av andre biologiske parameterefor indikason av effekt

Diversitet

| miljgovervaking benyttes ofte flora/fauna sammensetning som malt for grad av forurensing. Ved &
analysere artsammensetning og ulike mal for diversitet eller dominans av arter kan man konkludere
med at et omrade er "pavirket” eller ikkei forhold til et referanse omrade som antaes a veare " naturlig”
(=kontroll). Metoden er godt egnet til avise utvikling i et omrade over tid (frabedretil verre eller
motsatt). Ulempen med metoden er at den er meget arbeidskrevende samt at det ofte kan vaae
vanskelig afinne/vite hva som er naturlig tilstand for et ikke pavirket omrade. Dette er spesielt
vanskelig for brakkvanns omrader hvor floralfaunai utgangspunktet er sterkt preget av variable
saltholdighetsnivéer. Det er ikke foretatt noen diversistetsanalyser i DIG-prosjektet.

Patologiske funn

Patol ogiske undersgkel ser av f.eks. fiskelever kan avdekke lesoner 0.l som er forarsaket av
miljggifter. Dette kan sies & vagre en type biomarker da de oppstér som effekt av miljegift pavirkning
men uten dette medfarer redusert vekst eller reproduksjon hos fisken. Metoden viser klar sammenheng
med eksponering men er lite spesifikk mht til type miljagift. Det er ikke foretatt noen patol ogiske
analyser i DIG-prosjektet.

Toksisitetstesting

| omréder hvor forurensingsituasjonen er preget av utslipp frakjente kilder kan toksisitetstesting av
kildeutslippet vaare aktuelt. Basert pa resultatene av toksisitetstestene kan man sa beregne relativt
ngyaktig omrade hvor henholdsvis akutte eller kroniske effekter vil oppsta. For Frierfjorden er det en
rekke kjente utslipp som er mer eller mindre karakterisert mht toksisitet. Blant annet har Norsk Hydro
fatt pdlegg om atoksisitetsteste sine utdipp fra klor alkalifabrikken, vinylklorid produksjonen og
etylenproduks onen. Status pa dette arbeidet er ikke kjent.

2.4.6 Bruk av biomarkgrdata for effektvurderingi risikoanalyser

Innen gkotoksikologi er biomarkarer blitt definert pa mange forskjellige méater, i dette prosjektet
defineres biomarkerer som en fysiologisk responsi individer som fglge av eksponering av
fremmedstoffer. Denne responsen er ofte relatert til mekanismer organismen har for & uskadeliggjere
fremmedstoffene og skille dem ut. En induksion av avgiftnings mekanismer er ikke i seg selv et
uttrykk for miljerisiko i den betydning at det indikerer tap av arter, men indikerer at organismer
allokerer energi/ressurser for & handtere fremmedstoffene slik at disse ikke medferer skade pa
organismen. Slik sett kan biomarkerer bade benyttestil & sette grenser for akseptable konsentrasjoner i
milj@et (pa grunnlag av kontrollerte laboratoriestudier) samt benyttesi felt for avdekke om masetning
er oppnadd. En slik malsetning kan vagre at for 10 individer av en kjent sensitiv organisme sa viser 2
eller faare en indukgon mer enn 50 % av normalnivaet for en gitt aktuell biomarkaer.

2.4.7 Rammefor et | T-basert risikovurderingsver ktay

For & samle teknikker, metoder og modeller som kan nyttesi en miljerisikovurdering er det aktuelt &
lage et I T-basert verktay. Dette vil muliggjare rask kjering av flere scenario slik at man kan avdekke
hvordan endringer i forutsetninger pavirker slutt resultatet. Dette er searlig anvendelig i forhold til
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vurdering av tiltak og vurdering av fremtidig utvikling uten tiltak. Ideelt sett bar verkteyet vaae slik at
det ogsa kan benyttesi andre fjorder med belastning med andre persistente miljagifter. Dette setter
krav til verktoyets:

e grensesnitt

programvare

datalagring

data presentagon

Produktet er et dataverktay som er beregnet for a gjennomfare miljerisikovurdering av organiske
miljegifter i norske fjorder. Arsaken til at det kalles dataverktay og ikke dataprogram, er at det i den
grad det er mulig vil baseres pa eksisterende dataprogram (f. eks. Excel, Visual Basic osv). Fordelen
med et slikt dataverktay er at det pa en oversiktlig og enkel méte kan synliggj ere effekten av
forskjellige utslippsscenarier eller remedieringsscenarier. Brukere som for eksempel er
forvaltningsorgan (SFT), problemeier (Norsk Hydro) eller saksbehandler (NIVA) skal kunne evaluere
effekten av planlagte tiltak via dette verktayet. Inputdata som forurensende kjemikalie,
utdippsmengde og varighet skal kunne leggesinn i programmet og spredningsberegninger,
effektvurderinger og risikovurdering vil bli gjennomfert.

2.4.8 Senditivitetsanalyse

For a styrke den kvalitative forstaelsen av de oppnadde risikoparametere skal det utvikles en
sensitivitetsanalyse. Ved hjelp av f. eks "Monto Carlo” simuleringer kan man analysere utsangskraften
til de oppnadde estimater for risiko. | tillegg vil man fainformasjon om hvilke parametere som bidrar
mest til usikkerhet rundt estimatene. Dette vil i neste omgang muliggjare en kost effektiv vurdering av
hvilke parametere som bar bestemmes med starre presigon. En slik analyse vil ogsa kunne gi
informasion om hvor store endringer i for eksempel tilfersel av miljegiften som skal til far man far en
signifikant endring i miljestatus. Dette muliggjer en lagt bedre grunnlag for iverksettelse av tiltak og
det blir ogsa lettere & prioritere tiltak ut fra hvor tiltakene far starst effekt pa miljetil standen.
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3. RESULTATER OG DISKUSJON

Av introduksjonen gar det fram at det er flere temaer knyttet til miljarisikovurdering som er vurdert i
dette progektet. For at gke lesbarhet og oversikt er temaene behandlet samlet under med resultater og
diskugoni ett. Referanser er samlet fellestil slutt.

3.1 Litteratur om dioksin og biomar ker data

(Ansvarlig: Ole @ystein Aspholm)

Dette punktet er resultat av en farste gjennomgang av litteratur men er likevel beholdt idet den gir en
brainnfering i problemstillingen omkring bruk av biomarkerdatai miljerisikovurderinger. Neste
avsnitt, punkt 3.2 gir en mer spesifikk vurdering av bruk av biomarkerer

Induksjon av CYP1A i fisk er viet stor oppmerksomhet som en biomarkar for eksponering til PAH,
PCB og dioksiner se oversiktsartikler (Goksgyr & Forlin 1992, Stegeman & Hahn 1994, Bucheli &
Fent 1995, Goksgyr 1995). | studier for & karakterisere CY P1A induksjon er det brukt spesifikke
miljagifter som polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), polyklorerte bifenyler (PCB) og
2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD), men ogsa modell stoffer som R-naftoflavon (BNF) og 3-
metylcholantren (3-MC). CY P1A induksjon kan pavises enten ved maling av katalytisk aktivitet (for
eksempel 7-etoksyresorufin O.deetylase, EROD), immunologiske metoder (ELISA, western blot,
immunohistokjemi) eller ved pavisning av mRNA (Goksgyr et al. 1991).

Knights (1997) hevder at biomarkerdata bar evalueres forsiktig og at sakalt ”kritisk kontaminant
konsentragonsverdier” som etableresikke uten videre bar benyttesi risikostyrt tiltaksforvaltning. Det
ber gjeres flere undersakel ser for &fa klarere sammenheng mellom vevskonsentrasjoner og effekter pa
organismer og populasjoner, bade med hensyn pa kort- og langti dseksponering.

Fossi, Savelli, et a. (1998) undersekte mixed function oxidase (MFO) indusering i krabben Carcinus
aestuarii ved eksperimentell eksponering av PAH og i feltstudier. De konkluderte at EROD aktiviteten
og benzo(a)pyren hydroksylase (BPH) aktiviteten i gjeller og hepatopankreas kan benyttes som
verktgy for & evaluere toksikologisk risiko som felge av lipofile miljagifter. Men problemer med
statistisk underbyggelse av data kan veare vanskelig pa grunn av hgy individuell variabilitet i

krabbene.

Faktorer som kan pavirke CY P1A protein niva:

e inhibering ved haye substratniva (Gooch et al 1989; Hahn et al 1993, Monosson & Stegeman,
1991)

e antagonistisk effekt av andre kontaminanter som TBT (Fent & Bucheli 1994; Fent 1996)

e endring som fa@lge av biologiske faktorer som kjgnn og reproduktiv status (Elskus et al 1991)

Courtenay, et al. (1999) observerte stor variagon i CYPLA1 mRNA indusering i atlantisk tomcod
(Microgadus tomcod) eksponert for 2,3,7,8-TCDD. Fisk fra et tungt forurenset omrade (Hudsonelva)
responderte ikke pa intraperitoneal (i.p.) injekgon av 0,5 pg for 2,3,7,8-TCDD/kg, mens fisk fraet lite
forurenset omrade (Miriamichielva) fikk 7-24 ganger gkning i mRNA niva ved tilsvarende injekson.

Den samme forfatteren gjennomfarte et dose-responsforsgk med i.p. injekgon av henholdsvis 3-NF,
B(a)P, PCB-77 og 2,3,7,8-TCDD i tomcod fra et lavforurenset omrade. Laveste konsentrasjoner som
signifikant induserte CY P1A1 mRNA var i mg/kg omrade for 3-NF og B(a)P, i ug/kg omrédet for
PCB-77 og i ng/kg omradet for 2,3,7,8-TCDD (Courtenay, et al. 1999) Ogsa andre undersgkel ser
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indikerer at dioksin (2,3,7,8-TCDD) er mest potent for &indusere cytokrom P450-avhengig
monooksygenase aktivitet i lever til pattedyr og fisk (Huff, et al. 1980, Goksgyr & Foerlin, 1992)

Nacci et al. (1999) har identifisert tilpassning til miljg hos fisk med haye konsentras oner av toksiske
og persistente dioksinliknende miljagifter. Nar Fundulus heter oclitus fra bade et forurenset omrade og
et ikke-forurenset omrade ble eksperimentell eksponert for 3-metylkloranten var EROD aktiviteten i
embryo fra den forurensede popul agonen mye lavere ssmmenliknet med den ikke-forurensede
populasionen (Nacci et a., 1999) | tillegg var klekkesuksesse og overlevelse hayere i eksponerte egg
fra den forurensede popul ag onen sammenliknet med den ikke-forurensede popul ag onen.
Undersgkelser gjennomfart av Prince & Cooper (1995)og Elskus et al (1991) tyder pa at redusert
respons pa dioksinliknende kjemikalier er forbundet med aryl hydrokarbon (Ah) reseptorenei
leverceller.

3.1.1 Toksikologisk virkning av dioksin

Ved vurdering av toksikologisk virkning av dioksin legges 2,3,7,8-TCDD kongeneren til grunn.
Strukturen har likheter til enkelte PCB’er og PAH, som binder til aryl-hydrokarbonreseptorer (AhR) i
cellene (Poland og Knutson 1982; Whitlock 1990, 1993). Dioksins toksi kol ogiske
virkningsmekanisme starter med binding til AhR i cytosol. Deretter overfares TCDD-AhR komplekset
til cellekjernen hvor det kobles med spesifikke kjerne trand okater protein (KTP). TCDD-AhR-KTP-
komplekset binder til dioksin responderende element pa DNA og forarsaker transkripsjon av cytokrom
P450 1A og andre mindre kjente proteiner, som kan forarsake toksiske effekter. Binding med Ah-
reseptorer er et ngdvendig trinn i de toksikol ogiske virkningsmekanismen, men det er ikke tilstrekkelig
alene aforarsake toksiske effekter. Fortsatt er de TCDD-responsive genene som forarsaker sveat
organ- artspesifikke toksiske effekter ukjente. Effekter som kan oppsta som fglge av dioksin er:

e gkt dadelighet
redusert reprodukson
feilutvikling av embryo
redusert vekst
indukgon av kreft
reduksion av thyroid hormon og vitamin A
redukson av vitamin K avhengige blod koagulerende faktorer i plasma

3.2 Bruk av biomarkerdata for effektvurdering i risikoanalyser

Innen gkotoksikologi er biomarkarer blitt definert pd mange forskjellige méter. Generelt kan
biomarkerer defineres som fysiol ogiske responser pa eksponering av stressorer som kjemiske
fremmedstoffer, responsene uttrykkes som oftest pa celle/subcelle niva (Benson og Di Giulio 1992;
Huggett et al. 1992; Depledge og Fossi 1994).

Biomarkarer indikerer organismers respons pa eksponering for enkle eller komplekse blandinger av
kjemiske fremmedstoffer som er biotilgjengeligei miljget. | dag anvendes en rekke biomarkarer i
effektstudier, i overvakning og ved kartlegging av forurensede omréder. Type biomarker varierer fra:

e generelle biomarkarer (f. eks. stress protein) til spesifikke (f. eks. acetylcholinesterase)

e bhiomarkerer med lav sensitivitet (f. eks. histopatologi) til hgy sensitivitet (f. eks kortisol)

e biomarkarer pamolekylaat (f. eks P450 1A) til individniva av biologisk organisasjon

Ved bruk av biomarkerer i miljgrisikovurderinger ber det fokuseres pa at valgte biomarkarer er
sensitive, spesifikke, gkologisk relevante, anvendbare og reproduserbare. Disse kriteriene utdypes litt
naamere nedenfor.
Nakkel kriterier for utvelgelse av biomarkaerer til bruk i miljerisikoanayser:
e Sengitivitet avhenger primaert av tre uavhengige faktorer: responstid, varighet av responsen og
hvor kraftig responsen er. Ideelt sett burde immunol ogiske, biokjemiske og patologiske

16



NIV A 4870-2004

responser forekomme like etter (fa dager) eksponering, forbli detekterbare mens fisken er
eksponert for fremmedstoff og avvike signifikant frakontroll eller basistilstander. Utvalgte
biomarkegrer ma vaare sensitive nok til a registrere biologiske endringer forbundet med kronisk
toksisitet og ikke bare forbundet med akutt toksisitet.

o Spesifikke biomarkarer er fysiologiske responser som kun aktiveres av en begrenset gruppe
fremmedstoffer. Et godt eksempel her er monooksygenase enzymet cytokrom P4501A, som
induseres av PAH, plane PCB’er, dioksiner og andre dioksinliknende stoffer. Cytokrom
PA4501A beskrives neamer senerei kapitelet. En annen spesifikk biomarker er metallothionin
en gruppe metall bindene proteiner som induseres av enkelte spesifikke tungmetaller. | tilfeller
nér det er usikkert hvorvidt et omrade er kontaminert av fremmedstoffer, kan det veare
formalstjenlig & kombinere uspesifikke biomarkarer og spesifikke biomarkgrer i screening
fasen.

o Ikologisk relevansvil s at den fysiologiske responsen i en organisme kan relateres il effekt
pa hgyere organisatorisk niva som reproduksjons-, populagons- eller samfunnsniva.

e Anvendbarhet innebagrer at biomarkerer for bruk i risikoanalyser ma vaare kostnadseffektive,
gjennomfarbare med hensyn pa feltinnsamling, anvendbare pa flere typer organismer.

e Reproduserbare; analysemetoden for biomarkeren ma vagre gjennomprevd og reproduserbar,
grad av variagon i resultater grunnet analysemetoden ma vaae kjent . Det ma vagre etablert
kvalitetssikringsprogram for analysemetoden, bade innen laboratoriet og mellom laboratorier.
| tillegg ber variagon i biomarkerrespons grunnet biologiske og fysiske faktorer vaare kjent,
det kan for eksempel vagre art, kjgnn, modningsgrad, vanntemperatur osv (aktuelle faktorer for
P450 1A blir diskutert senerei kapitelet). Ved design av feltinnsamling ma det tas hensyn til
alle faktorer som kan forarsake variasjon. Bade biologiske og fysiske faktorer maregistreres
og tas med ved evaluering og anvendelse av resultatene i risikovurderinger. For & ha kontroll
med en del av variasgionene forarsaket av biologiske og fysiske faktorer kan referansestasjoner
anvendes. Da ma det etterstrebes at forholdene, foruten forurensningsforholdene, er mest
mulig like mellom undersgkel sesomradet og referansestasioner.

Med hensyn pa miljerisikovurdering av dioksin-liknende stoffer i marint milja er cytokrom P450 1A
enzym aktivitet i fiskelever en svaat aktuell biomarker. Induksjon av P450 1A i fisk er viet stor
oppmerksomhet som en biomarker for eksponering til PAH, PCB og dioksiner se oversiktsartikler
(Goksgyr & Forlin 1992, Stegeman & Hahn 1994, Bucheli & Fent 1995, Goksgyr 1995). Det er fa
tilgjengelige publikasoner hvor P450 1A aktivitet er benyttet direktei risikovurderinger. Viderei
dette kapitelet evalueres bruken av P450 1A aktivitet som biomarker i miljerisikoanalyser pa grunnlag
av ovenstaende nakkelkriterier.

Sensitivitet

Cytokrom P450 1A er relativt sensitiv til PAH, dioksiner og furaner samt plane PCB’ er.

En rekke studier viser at av disse stoffene er dioksiner mest effektive til dindusere P450 1A.
Dose-responsforsgk med i.p. injekgon av henholdsvis B-NF, B(a)P, PCB-77 og 2,3,7,8-TCDD i
atlantisk tomcod (Microgadus tomcod) fra et lavforurenset omrade viste at |aveste konsentrasjoner
som signifikant induserte P450 1A1 mRNA var i mg/kg omréde for B-NF og B(a)P, i pug/kg omradet
for PCB-77 og i ng/kg omradet for 2,3,7,8-TCDD (Courtenay et al. 1999). Ogsa andre undersgkel ser
indikerer at dioksin (2,3,7,8-TCDD) er mest potent for &indusere cytokrom P450-avhengig
monooksygenase aktivitet i lever til pattedyr og fisk (Huff et al. 1980; Safe 1986; Goksgyr og Farlin
1992).

Spesifisitet

Cytokrom P450 1A induseres spesifikt av miljagifter som polysykliske aromatiske hydrokarboner
(PAH), plane polyklorerte bifenyler (PCB) og 2,3,7,8-tetrakl orodibenzo-p-dioksin (TCDD), men ogsa
modell stoffer som [3-naftoflavon (BNF) og 3- metylcholantren (3-MC). (Burke et al 1985, Goksgyr et
al.1991, Stegeman og Hahn 1994; Collier et al. 1995, Husgy et al. 1994, Goksgyr & Husgy 1997).

17



NIV A 4870-2004

P450 er en stor gruppe enzymer som inngdr i metabolismen av stoffer som skal forekomme i
organismer, deriblant hormoner. Dette svekker spesifisiteten til biomarkaren.

@kologisk relevans

@kologisk relevans en svaat viktig parameter ved vurdering av biomarkarens egnethet for bruk i
miljerisikovurderinger. Generelt sett bar utvalget av biomarkarer benyttet i feltvurderinger utfylle
behovene til risiko vurderer og risiko forvalter. Far feltunderseokel ser starter ber det utredes hvilke
endepunkter en milj arisikovurdering trenger for best & kunne vurdere miljgeffekter i hvert enkelt
tilfelle. Ved bruk i miljerisikoanalyser bar fremtidige biomarkerstudier fokusere pa a etablere relagon
mellom effekt pa biomarkernivatil effekt pa gkologisk signifikante endepunkt som f.eks.

reproduks ons-, populasions- eller samfunnsniva.

Det er klart at dioksiner, plane PCBer og enkelte PAHer samt deres metabolitter kan ha en negativ
effekt pa hgyere organisatorisk niva enn celleniva. Disse stoffene og deres metabolitter kan veae
carsinogene. Derimot er korrelagion mellom P450 1A enzym induksjon og toksiske effekter svaart
uklar i defleste studier (van der Weiden et al. 1992). Knights (1997) hevder at biomarkerdata ber
evalueres forsiktig og at sdkalt "kritisk kontaminant konsentrasjonsverdier” som etableres, ikke uten
videre ber benyttesi risikostyrt tiltaksforvaltning. Det bar gjeres flere undersgkelser for afa klarere
sammenheng mellom vevskonsentrasjoner og effekter pa organismer og popul asioner, bade med
hensyn pa kort- og langtidseksponering. Med andre ord pa grunnlag av dagens kunnskap om cytokrom
P450 1A enzymer har disse kun moderat gkologisk relevans. Det er derimot ikke sd mange andre
biomarkarer med klarere kobling mellom fysiologisk respons og @kologisk relevans. Under en
konferanse om biomarkarer i gkotoksikologi, i Christchurch New Zealand 14-16 juli 1999, ble det
konkludert med at etter mer enn ti ars forskning innen biomarkaromrédet er det skuffende lite
kunnskap om bruk av bimarkarer innen miljarisikovurderinger (Adams et al. 2001). Delegatene
hevdet at mangel paklare mal, vansker knyttet til design og anvendelse av forskningsprosjekter samt
mangelfulle forsgksdesign har begrenset utviklingen av anvendel se av biomarkerdata innen
miljerisikoanalyse. Videre utvikling innen fagfeltet biomarkearer bar fokuseres painkorporering og
anvendel se av biomarkerer inn mot miljevurderingsverktgy som miljgrisikoanayse.

Anvendbarhet

Anaysemetodene for P450 1A enzymnivaer etter hvert vel etablerte, induksjon kan pavises enten ved
maling av katalytisk aktivitet (for eksempel 7-etoksyresorufin O.deetylase, EROD), immunologiske
metoder (ELISA, western blot, immunohistokjemi) eller ved pavisning av mRNA (Burke et al 1985,
Goksgyr 1991, Stegeman og Hahn 1994; Callier et al. 1995). Mange av analysene er utviklet for bruk
av multibrenn plater og multibrenn platel esere, dette gjar metodene kostnadseffektive. P450 induseres
som kjent i en rekke organismer, framarint miljg er det sterst erfaring med fisk, men det er ogsa gjort
en del arbeid pa krepsdyr. Fossi et al. (1998) undersgkte mixed function oxidase (MFO) indusering i
krabben Carcinus aestuarii ved eksperimentell eksponering av PAH og i feltstudier. De konkluderte at
EROD aktiviteten og benzo(a)pyren hydroksylase (BPH) aktiviteteni gjeller og hepatopankreas kan
benyttes som verktey for a evaluere toksikologisk risiko som felge av lipofile miljggifter. Men
problemer med statistisk underbyggel se av data kan vaare vanskelig pa grunn av hey individuell
variabilitet i krabbene.

Reproduserbarhet

Reproduserbarhet er avhengig av reproduserbarhet i anvendte analysemetoder og grad av variagon i
P450 1A aktivitet som fglge av fysiske og biologiske parametere. Tabell 1 nedenfor oppsummerer
faktorer (ikke analytiske) som kan pavirke reproduserbarheten til P450 1A. Etter tabellen falger
enkelte eksempler fralitteraturen (se Tabell 2).
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Tabell 1.Faktorer som kan pavirke P450 1A aktivitet niva

faktor

effekt

innvirkning pa
anvendelse av data
i effektvurdering

referanser

haye substrat nivaer

inhibering av P450 1A
induksgon

e underestimering av
effekt

Gooch et al 1989;
Monsson and Stegeman
1991; Hahn et al 1993

anatagonistisk effekt av
andre kontaminanter:

TBT

inhibering av P450 1A
induksgon

e underestimering av
effekt

Fent & Bucheli 1994;
Fent 1996:

miljgadaptering hos fisk

redusert P450 1A

e underestimering av

som har veat induksion, mulig pa effekt Courtnay et al. 1999;
langti dseksponert for grunn av endring i Ah Elskus et al. 2000
dioksinliknende stoffer mengder/sensitivitet
ernagingsstatus Antar inhibering av P450 | ¢  underestimering av ingen

1A induksjon ved sulting effekt
kjann, modnings- og reduksion av P450 1A e bade Stegeman og Hahn 1994;

reproduktivstatus niva under vitellogenese underestimeringog | Elskuset al. 1991
overestimering av
effekt avhengig av
design av
feltinnsamling
e redusert anvendelse
ved vurdering av
effektdata fra
forskjellige arstider
artsvariagon klart hayere P450 1A redusert anvendelseved | Westernhagen et al.
nivai noen arter ennii vurdering av effektdata 1999; Eggens et al.1996;
andre fraflere arter 1995
vanntemperatur lavere P450 1A aktivitet | redusert anvendelse ved | Snegaroff og Bach 1990;
i kaldtvann adapterte fisk | vurdering av effektdata Kloeper-Sams og
enni varmtvann fraforskjellige omrader Stegeman 1992
adapterte og arstider

Sandflyndre (Limanda limanda) fra Tyskebukta har hgyest EROD aktivitet i fraapril til juli og lavest
aktivitet fra september til februar (Kriiner og Westernhagen 1999). | tillegg, under kjgnnsmodning
(februar-april) var EROD nivaet i hannfisk signifikant hgyere enn i hunnfisk (Westernhagen et al.
1999: Forlin og Haux 1990). Ogsdi regnbuearret (Salmo gairderi) er det malt hayere P450 nivai
lever hos hann- enn hos hunnfisk (Forlin og Haux 1990; Stegeman 1980)

Art til art variagoni EROD aktiviteten er ogsa pavist for en rekke arter, blant de mest studerte er
forskjellen mellom sandflyndre, skrubbe (Platichtys flesus). Som oftest nér begge artene er samlet
under like forhold og pa samme omrade er EROD aktiviteten i sandflyndre (hann) tretil fire ganger
hgyere enn i skrubbe (hann) (Westernhagen et al. 1999; Eggens et al.1996; 1995)

Courtnay et al. (1999) observerte stor variagon i P450 1A1 mRNA indusering i atlantisk tomcod
(Microgadus tomcod) eksponert for 2,3,7,8-TCDD. Fisk fra et tungt forurenset omrade (Hudsonelva)
responderte ikke paintraperitoneal (i.p.) injekgon av 0,5 ug for 2,3,7,8-TCDD/kg, mens fisk fraet lite
forurenset omrade (Miriamichielva) fikk 7-24 ganger gkning i mRNA nivaved tilsvarende injekson.
Andre fisk har ogsa vist tilpasning til milja med hgye konsentrasioner av toksiske og persistente
dioksinliknende miljagifter. Nar Fundulus heteroclitus fra bade et forurenset omréde og et ikke-
forurenset omrade ble eksperimentell eksponert for 3-metylkloranten var EROD aktiviteten i embryo
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fra den forurensede populasjonen mye lavere sammenliknet med den ikke-forurensede populasonen
(Nacci et al. 1999). | tillegg var klekkesuksess og overlevel se hgyere i eksponerte egg fra den
forurensede popul agonen sammenliknet med den ikke-forurensede populasonen. Undersakel ser
gjennomfart av Prince & Cooper (1995) og Elskus et al. (2000) tyder pa at redusert respons pa
dioksinliknende kjemikalier er forbundet med redusert mengde aryl hydrokarbon (Ah) reseptorer i
leverceller. Flere av de toksikol ogiske effektene av dioksin er mediert gjennom binding til Ah
reseptorer og transkripson av proteiner.

Med gkt bruk av biomarkerer i forbidelse med overvaking (ref JAMP og lignende) vil tilfanget av
naturlig variagon i disse paramtre gke noe som vil gi et bedre statisktisk grunnlag for & vurdere egne
data. Derved vil ogsa anvendbarheten til disse metodene ake.

Tabell 2. Effektdata med P450 1A indukson som endepunkt

Art ekspon | eksponert stoff og eksponeringstid EROD aktivitet referanse
eringsv | konsentrasjon
e
Regnbue | fade 2,3,7,8TCDD 5 dagn 22-17-26 0og Fisk et al. 1997
orret 0—40—192 og 413 pg/g 31 pmol/mg
fade protein/min
30 dagn 21 -29-3509
78 pmol/mg
protein/min
lake fade 2,3,7,8TCDD 5 degn 4-3-3098 Fisk et al. 1997
whitefish 0—40-189 og 380 py/g pmol/mg
fade protein/min
30 degn 4-5-100g6
pmol/mg
protein/min

3.2.1 Anvendelse av EROD datai miljgrisikoanalyse av dioksin

Utfordringen ved anvendelse av biomarkerdatai miljgrisikoanalyser er a etablere konsistente grenser
for akseptabelt/uakseptabelt niva av aktuell biomarker, i dette tilfellet EROD-aktivitet. Som fglge av
stor artsspesifikk variagon i EROD-aktivtet ved lik dioksin eksponering, er det viktig at akseptgrenser
etableres pa grunnlag av data fra samme art som benyttesi undersgkelsen. Det betyr at konvensjonell
anvendel se av gkotoksdata for etablering av PNEC grenser, ikke er anvendbart i forbindelse med
biomarkearer for eksponering/effekter av dioksinliknende stoffer.
Etablering av akseptgrenser ma gjennomfeares pa grunnlag av data for bakgrunnsniva av EROD-
aktivitet i spesifikk art og i spesifikt vev, her anbefales leverceller, samt pa bakgrunn av artsspesifikke
akotokstester med EROD-aktivitet som endepunk.
| " Grenlandsprogektet” er det foretatt analyser av EROD-aktivtet i leverceller frasild, brigling, torsk,
skrubbe og §@arret. Det er behov for en litteraturstudie for & samle inn data om studier med EROD-
aktivitet som endepunkt og dioksin som eksponeringsstoff, for disse artene. Dessverre er det lite
litteratur pa omradet. Parametere som ma vaae med ved vurdering av slike studier er:

e art
vev
temperatur i vannet under forsaket
eksponeringsveier (oralt, i.p., vann)
kjann pa fiskene
modning og reproduksjonsstatus pa fiskene
analyse laboratorium og metode
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Data om bakgrunnsnivai naturen ma etableres pa bakgrunn av overvakningsdata og
forskningsresultater fra Norge og andre land med tilnaamet likt marint klima, dvs kal dtemperert
klima. Arter hvor det forekommer en del nagonale data er torsk, skrubbe og sandflyndre. For disse
artene er det ogsa en del data fra England. Ved innsamling av bakgrunnsdata ma f@lgende parametrene
0gsa vaae med:

art

vev

temperatur i vannet ved innsamling

kjgnn pa fisken

modning og reproduksonsstatus pa fisken

kondigon til fisken

analyse laboratorium og metode

Utfordringen ved anvendelse av data fraforskjellige laboratorier er at det i liten grad har veart
interkalibrering av metodene mellom laboratorier. Denne variasjonen kan imidlertid handteres ved a
benytte statistiske metoder for & etablere representativt bakgrunnsniva for EROD-aktivitet.

Ved giennomfering av risikovurdering bar etablerte grenseverdier sammenliknes og/eller kalibreres
mot EROD-aktivitet i leverceller til fisk frareferansestas oner innsamlet i forbindelse med innsamling
av prever fra potensielt forurensede stas oner.

Niva pa EROD-aktivitet i leverceller til fisk samlet inni potensielt forurensede omrader ma
sammenliknes med de etablerte grenseverdiene for & vurdere om det er sannsynlig for eksponering av /
effekter av dioksinliknende stoffer. Som tidligere nevnt er det ganske stor individuell variagon i
EROD-aktivitet hosfisk, derfor er det ngdvendig med minst 15 paralelle prover (fisk) frahver
stagon, for akunne gi utsagn om at det er risiko for skade fra eksponering av dioksinliknende stoffer
eller ikke.

3.2.2 Generell bruk av biomarkerdatai miljerisikovurdering

Eksempelet med dioksin viser av bruk av biomarkaerer kan vaae et nyttig verktoy i
miljerisikovurdering av lokaliteter hvor det flere diffuse kilder (kilder i denne sammenheng kan vaae
deponering fraluft, sigevann frafyllinger, utlekking fra sediment osv) og hvor det kan multippel
eksponering av flere miljagifter (f. eks. dioksin, PAH, PCB). En miljgriskovurdering av en slik
lokalitet vil haflere faser. | fase 1) foretaes en nétilstandvurdering, hvis denne vurderingen tilsier
uakseptable forhold vil fase 2 og 3 aktualiseres. | fase 2) ma mulige kilder identifiseres og ulike tiltaks
planer utvikles og iverksettes. Etter at tiltak er utfert ber det altid felges opp med en fase 3) hvor
formalet er Amale effekt av tiltak pa miljgstatus.

Fase 1)

Innledningsvis bgr man ga forholdsvis bredt ut med hensyn til bruk av biomarkerer slik at flere ulike
grupper av miljggifter kan registreres. For hver biomarker som skal benyttes ma felgende forhold
vurderes far prevetaking begynner.

o Art

vev

arstid og temperatur i vannet ved innsamling

kjann pa fisken

modning og reproduksjonsstatus pa fisken

kondigon til fisken

analyse laboratorium og metode
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Av disse parametrene er det ssalig knyttet mange viktige forutsetninger til valg av art. Den bar blant
annet vaare rimelig stedegen, vaare fangstbar (nok eksemplarer av noenlunde lik starrel se og kjann), og
vage benyttet tidligere. Hvis det mangler arter som ellers ville vaare typisk for biotop kan det vaae
aktuelt med utsetting av organismer i bur over tid og felge endring i utvalgte biomarkerer over tid.

Hvis resultatene tyder pa uakseptabel eksponering av miljggifter iverksettes fase 2.

Fase 2)
Tiltaksplaner utredes og iverksettes.

Fase 3)

Fase 3 giennomferes fra 1-3 ar etter at tiltak er gjennomfart og ferdig. Frafase 1) ble det klart hvilke
biomarkarer som ga mest markant utslag. Et nytt prevetakingsprogram med redusert antall arter og
biomarkerer blir gjennomfert for & dokumentere effekt av tiltak.

3.2.3 Bruk av biomarker indukgon som grunnlag for PNEC eller PNEBB estimering

Som vist for dioksin i punkt 3.3.1 er det relativ godt samsvar mellom PNEBB estimert ut fra ulike
toksisitetstester og body burden konsentrasion for induksjon av EROD. Dette er et aspekt som kan fa
stor betydning for hvordan vi tester kjemikalier og bruk av applikasjonsfaktorer. Ved overgang til bruk
av biomarkarer som basis for etablering av PNEC eller PNEBB vil man kunne redusere antall
dyreforsgk betydelig, mange biomarker endepunkter kan undersgkesin vitro og selv in vivo studiene
krever kortere eksponering og faare test organismer en tradisonelle kroniske studier. Fer bruk av
biomarkerer kan bli aktuelt myndigheter i en regulativ form ma man komme frem til “guidelines” for
hvilken informasion som maknyttestil data for a kunne tolke dem “korrekt” f. eks. ma studier vaare
tilgjengelig som beskriver nivafor signifikant indukson relativ til kontroll. En del forhold ma avklares
i hvert enkdlt tilfelle (=kjemikali€). De er:
e Estimert PNEBB er begrenset til ”compartment” pa samme méate som PNEC

(akvatisk-sediment og pelagialen, terrestrisk osv)
e Valgav "akseptable” metoder

Eks.dioksin: EROD, GST?, ALA-S?

PAH: EROD, PAH-metabolitter, DNA-addukter

metaller: MT, ALA-D
e Verdier mavage sammenlignbare

"standardisere” for art, kjann, temperatur, i forhold til aktuell ” compartment”
e Applikagonsfaktor pa 1 forutsetter

-mest sensitiv art og mekanisme

-variagon mellom arter (innen gruppe, f eks fisk), mekanismer (" detekg onsgrense”) er kjent.

-Ellers ma en applikagonsfaktor mellom 1-10 vurderes.

Validering

Validering vil vaae aktuelt hvis resultatet av miljarisikovurdering gir PEC/PNEC eller PBB/PNEBB i
omradet 0,001 til 10. Disse grensene vil vagre avhengig av konfidensintervallet til risikoestimatet.
Vdidering ved bruk av biomarkerer vil vaare aktuelt bade nar PNEC eller PNEBB er etablert pa
tradigonelt vis eller ved bruk av biomarkearer. | motsetning til miljerisikovurderingen som baserer seg
palaboratorie genererte data er formalet med validering & preveta relevante organismer (dvs arter som
er kjent som sensitive organismer) i eksponert milja og analysere grad av induksgon av biomarker(er) i
disse.
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3.3 Estimering av PNEBB for Dioksin

(ansvarlig: August Tobiesen)

Dioksin er en samlebetegnel se pa gruppe klorerte organiske molekyler (dioksin og furaner) med tildels
meget heye LogK ow verdier. For dioksiner varierer Log Kow mellom 6,8-7,8 mens for furaner varier
logKow mellom 6,3-7,7. Det innebagrer at disse stoffene er meget lipofile samt at vannlgsligheten er
meget lav. Hayest vannlgdighet har TCDF med 419 ng/l, mens det for TCDD er 19 ng/l. De andre
kongenerer har synkende | zslighet med gkende kloringsgrad. Laveste malte verdi er 1,3 ng/l for
HCDF. Dette medfarer meget lang tid far det blir likevekt mellom konsentragon i vannfasen og i
organismen. Ettersom det er konsentragonen inne i organismen som avgjer effekten av eksponeringen
blir Body burden et bedre mal for eksponering enn ekstern eksponering for stoff med hay Logkou.

Den meget haye toksisiteten av dioksiner skyldes at de bindes effektivt til en spesifikk reseptor kalt
Ah-reseptoren i celleplasmaen. Bindningen utlaser en kjede av reakgoner hvor Ah-reseptoren til slutt
koplestil en DNA-sekvens etter & havandret inni cellekjernen. Bindningen til Ah —reseptoren varierer
mellom ulike kongener av PCDD og PCDF, avhengig av molekylenes geometriske konfigurasjon.
Andre miljagifter med dioksinlik struktur som noen PAHer og plane PCB-kongener, bindes ogsa til
denne reseptoren og har derfor liknende toksiske effekter. Pa grunn av forskjellenei bindningstyrke til
Ah-reseptoren har de ulike nevnte miljggiftene ulik toksisitet. Den samlede konsentrasjonen av disse
stoffene uttrykkes derfor ofte som toksisitetsekvival enter basert pa den mest toksiske dioksin kongener
2,3,7,8-TCDD (Van den Berg et a.1998). | det falgende er alle konsentragoner av dioksiner angitt
som toksisitetsekvivalenter Dette muliggjer en samlet vurdering av ale stoffer med dioksin-liknende
toksisk virkningsmekanisme.

PNEBB for dioksin er beregnet separat for ulike organismegruppene ager, invertebrater, fisk, fugl og
pattedyr. For de organismegrupper hvor datamengden har vaatt tilstrekkelig, er PNEBB beregnet pa
grunnlag av en statistisk log-normalfordelingsanalyse. For alger og invertebrater, hvor datagrunnlaget
var mindre, er PNEBB beregnet fralaveste NOEC-verdi og med applikagonsfaktorer i henhold til
TGD (SeTabell 3). Testdataer delt inn i akutt tester og kroniske tester og statistisk analysert mht til
log normalfordeling. For alger og invertebrater er det ikke tilstrekkelig med datatil en dik analyse dik
at faktorer mellom 1000 og 10 er benyttet. | Tabell 5 nedenfor er resultatet av statistisk log
normalfordeling analyse gjengitt. Av Tabell 3 fremgar det at ved statistisk vurdering skal det benyttes
en faktor pAmellom 1 og 5. | denne studien sa er applikasjonsfaktor faktor pa 5 benyttet. Litteratur
testdata benyttet er gjengitt i vedlegg B

Tabell 3.. Applikagons faktorer som benyttes ved estimering av PNEC og PNEBB avhengig av
testtype

Tester tilgjengelig Faktor
3 Akutte tester (alger, invertebrater, fisk) 1000

1 kronisk test mest sensitiv art 100

3 Kroniske tester (alger, invertebrater, fisk) 10

Arts senditivitets fordeling metode 1-5

ved estimering av PNEBB sd er det BB (body-burden) som
ergatter C (concentration)
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Tabell 4. Applikag onsfaktorer benyttet til beregning av PNEBB fratoksisitetsdata ved statistisk
estimering

Metode Grunnlag for PNEBB Applikas onsfaktor
TGD Laveste LD50 eller NOEBB 10-1000 (Se Tabell 3)
Statistisk analyse av LD50 HC5 50
Statistisk analyse av LOAEL HC5 10
Statistisk analyse av NOAEL HC5 5

Den statistiske analysen av toksisitetsdata for beregning av PNEBB ble gjort som beskrevet av
Aldenberg & Jaworska (2000). Effektkonsentrasjoner for hver organismegruppe ble organisert i
stigende rekkef @l ge og analysert med hensyn til normalfordeling etter logaritmisk transformering. Med
utgangspunkt i gjennomsnittsverdi og standardavvik ble den konsentrason som forventes beskytte
95% av organismene (HC5), bestemt fra tabellenetil Aldenberg & Jaworska (2000). Det er gjort
separate analyser av data for akutt toksisitet (LC50-verdier), kroniske LOAEL (Lowest Observable
Adverse Effect Loading) og NOAEL (No Observable Adverse Effect Level). Til sammenlikning er
0gsa PNEBB beregnet pa grunnlag av laveste effektkonsentrasjoner med applikasjonsfaktorer i
henhold til TGD. Applikasionsfaktorene som er benyttet i de ulike PNEBB-beregningene er presentert
i Tabell 4. Resultatene er sammenstilt i Tabell 5. Faglgende metode ble benyttet for statistisk
beregning av PNEBB verdier. Test datafor hver gruppe (fisk, fugl og pattedyr) ble organiser i stigende
rekkefgigei en kolonnei Excel. Data ble transformert til 1og verdier og analysert med hensyn til log
normal fordeling. Fra denne analysen benyttes gjennomsnittsverdi og standard avvik. Aldenberg &
Jaworska (2000) har laget tabeller som kan benyttes for & ekstrapolere til 95 % til et beskyttelse
estimat. Falgende ligning er benyttet:

log(PNEBB) = X — K, - s (1)

Hvor X er giennomsnittverdi, K er ekstrapoleringsverdi fratabell 1i Aldenberg & Jaworska (2000)
og s er standard avvik. Pa samme vis kan man beregne 95 % konfidens intervall for denne verdien ved
ahente ut Ks eskstrapoleringverdier i tabell 1i Aldenberg & Jaworska (2000). | Tabell 5 er resul atet
av disse beregninger gitt for fisk, fugl og pattedyr. Til sammenligning sd er PNEBB ogsa estimert ved
bruk av TDG sine assessment faktorer, se Tabell 3. Av Tabell 5 gar det fram at det er stor samsvar
mellom de ulike metodene for & beregne PNEBB. Det er ogsd interessant alegge merke til hvor liten
forskjell det er i PNEBB verdier for ulike organisme grupper. Dette tyder pa at effekten av Dioksin er
generell og man kan trolig ekstrapolere disse PNEBB verdier til ogsa a gjelde andre dyregrupper enn
de som er undersokt.

| Figur 1 er det vist et eksempel pa hvordan testdata er tilpasset den statistisk estimerte kumulative
kurve ved antagelse av at data er normalfordelt.
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Figur 1. Eksempel pa statistisk behandling av testdata for fisk for estimering av HC5 (5% percentilen
til kurven) som benyttestil etablering av PNEBB verdi. Testdata er organisert i stigende rekkefglge
mht aktuelt endepunkt. Inntegnet kurve er statisktisk beregnet kumulativ fordelingskurve for
observerte testdata ved antagel se om normalfordeling av data.

Tabell 5. PNEBB for dioksini fisk, fugl og pattedyr beregnet med forskjellige metoder og
datagrunnlag. PNEBB TGD er basert pa laveste effektkonsentrasjon med applikasjonsfaktor. PNEBB
LD50 er basert pa HC5 for akutt-tester. PNEBB LOAEL og PNEBB NOAEL er basert pAHCS fra
kroniske toksisitetstester. "n” angir antall observasgoner Konfidensintervall angir 95 % omrédet for
estimert PNEBB. Konsentragone er angitt som ng/g.

Organisme |PNEBB|PNEBB|n |Konfidens [PNEBB |n |Konfidens |PNEBB |n |Konfidens

gruppe TGD |LD50 intervall  [LOAEL intervall  [INOAEL intervall
Fisk ng/g 2,1 0,34 | 35| 0,12-0,74 | 081 |18|0,16-251| 0,82 8 0,064-3,1
Fugl ng/l 05 081 | 7 | 001-60 0,13 | 7|0,001-1,41

Pattedyr ng/g| 0,6 | 4,90 | 9 | 0,16-31,0

Aldenberg & Jaworska (2000) gir ogsa en metode for & beregne statisti sk hvor stor % andel av artene
er i faresonen gitt en bestemt konsentrasgjon. Dette kan beregnesi henhold til ligningen

k. = Iog(konsen;rasg on) — X @

notagon er somi ligning (1). Ved linesa interpolasion med ks i Tabell 2 fra Aldenberg & Jaworska
(2000) leses % andel av arter som er pavirket ved en gitt konsentragion ut direkte. | Tabell 6 er dette
gjort for de TGD verdiene som ble gjengitt i Tabell 5. Av Tabell 6 far man inntrykk av at PNEBB
verdier for fisk og fugl estimert i henhold til tradisonell bruk av applikagons faktorer gir relativ hay
sannsynlighet for at en ugnsket hgy prosent andel av arter blir negativt pavirket. Dette til tross for at de
kun overstiger statistisk etablert PNEBB med en faktor 2-3.
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Tabell 6. Statistisk beregnet andel av arter som blir pavirket ved PNEBB konsentrasjon tilsvarende
den som ble estimert i henhold til TGD.

Fisk Fugl Pattedyr
TDG 2,1 0,5 0,6
PNEBB ng/g
@vre % 47,8 36,1 8,0
Middel % 24,0 13,1 2,1
Nedre % 9,7 1,2 0,1
Ks -0,78 -1,27 -2,26

3.3.1 Biomarkgarbasert estimat for PNEBB

Det er betydelig litteraturdata mht til EROD induksjon hos organismer (fisk hovedsaklig) ved
eksponering med dioksin. Mye er utfart i laboratoriet under kontrollerte forhold til svarende
toksisitetstester. Disse dataene er samlet i vedlegg B. Tilsvarende som for kroniske toksisitetstester sa
kan endepunkter kategoriseres NOAEL (No Adverse Effect Level), LOAEL (Lowest concentration
with Adverse Effect Level) eller EC50 (50 % Effect Concentration). Statistisk analyse tilsvarende det
som ble benyttet for toksisitetstester er utfart pa dette materialet og presentert i Tabell 7 sammen med
tall fra Tabell 5 for sammenligning. Ettersom data benyttet ale er frafiskestudier er det mest relevant
asammenligne med resultater for fisk. Her ser vi at biomarkerdata gir en PNEBB 2-4 ganger hgyere
enn PNEBB basert pa toksisitetstester. Tar man hgyde for at NOAEL data er dividert med 5 og LOAL
dataer dividert med 10 (i henhold til Tabell 4) sa betyr det at kritisk grense for effekter pa
biomarkerer og kroniske effekter er sasmmenfallende. Som forklaring til liten forskjell i nivafor
indukgon av EROD og skadelig effekt kan skyldes at EROD er mdlt i voksen fisk mens skadelig
effekter pafisk er observert pafiskelarver. Fiskelarver har ofte i toksisitetstester med andre
kjemikalier vist seg a veae et saalig sensitivt livstadium.

Biomarkerdata samsvarer bra med toksisitetsdata

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

Tabell 7. Statistisk behandling av biomarkerdata for etablering av PNEBB pa tilsvarende metode som
for testdata. Det er ikke brukt noen applikas onsfaktor pa biomarkerdata. Se punkt 2.3 med hensyn til
forklaring av estimerings metoden.

Organisme PNEBB|PNEBB|n |Konfidens [PNEBB|n |Konfidens |PNEBB |n |Konfidens
gruppe TDG |LD50 intervall  [LOAL intervall  |[NOAEL intervall

Fisk ng/g 2,1 0,34 | 35| 0,12-0,74 | 0,81 (18| 0,216-2,51 | 0,82 8 | 0,064-31
Biomarker ng/g 15|11 0,04-12,8 3,59 8 | 0,03-40,0

3.3.2 Konklugon med hensyn til estimater for PNEBB

Ny metoder for statistisk vurdering av testdata gir mulighet for & etablere PNEBB (PNEC) verdier
med kjent sannsynlighet og usikkerhet. | eksempelet med dioksin viser det seg at det er liten forskjell i

26



NIV A 4870-2004

faktisk oppnadd PNEBB verdi om man benytter applikasons faktorer palaveste NOEAL (NOEC)
verdi eller beregner denne statistisk. Den store forskjellen blir at statistisk estimering kan benyttestil &
si noe om hvor sikkert/usikkert en konklusjon som bygger pa disse resultatene er. Dette er viktig i en
prosess hvor det er aktuelt & bed utte tiltak pa grunnlag av miljerisikovurderinger som bygger pa
PBB/PNEBB (PEC/PNEC). | detilfeller hvor usikkerheten er for stor kan man vurdere objektivt om
det er usikkerhet rundt PBB (PEC) eller PNEBB (PNEC) som er bidrar mest og foreta en kost/nytte
vurdering av hvilken sterrelse som bgr forfines. Metoden (ligning 2) gir ogsa mulighet for statistisk
vurdering av hvordan endring i konsentrasjon i miljget kan pavirke % andel av arter som blir pavirket.

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

| den vidererisikovurderingen i dette prosjektet er PNEBB = 0,82 ng/g benyttet for fisk, PNEBB =
0,13 ng/g benyttet for fugl og PNEBB = 4,9 ng/g benyttet for pattedyr (Se Tabell 5).

3.4 Konsekvensvurdering

(Asvarlig: Marianne Olsen)

| en konsekvensvurdering ansker man a utdype ytterligere konsekvenser for naturmiljget basert pa
stedspesifikk informagon, dette for & gi myndigheter bedre grunnlag for prioritering av tiltak basert pa
f. eksomfang i skade, areal av pavirket omrade, naturverdi av pavirket omrade o.l. Det er klart at
vannpytt i Odo ikke har samme betydning som Grenlandsfjorden, men det kan vaare nyttig med et
verktgy som kan skille bedrei mindre opplagte tilfeller.

3.4.1 Bakgrunn

Progektet Dioksiner i Grenlandsfjordene er resultat av et samarbeid pa oppdragsiversiden mellom
NFR og Norsk Hydro, og som ut@gvende partnere flere sentral e forskningsinstitugoner. Progektet har
en tiltaksorientert problemstilling og det er forventet konkrete leveranser som skal gi innspill i en
beslutningsprosess, samtidig som progektet vil gi forskningsresultater innenfor en rekke tema relatert
til forurensningsproblematikk.

Miljerisikoanal syer er et velkjent verktay i beslutningsprosesser innenfor en rekke problemstillinger
knyttet til industri og forvaltning av miljaressurser, men metodikk er likevel ikke fullt utviklet og
tilpasset de mange ulike problemstillingene. EUs direktiver vedrarende nye og eksisterende
kjemikalier (Commission Directive 93/67/EEC og Commission Regulation 1488/96) er implementert i
Norge og retningslinjene for gjennomfaring av miljarisikoanalyser som falger direktivet gjennom
TGD (Technical Guidelines Document, (EC 1996)) har dannet mal for hvordan slike analyser kan
gjennomfares for kjemikalier.

Progjektet dioksiner i Grenlandsfjordene er satt sammen av del prosjekter som tilsvarer den allment
aksepterte grovstrukturen i en miljerisikoanalyse; kartlegging av eksponeringssituasonen, dvs. utslipp
og spredning i resipienten og belastningen i biota, effektvurdering, konsekvensvurdering og
risikovurdering. Det er forventninger til at delprog ektet Miljarisikoanalyse vil gi et utvidet
beslutningsgrunnlag om evt. fremtidige tiltak, at miljarisikoanalysen vil vaae et hensiktsmessig
verktgy for & vurdere endringer som fglge av evt. tiltak og at den metodikk som utviklesi prosjektet
vil vaae egnet for miljarisikoanalyser av norske fjorder generelt.

3.4.2 Hensikt og malsetning

Hensikten med delprosjekt 5 Miljarisikoanalyse har vaat atai bruk resultater frade evrige deler av
DIG-prosjektet sa langt det er mulig, sammenstille disse ved hjelp av den metodikk som del prosj ektet
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kommer fram til og gi en stedspesifikk analyse av den risiko miljget utsettes for ved en gitt
forurensningsbel astning.

Delarbeidets mdl har vaat & gjennomfere den stedsspesifikke konsekvensvurderingen for
Grenlandsfjordene og utvikle en egnet metodikk for & oppna dette.

Det har vaat noe diskugon i progektet hvor langt miljgbegrepet skal trekkes utover gkologiske
parametere og om det er hensiktsmessig a inkludere andre parametere enn akol ogiske for & bedemme
risko. Bakgrunnen for forslaget om a evt. vurdere andre parametere har vaat at det i en
beslutningsprosess vil vaae nadvendig & inkludere hensyn som gar ut over de gkologiske verdier, slik
som hensynet til sosiokulturelle og samfunnsgkonomiske verdier. Det kan vaare en fordel at ulike
forhold innenfor et baarekraftperspektiv blir behandlet pd samme méte og sammenstilt for en helhetlig
vurdering. Imidlertid har prosjektet valgt & holde fokus pa de rent gkol ogiske konsekvensene av en
forurensningssituason, og dette delarbei det rapporterer derfor resultater begrenset til dette.

3.4.3 Arbeidsoppgaver

Oppdraget har veat definert slik:

" Lage retningslinjer for hvordan utfare en konsekvensvurdering av miljggift i fjord hvor man ogsa
inkluderer sosiogkonomiske forhold i tillegg til miljarelaterte forhold. Som praktisk eksempel skal
dioksini Grenland vurderes.”

Som beskrevet ovenfor har oppgaven begrenset seg i forhold til denne beskrivelsen.

Arbeidsoppgavene for & gjennomfare konsekvensvurderingen har bestétt i :
1. Foredaparametere og vurdere anvendelsen av dissei en konsekvensvurdering
2. Klassifisere parametrene avhengig av utslag
3. Utvikle metodikk for a uttrykke og vurdere konsekvens ved hjelp av parametrene

| tillegg har arbeidet bestatt i & beskrive konsekvensvurderingens rolle i en miljerisikoanalyse og
foresla generell metodikk for den endelige miljgrisikovurderingen, dvs. der resultatene fra
miljerisikoanaysen sasmmenholdes med akseptkriterier, dvs. toleransegrense for risiko. Arbeidet har
imidlertid ikke omfattet & utarbeide fordag til akseptkriterier. Dette er en oppgave som industrien selv
matadel i sammen med myndighetene og vil variere avhengig av lokale mal for en evt. opprydding.

3.4.4 Framgangsmatei arbeidet
3.4.4.1 Foredaparametere

Tradigonelt er begrepet PEC/PNEC (Predicted Environmental Concentration/Proposed No Effect
Concentration) anvendt som indikasjon pa gkologisk risiko ved en kjemikaliebelastning . PEC/PNEC
> 1utlgser videre undersgkelser for a forbedre grunnlaget for & beregne PEC og/eller PNEC og i siste
rekke tiltak som kan redusere den ene eller begge faktorene. Uttrykket er en indikator pa om en effekt
kan forekomme i en generdl| resipient, der man antar at de organismer man har toksisitetsdata for
representerer de mest utsatte organismene i resipienten. Uttrykket sier imidlertid ingenting om
effekten pa spesifikke ressurser, for eksempel en bestemt bestand, og langt mindre om den gkol ogiske
konsekvensen, omfanget av denne eller alvorlighetsgraden. Ved Norsk Hydros Forskningssenter er det
utviklet og utprevd ulike varianter av metodikk for & gjennomfere lokal spesifikke
konsekvensvurderinger (internrapporter). Det har vaat gnskelig & fa et mer nyansert
beslutningsgrunnlag enn PEC/PNEC alene. Denne utpravingen har skjedd i forlengelsen av
utviklingsarbeidet for a komme fram til en standard for miljerisikoanalyser for offshore industrien
(OLF, 2001), og har vaat spesielt rettet mot landbasert industri og kjemikaliebelastning i forbindelse
med denne. Ideen har vaat at man gjar en lokalspesifikk kvantitativ analyse hvor man inkluderer flere
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parametere enn PEC/PNEC og kommer fram til et uttrykk for mulig konsekvens som ivaretar bade det
generelle farepotensia et og de lokale betingelser som kan vaae avgjegrende for & fa utlast en mulig
konsekvens eller vil pavirke omfanget av denne.

En gkologisk konsekvens kan sies & ha flere dimensoner; bade pa ulike gkologiske niva (art, bestand,
gkosystem), utstrekning i tid og utstrekning i rom. Alvorlighetsgraden bestemmes bade av omfanget
innenfor disse dimeng onene men ogsa av den verdi gkosystemet som helhet eller elementenei det blir
tillagt. Det har vaat et mal a finne parametere som sammen gir et komplett bilde av konsekvens.

For a kunne skille ut aktuelle parametere ble det satt opp ett sett med kriterier
Vesentlig for beskrivelse av gkologisk konsekvens

Unik og ikke overlappende med annen parameter

Ngadvendige opplysninger tilgjengelige

Kvalitativ eller kvantitativ malbar

VVVY

Arbeidet med & komme fram til parametere har basert seg pa tidligere arbeider gjennomfert i Norsk
Hydro (Interne rapporter), diskusoner i delprogektgruppen og med relevante fagpersoner i den
offentlige forvaltning.

K ontaktperson Institug on

Morten Johannessen Miljevernavdelingen, Fylkesmannen i Telemark
Lars Haukvik Telemark Fylkeskommunen

Eigil Movik Miljavernleder Skien kommune

Age Foldvik Miljavernleder Porsgrunn kommune

Vibeke Nenseth NIBR

Maélet med diskusjonene har vaat afainnspill til hva som lokalt sett blir betraktet som vesentlige
akologiske verdier og hvilke faktorer som kan bidratil a forsterke en lokal konsekvens.

Porsgrunn kommunes arbeid med & komme fram til baarekraftindikatorer har blitt gjennomgatt,
likeledes Utkast til veileder for vurdering av miljakonsekvenser av kommunale tiltak (1996), Utkast til
miljemal og tilharende resultatindikatorer (1996) samt arbeidet med kartlegging av biologisk
mangfold. Dette kartleggingsarbeidet har imidlertid ikke inkludert marine forhold (pers. med. Age
Foldvik). Det var begrenset med innspill som kom gjennom diskusjonene.

3.4.4.2 Klassifisere parametre

De foresl dtte parametrene kan ha ulike utslag og disse utslagene vil i en samlet vurdering avgjere hvor
alvorlig konsekvensen av en bestemt miljggiftbelastning antas & vaae. For hver parameter ble det satt
opp en tabell som angir mulige utslag og respektive klasser. Ved atilordne klasser er det mulig &
anvende bade kvalitative og kvantitative parametere i en samlet konsekvensvurdering.

Utslagsalternativene for de forskjellige parametrene er tildels basert pa litteratur som beskriver
tilsvarende klassifisering og til dels basert pa en faglig vurdering og diskusjon i delprosjektgruppen.

3.4.4.3 Utvikle metodikk for konsekvensvurdering

Arbeidet med & utvikle en metodikk for & komme fram til konsekvens har tatt utgangspunkt i
utviklingsarbeid gjennomfert ved Norsk Hydros Forskningssenter for lignende problemstillinger
relatert til Norsk Hydros virksomhet (Interne rapporter). Disse arbeidene har pa ulik méte veat
kommunisert med myndighetene (SFT, OD).
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Det har vaat anskelig at metodikken skulle bli dpen og etterrettelig, slik at man relativt enkelt kan
justere bade de mulige utslagene de enkelte parametrene kan gi, den respektive tilordningen til klasser,
samt den relative betydning av parameterne i forhold til hverandre.

3.4.5 Reaultater

3.4.5.1 Fordag til parametere

Mange parametere har vaat vurdert under arbeidet. Imidlertid er det fa parametere som oppfyller
kriteriene og som har vist seg fullt ut funkgonellei en generell anvendelse.

PEC/PNEC er et relevant utgangspunkt for & beskrive mulig effekt men for & komme naarmere et
potensial for effekt pa de lokale ressursene ma det taes hensyn til ressursenes motstandsevne og til
deres eksponeringssituasion. Med utgangspunkt i et uttrykk for effekt som ivaretar lokale forhold mer
enn PEC/PNEC alene gjer, vil man ved atrekke inn den gkologiske verdien og det berarte omradets
areal komme fram til et uttrykk for konsekvens.

Tabell 8 viser hvilke parametere som er valgt og hvilke forhold de sier noe om. | tillegg viser tabellen
grovt hvilke utslag parameterne kan gi og deres relative betydning for den totale konsekvensen.
Utdypende tekst for den enkelte parameter falger nedenfor.

Tabell 8. Parametere for bruk i konsekvensvurdering

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

1 PEC/PNEC <1->100 Stor; 0,25

2 Eksponeringsgrad 1(Lav) -3 (Hay) Liten; 0,10

3 Restitusjonsevne God-Darlig Moderat; 0,15

4 Berert ared < 200m*->20km” Stor; 0,25

5 Verdi Ingen - Internasjonal Stor; 0,25
verneverdi

1. Konsentrason og talegrense— PEC/PNEC

Ved giennomfering av en miljgrisikoanayse vil det uansett metodikk veare nadvendig a gjere et
utvalg av en eller flere representative arter som analysen skal baseres pa. De(n) utvalgte arten(e)
vil representere en bestemt del av gkosystemet eller evt. hele, ved a vaare den mest sdrbare og
falsomme art eller ved & vagre en sentral nakkelart. Effekter hos de(n) utvalgte arte(ne) forventes a
gi effekter ogsdi avrige deler av gkosystemet. De(n) utvagte arten(e)s "talegrense” uttrykkes ved
PNEC eller evt. PNEBB, og man bar sgke a komme frem til verdier for PNEC eller evt. PNEBB
for arter sd naa opp til de lokale artene som mulig. Beregning av PEC og PNEC er ivaretatt som
eget delarbeid i del progektet. PEC-beregningene baserer seg pa undersgkelser og modellarbeid i
Delprogekt 2 av DIG.

PEC er et uttrykk for konsentragionen i resipienten, evt. kan man bruke BB (Body Burden) direkte
for den organismen man vil analysere pa. PEC for resipienten kan beskrives ved konsentragon i
vann eller i sediment, avhengig av hva som best representerer omgivelsene for de organismer man
har satt i fokus. Tabell 9 viser et forslag til organismer som kan vaae naturlig a velge som
systemrepresentanter i en norsk fjord, og hvilke omgivelser man ber sgke & komme fram til
konsentrasion for. Det er ikke tatt med lavere trofiske niva enn pelagiske byttedyr.

| fortsettel sen blir PEC/PNEC brukt som uttrykk for konsentrasjon/talegrense.

30



NIV A 4870-2004

Tabell 9. Fordag til systemrepresentanter for bruk i konsekvensvurdering

@kologisk endepunkt | Representative organismer; Omgivelser for repr.

utgangspunkt for PNEC organismer; utgangspunkt for
PEC

Menneskefade Krabbe Sediment
Ulike fisk Intermediaart vann/Bunnvann
Blaskjell Overflatevann

Fugl Fiskespisere Intermediaat vann
Evertebratspisere Sediment

Predator pattedyr Mink Overflatevann
S Intermediaart vann

Predator fisk Torsk Intermediaat vann
Skrubbe Bunnvann
Makrell Intermediaat vann
L aksefisk Intermediaat vann

Pel agiske byttedyr Briding/sild Intermediaat vann

PEC/PNEC>1 er en indikagon pa at en effekt kan forekomme i et generelt miljg, basert pa
standard toksisitetstester. | dette arbeidet er det valgt a klassifisere utslagene for PEC/PNEC i 5
klasser (T1-T5) somvist i Tabell 10 der den laveste klassen angir usignifikante effekter dvs.
PEC/PNEC<1.

Tabell 10. Utslagsklasser for PEC/PNEC (T1-T5).

PEC/PNEC | Utdagsklasse
<1 T1
1-2 T2
2-10 T3
10-100 T4
>100 T5

2. Eksponeringsgrad

Modeller eller malinger kan gi et bilde av forurensningssituasionen i resipienten med en relativt
god opplgsning avhengig av tettheten av prever eller modellens kompleksitet. Ut fra
ressurskartlegging kan man med like stor opplgsning fa et bilde av hvilke biologisk ressurser som
forefinnesi et belastet omréde. Det vil imidlertid vaare store variasjoner for hvor utsatt de
biologiske ressursenei det samme belastede omradet vil vage for direkte eksponering, ut i fra
levesett og nagringsstrategi.

Tabell 10 nedenfor gir en grov innddling over eksponeringsgrad (EG), dvs. utdag 1, 2 eller 3, for
ulike dyregrupper, gitt en kjemikaliebel astning knyttet primaart til sedimentene eller til dpne
vannmasser. Det er grunnlag for a utvikle tabellen videre og mer spesifikt for de mest aktuelle
artenei forurensede norske fjorder, noe som muliggjer at bl.a. vandringsmanster og oppholdstid
kan ivaretaes.
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Tabell 11. Utslagsklasser for eksponeringsgrad (EG1-EG3).

Dyregruppe Utdlag eksponeringsgrad, Utdlag eksponeringsgrad,
sedimentbelastning vannmassebelastning

EG1 EG2 EG3 EG1 EG2 EG3

Fugl, fiskeetere X X

Fugl, evertebratetere X X

Fugl, planteetere X X

Vanntilknyttede pattedyr X X

(mink, sel, hval)

Pel agi ske organismer X X

Bentiske organismer X X

Littorale organismer X X

3. Motstandsevne - restitusjonsevne

Norske oljesel skaper bruker restitusjonstid som et mal pa konsekvens etter akutte oljesal og for
formalet er det utarbeidet skadengkler basert pa empiriske data. Skadengklene gir sammenheng
mellom oljemengde, skadeomfang og restitugonstid (bl.a. Jadestal, K.A., 2001 og Jadestal K.A.
et a., 2000). Denne parameteren lar seg ikke pa samme méte anvende for a estimere konsekvensii
et omrade med langvarig kjemikaliepavirkning, bade fordi det ikke foreligger empiriske data som
kan gi grunnlag for & kvantifisere skade og fordi en metodikk som skal kunne benyttes for mange
svaat ulike kjemikalier vanskelig kan bli presisi skadebeskrivelsen. Det er like fullt ngdvendig &
finne en parameter som ivaretar gkosystemets evne til & motsta omfattede skade.

Pa gkosystemniva kan diversitet vaae et uttrykk som vil s noe om denne evnen. Innenfor
prosektet har det ikke vaat grunnlag for & ga videre med kvantifisering av denne parameteren,
men i et videre utviklingsarbeid bar parameteren vurderes. Pa bestandsniva kan evne il restitugon
sees pa som en dynamisk motstandsevne. Progjektet har heller ikke gitt grunnlag for a konkretisere
aktuelle bestanders restitusjonsevne. Pa et prematurt niva fores as det derfor aleggetil grunn en
faglig vurdering av reproduksjonsrate, muligheter for rekruttering ved immigrason og
nagringsstrategi for atilordne utslagsklasse R1-R3, vist i Tabell 12.

Tabell 12. Utslagsklasser for restitugonsevne (R1-R3).

Restitugonsevne Utdlagsklasse
God restitugonsevne R1
Moderat restitug onsevne R2
Darlig regtitugonsevne R3

4. Bergrtareal

A etablere arealkategorier for & klassifisere konsekvens er et arbeid som mé raffineres etter hvert
som man far erfaring med bruken av risikoanalysen for ulike kjemikalier og i ulike omréder.
Inndelingen som er foresl &t nedenfor har tatt utgangspunkt i kriteriene for en storulykke slik det
er definert i Seveso Il Direktivet (96/82/EC). Direktivet sier at et utslipp skal rapporteres som en
storulykke dersom det gir signifikant skade pakort eller lang sikt til et omréde som er lik eller
starre enn aredlenei Tabell 13 nedenfor.
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Tabell 13. Arealgrenser for storulykker i falge Seveso |l Direktivet (96/82/EC).

@kosystem Referansesterrelse
Elv 10 km

Estuarie 20 000 m’

Innsj @ 10 000 m”
Kyst/Hav 20 000 m”
Grunnvann 10 000 m?
Terrestrisk habitat 5000 m*

Ensartet terrestrisk habitat eller dyrket mark 100 000 m?

Fordlag til klassifisering av berart areal (A1-A5) er framstilti Tabell 14.

Tabell 14. Utdlagsklasser for bergrt areal (A1-A5).

Bergrt areal Utslagsklasse

200 m? — 20 000 m? Al
20 000 m* - 0,2 km? A2
0,2 km? -2 km? A3
2 km? — 10 km® A4
> 10 km? A5

5. Verdi

Verneverdi er et begrep som er innarbeidet og anvendes i forbindel se med verneplaner (pers. med.
Kristin Dale, Fylkesmannens miljavernavdeling, Telemark). Omrader eller forekomster som er gitt
en verneverdi av en eller annen karakter blir ikke nadvendigvis vernet, men verneverdien er en
indikasjon pa betydningen av de gkol ogiske verdiene som omradet omfatter. Kartlegging av

kol ogiske ressurser kan skje pa ulike niva; kommunalt, fylkesnivaeller nasonalt niva og etter
ulike kriterier. Dette medfarer ulike méter & klassifisere omrader eller forekomster pa, avhengig av
forma med kartleggingen eller type omrade det dreier seg om. | arbeidet med verneplaner vil
imidlertid ulike faglige vurderinger og klassifiseringer tradigonelt konverterestil en verneverdi
basert painternasonal, nasonal, regional eller lokal interesse. Denne inndelingen er derfor
hensiktsmessig & velge som et mal pa et omrades gkologiske verdi ogsdi denne sammenhengen,
se Tabell 15. Ressursdatabasen MRDB® inneholder bl.a &rlig oppdatert oversikt over verneverdi
for de biologiske ressurser som er registrert i databasen. Etter behov vil det veare mulig a gatil
kildene for &finne bakgrunnen for den klassifisering som er gjort.

Tabell 15. Utslagsklasser for verneverdi (V1-V5).

Beskrivelse av verneverdi Utslagsklasse
Ingen verneverdi angitt V1
Lokal verneverdi V2
Regional verneverdi V3
Nasional verneverdi angitt eller nasjonalt vern innfart \Zi
Internagional verneverdi angitt eller internasona vernestatus gitt V5

For farste gang skal det utarbeides en nagonal marin verneplan. Et nettverk av omrader skal sikres
for atavare parepresentative, saaegne, truede og sarbare marine naturverdier. Arbeidet med den
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marine verneplanen er en oppfalging av Stortingsmelding nr. 43 (1998-99) Vern og bruk i
kystsona (K ystmeldingen), og vil bidratil &falge opp intengonenei meldingen om biologisk
mangfold og meldingen om et rent og rikt hav. Innen 14.02.03 skal det foreligge en anbefaling av
hvilke omrader som bar prioriteres. Dette arbeidet vil vagre en naturlig referanse.

3.4.6 Konsekvensber egning

Med utgangspunkt i de ulike konsekvensparametrenes relative betydning (Tabell 8) er det fored att en
metodikk for & komme fram til konsekvenskategori for de biologiske ressursene som vurderes.

PEC/PNEC gir som tidligere nevnt en indikasjon pa effekt for en spesifikk miljegift i et generelt miljg.
Ved a sette spesifikke biol ogiske ressurser restitug onsevne sammen med deres eksponeringsgrad far
man et uttrykk for ressursenes fglsomhet for kjemikaliebelastning, som vist i Tabell 16. Dette
uttrykket er kun en mellomregning i konsekvensberegningen. Fglsomhet kombinert med PEC/PNEC
gir grunnlag for et mer nyansert uttrykk for effekt, som visti Tabell 17.

Tabell 16. Falsomhet for kjemikaliebelastning som en kombinasjon av restitusjonsevne og
eksponeringsgrad.

R1 R2 R3
EG1 F1 F2 F2
EG2 F1 F2 F3
EG3 F2 F2 F3

Tabell 17. Effekt pa biologiske ressurser ved kombinasjon av PEC/PNEC (T1-T5) og f@lsomhet (F1-
F3).

T1 T2 T3 T4 T5
F1 El El E2 E2 E3
F2 El E2 E2 E3 E3
F3 E2 E2 E3 E3 E4

K onsekvensberegningen er videre basert pa en kombinasjon av effekt (E), verdi (V) og berert area
(A).

Mellomregning med kombinasjon av effekt og verdi gir et uttrykk for effektens alvorlighetsgrad eller
styrke (S) somvist i Tabell 18, og dette kombinert med berart areal (A) gir konsekvensklasse (K) som
visti Tabell 19.

Tabell 18. Kombinagon av effekt (E1-E4) og verdi (V1-V5) gir et uttrykk for alvorlighetsgrad eller
styrke (S1-S5)

El E2 E3 E4
V1 S1 S2 S2 S3
V2 S1 S2 S3 S3
V3 S2 S3 S3 A
V4 S2 S3 S3 HA
V5 S2 S3 A HA
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Tabell 19. Effektens avorlighet/styrke (S1-$4) kombinert med det beragrte arealet (A1-A5) gir
konsekvensklasse (K1-K4)

S1 S2 S3 HA
Al K1 K2 K3 K3
A2 K1 K2 K3 K4
A3 K2 K2 K3 K4
A4 K2 K3 K3 K4
A5 K2 K3 K4 K4

Konsekvensklassene tilsvarer en vurdering av konsekvensen som vist i Tabell 20.

Tabell 20. Beskrivelse av konsekvenskl assene

Konsekvensklasse Konsekvensvurdering
K1 Ubetydelig konsekvens
K2 Liten konsekvens

K3 Moderat konsekvens
K4 Stor konsekvens

3.4.7 Riskovurdering

Resultatene fra konsekvensvurderingen taes videre inn i siste fase av miljgrisikoanalysen;
risikokarakterisering og risikovurdering, der resultater fra risikoanalysen sammenholdes med
akseptkriterier.

Risiko karakteriseres ved en sasmmenstilling av en ugnsket konsekvens (K1-K5) og sannsynlighet for
at den ugnskede konsekvensen kan forekomme (S1-S5, Si denne sammenhengen maikke forveksles
med S benyttet som mellomregning i konsekvensberegningen).

Dette delarbeidet har ikke tatt mal av seg til & beregne sannsynlighet. Figur 1 viser en vanlig
matrisefremstilling av risiko.

3.4.8 Utvikling av algoritmer i beregning av konsekvensklasse

Med utganspunkt i parameter utvalget over er det laget noen algoritmer slik at disse kan leggesinni en
modell som tillater bruk av bruk av en samtidig usikkerhetsanalyse.

Beregning av konsekvensklasse er bygget opp pa grunnlag av 5 parametre som vist i Tabell 21.
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Tabell 21. Parametere for bruk i konsekvensvurdering. Bokstaver i fet skrift i parameter
kolonne er benyttet i agoritmer

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

1 T=PEC/PNEC <0,01 - >100 Stor; 0,25 0-5

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

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

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

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

FORKLARING:

Av lagoritmene nedenfor gar det frem at parameter utfall ikke er uavhengige. Parametrene 2-5 er alle
avhengig av utfallet av PEC/PNEC eller PBB/PNEBB.
For alle 5 grupper (alge, invertebrate, fisk, fugl og pattedyr) utferes @l gende beregninger.

Ad parameter nr 1
Toksisitet=PEC/PNEC eller PBB/PNEBB, verdi kan beregnes fraformelen: T=log(PEC/PNEC)+2
Man kan tenke seg 3 mulige utfall omrader som bgr behandles ulikt:

Utfall A: Hvis PEC/PNEC (PBB/PNEBB) + 95 % CF er < 0,01 sa blir Konsekvensklasse=0: | Tabell 2
settes da alle konskvensklasser med 0 sannsynlighet for denne organismegruppe.

Utfall B:Hvis PEC/PNEC (PBB/PNEBB) + 95 % CF er i omradet >0,01 til < 1 sablir
Konsekvensklasse=1 dvs konsekvensklasse 1 med tilhgrende sannsynlighetsfordeling, verdien kan
leggesinni Tabdl 2.

Utfall C: Hvis PEC/PNEC (PBB/PNEBB) + 95 % CF er > 1 sa skal felgende algoritmer benyttes:
(her ma det skje en opptelling som benyttesi totalvurdering. For hver gruppe som kommer i denne
kategorien gkes slik: E=E+0,2)

Ad parameter nr 2 Eksponering (E)

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

Ad parameter nr 3 Restitugonsevne (R)

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

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

1) Pattedyr (3)

2) Fugler (3)

3) Fisk planktoniske (1)

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

6) Bentiske planter/alger (2)

7 Planktoniske planter/alger (1)

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

Verneverdi er et begrep som er innarbeidet og anvendesi forbindelse med verneplaner (pers. med.
Kristin Dale, Fylkesmannens miljgvernavdeling, Telemark). Omréder eller forekomster som er gitt en
verneverdi av en eller annen karakter blir ikke ngdvendigvis vernet, men verneverdien er en indikason
pa betydningen av de gkol ogiske verdiene som omradet omfatter. | modellen er det laget et eget Excel
ark som beregner verdientil V og A. Her er det blir tatt hensyn til bade antall og sterrelse av vernede
omrader. Verneomrader i Norge er ofte definert i forhold til hvilke organismegrupper som
verneomrédet er tiltenkt & verne. | Grenlandsomradet er det listet 47 omrader med verneinteresser (se
forside som viser aktuelt utsnitt). Av disse omrader er 16 funnet aligge innen omrédet til DIG
progektet. Verneinteresser er gradert i forhold til grad (forslag, park, reservat osv) og betydning av
vernet (lokal, nasona osv). Area vekter sterrelsen pa pavirket omradet.

Initialt beregnes en forel gpig konsekvensverdi for hver enkel organisme gruppe:
| algoritmene nedenfor er Konsekvensverdi for de ulike gruppene angitt. Det er ogsa angitt aktuelle R
og VA verdier.

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

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

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

Fugl:
Kirug= T*0,25+0,25*R+0,5* VA (Hvor R=3, VA leggesinn fraWorksheet "Vern x area”)
Grenland VA=2,4

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

3.4.8.1 Samlet vurdering
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For hver organismegruppe blir det beregnet en sannsynlighets fordeling for alle konsekvensklassene.
Hvis man antar at konsekvensen for hele gkosystemet er lik den normaliserte summen av
konsekvensene for hver enkelt gruppe blir det et uttrykk for gkosystemets total sett.

Det er tre mulige metoder for beregning av den totale konsekvensklasse fordeling.

1

Gjennomsnitt. Dvs at man summerer opp sannsynligheten i hver klasse og dividerer pa 5. Det
innebagrer at man gir alle organismegrupper lik vekting. Parameter Eksponering (E) kommer som
et tillegg for & kvantisere det forhold at eventuelt flere organismegrupper er i faresonen.
Presentasjonsmessig kan det se ut som man har fatt redusert konsekvensi en total vurdering av
gkosystemet.

Algoritme blir da:

Tota= 0,2* Alger+0,2* Invertebrater+0,2* Fisk+0,2* Fugl+0,2* Pattedyr+E

Ved beregning av sannsynlighetesforddingen til Total legges erstattes hver gruppe med sin egen
agoritme.

Summering. Som 1) men ingen normalisering. Resultatet for Tota vil vaae at mange
konsekvensklasser far verdi>1 som ikke er forenlig med at sannsynligheter varierer i omréde 0-1.
Algoritme blir:

Total= Alger+invertebrater+Fisk+Fugl+Pattedyr+E

Maksimalverdi. Total konsekvensklasse sannsynlighet, tilsvarer maksimal sannsynlighet oppnadd
for hver konsekvensklasse uansett organismegruppe. Ulempen er at det ikke synliggjer nar flere
organismegrupper samtidig blir eksponert i like stor grad som metode 1) og 2). Summert total
sannsynlighet blir >1 som kan vaae forvirrende.

Algoritme blir:

Total= maksimum (Alger; Invertebrater; Fish; Fugl; Pattedyr)+E

Av disse 3 metodene, foretrekkes metodel) fordi man her beholder den statisti ske fordelingen.
Konsekvensklasser beregnet for enkelt grupper vil naturlig nok vise starre variagon enn resultatet for
total vurderingen. Fordelen ved a beregne konsekvensklasser for alle organismegrupper er at det
muliggjer en malstyrt tiltaks plan. Man forventer sterst effekt av tiltak (i form aredusert
konsekvensklasse) ved & fokusere patiltak for organismegruppe med hayest konsekvensklasse.
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Tabell 22. Konsekvensklasser for ulike organismegrupper med beregnet sannsynlighet og
total konsekvensklasse for Grenland mh.t til sum Dioksin.

KO K1 K2 |K3 K4 [K5

Alger 100 O 0 0 0 0

Invertebrater 0 0 94 6 0 0

Fisk 0| o454 0] o0
Fugl ol oo o9/ 2
Pattedyr ol o[ o9 1]o0
Total o o o120/ 0] o0

(gjennomsnitt)

Konsekvensklasser i Tabell 22 er beregnet i henhold til algoritmen:

Total= 0,2*K-Alger+0,2*K-Invertebrater+0,2* K-Fisk+0,2* K-Fugl+0,2* K -Pattedyr+E

K-verdier i Tabell 22 er estimert som vist ovenfor med verdier fra ABRISK. Det er benyttet midlet
malte konsentrasioner av Dioksin i sediment og vann som utgangspunkt. Inputverdi for vann som sum
Dioksin er 0,043 pg/l og for porevann 108 pg/l (se vedlegg A). Det er lagt en konfidens faktor pa 100
pa denne verdien. Av Tabell 22 gar det frem at det er relativt liten spreding i konsekvensklasse
estimatene innen de ulike gruppene, derimot er det stor variasgon mellom organismegrupper. Dette er
som forventet og henger sammen med at dioksin oppkonsentreres i nagringskjeden.

Tolking av Konsekvensklassene

Konsekvensklasse 0
PEC/PNEC €eller PBB/PNEBB er langt under 1. Det er ikke sannsynliggjort at noen effekter pa
organismer. Det er ikke behov for videre undersgkel ser

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

K onsekvensklasse 2

PEC/PNEC eller PBB/PNEBB er >1. Det kan vaae grunn til & validere resultatet med bruk
biomarkerer for & bekrefte at organismer er pavirket. Enkelte arter kan vaae pavirket i en slik grad at
det pavirker artsammensetning i omradet. Verneinteresser er ikke bergrt. Tiltak ikke ngdvendig.
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Konsekvensklasse 3

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

K onsekvensklasse 4

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

Konsekvensklasse 5

PEC/PNEC €eller PBB/PNEBB er >100. Det kan vaare grunn til & validere resultatet med bruk
biomarkerer for & bekrefte at organismer er pavirket. Flere arter kan vaare pavirket i en dlik grad at det
pavirker artsammensetning i omradet. Store nasjonale verneinteresser er bergrt. Tiltak er ngdvendig.

3.5 Usikker hetsanalyse

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

Gitt bra datagrunnlag og adekvate modellantagel ser, kan slike analyseteknikker, basert pa
sannsynlighet-tankegangen vaae meget nyttige i blant annet a kvantifisere usikkerhet og variabilitet i
modelleringen av f. eks. persistente organiske miljagifter. Hvis man i tillegg greier &formidle
usikkerheten i slike resultater klart nok for forvaltningen vil dettei de meste tilfeller gi bedre grunnlag
for &fatte beslutninger. Da kan forvaltningen enkelt bestemme om modelIresultater er tilstrekkelig
neyaktige og palitelige for at beslutninger kan baseres pa dem.

Nar man snakker om risikoanalyse har man ofte definert:
risiko = sannsynlighet * konsekvens

Daer det en stor fordel om modellresultater kan beheftes men sannsynlighet. | ABRISK har man
kommet langt pavei i a kunne beregne kvantitativ risiko (i f. eks. i kroner, hvis man greier a sette
kvantitativ verdi for de seks konsekvensklassene) siden output fra Risk Analyse modellen av ABRISK
omfatter bade konsekvens og dens sannsynlighet. Uten analyse av usikkerhet ville ikke dette vaat
mulig.

Hvagir sterst bidrag til usikkerhet? Hvordan ber/kan ABRISK forbedres?

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

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

3.6 I T-basert miljerisikovurderingver ktay

ABRISK modell verktayet kobler og kjerer tre individuelle modell komponenter; abiotisk, biotisk og
risko analyse modellene. | ABRISK blir modellene knyttet sammen dlik at flyt av persistente
organiske miljagifter (POPs Persistant organic pollutants f.eks dioksin, PCB osv) lett kan modelleres.
Modellen starter med utdipp og faelger stoffet via vann og sediment til de blir tatt opp of akkumulert
av ulike organismer. Til dlutt blir miljarisikoen for POP’'s ovenfor ulike organismer estimert. ABRISK
verktgyet benytter kjent Microsoft Windows systemer og modellens input parametre og ouput filer kan
lages og endres som Excel regneark.

ABRISk verktayet "fjernstyrer” den abiotiske modellen som i sin helhet er programmert i Excdl,
mens den biologiske og risiko analyse modellene er direkte programmert i ABRISK modellen (se figur
2)

Den abictiske modellen er laget av Johan Persson ved Institute of Applied Environmenta Research
(ITMx), University of Stockholm (Persson et al., 2003). Den abiotisk modellen (version 0.11) er e
dynamisk fugasitetsmodell (Mackay and Paterson, 1991), som simulerer fase fordeling, transport og
nedbrytning av POP’s i luft vann og sediment. Input data til modellen er utslipp av POP's til luft og
vann. Simulert fjord er delt inn i mange bokser (som representerer Iuft, elv, overflatevann,
intermediatevann og dypvann i fjorden og tilsvarende for sediment i fjorden) og modellen beregner
endring i konsentrasion (fugacitet) i disse boksene over tid. Modell parametre som ma vaare definer
inkluderer blant annet egenskaper til kjemikaliene, volumer til boksene og transport mellom bokser.
Den abiotiske modellen understetter forel gpig ikke usikkerhetsanalyse og estimater for usikkerhet blir
derfor satt av bruker i henhold til “ekspert vurdering”.

Den biologiske modellen er utviklet ved NIVA og er i hovedsak basert pad Gobas (1993). Modellen
simulerer flyt og endring i organismer av seks ulike POP's samtidig pa grunnlag av: opptak og
utskillelse direkte fra vannfasen, opptak via mat, utskillelse via feces, vekst fortynning og metabol sk
omdanning. | den abiotiske modellen blir sann lgst konsentragon av POP's i vann og sediment
porevann estimert og benyttet som inngangsdata. Andre ngdvendige parametre som ma defineres er;
fadenett (diett preferanse matrix) til de ssimulerte organismene, lipid innhold og parametere knyttet il
vekst- og federate agoritmer for organismene. Den biologiske modellen estimerer
kroppskonsentragonen av POPs som output med 95 % konfidens intervall basert pd omfattende
usikkerhetsanalyse (Monte Carlo simulation; Firestone et a. (1997); Cullen and Frey (1999)).

Konsentragonene i organismene (eller som alternativ, sann lgst konsentragon i vann og sediment
porevann) er igjen input til miljgrisko analyse modellen. | denne maodellen blir konsentragon i
organismer, PBB (Prediceted Environmental Body Burden) vurdert opp mot antatt ingen effekt
konsentrason, PNEBB (Predicted No Effect Bodey Burden). PNEBB verdier er basert pa
laboratorietester av toksisitet. Alternativt sa kan konsentragon i vann og sediment vurderes opp mot
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den konsentragon som gir effekt pa organismer i laboratorietester, altsd en vurdering av PEC
(predicted Environmental Concentration) mot PNEC (Predicted No Effect Concentration). | tillegg til
vurdering av artenes sensitivitet benyttes ogsa artenes restitugonsevne, areal for skadeeffekt, og
biotopverdi som grunnlag for miljerisikovurdering. Resultatet for miljerisikoanalysen er en estimert
sannsynlighet for ulike de konsekvensklasser (skalert 0-5) samt PBB/PNEBB ratioer for de fem ulike
organisme gruppene (fytoplankton, invertebrater, fisk, fugl og pattedyr) som blir vurdert.

En detajert beskrivelse av risiko modell algoritmen er gitt i vedlegg C appendiks punkt 5. For de to
andre ABRISk modeller komponentene er det mer detaljerte opplysninger om modellforutseninger i
Persson et al. (2003), Gobas (1993), og Andersen and Saloranta (2004).

Hva kreves av maskinvare og programmer for a kjere ABRISK?

ABRISK applikagon er programmert i Visual Basic 6, og applikasonen kan (etter at den er farst blitt
“pakket” sammen i Visua Basic 6) installeres og brukes pa enhver moderne PC som har Windows
operativsystem og Excel programvare. Man trenger ogsa den abiotiske modellen (v. 0.11) som ikke er
implementert i ABRISK koden, men som er en selvstending modell kodet i Excel.
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Figure 2. Schematic illustration of the ABRISK modelling tool and its links to
the abiotic model, and to the chemical- (C), input- (I), output- (O), and
parameter (P) Excel files.
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Vedlegg A.

| miljgkonsekvens eksempelet i rapporten er det benyttet kjemisk malte verdier fra Frierfjorden fra
1998. Daden vergon av abiotisk modell som vi hadde tilgang pa ikke ga sammenlignbare verdier.

Truly dissolved concentrations
Unit: g/m3 = 1E+9 pg/l

Chemical/Box Water Sediment pore
water

2378-TCDD 2,12E-14 1,14E-11

12378-PnCDD 1,33E-14 1,19E-11

123478- 3,02E-15 1,51E-11

HxCDD

123678- 5,07E-15 2,01E-11

HxCDD

123789- 2,42E-15 1,59E-11

HxCDD

1234678- 3,49E-15 8,00E-11

HpCDD

OCDD 3,52E-15 1,73E-10

2348/2378- 3,09E-12 2,02E-09

TCDF

12348/12378- 7,05E-13 1,54E-09

PnCDF

23478-PnCDF 1,65E-13 2,44E-10

123478/123479 1,36E-13 1,32E-09

-HxCDF

123678-HxCDF 6,34E-14 7,17E-10

123789-HxCDF 4,97E-15 1,38E-10

234678-HxCDF 1,46E-14 8,02E-11

1234678- 4,87E-14 2,32E-09

HpCDF

1234789- 5,39E-15 4,37E-10

HpCDF

OCDF 1,12E-14 1,68E-09

ABRISK beregner TEQ (Toxic Equivalence factors som beregner toksistet for sum av congener
relativt til 2,37,8, TCCD) ved at det er lagt in TEF (Toxic equivalence factors) in for alle kongener

Eksempel pa Excel regneark som beregner PNEBB statistisk. Det er benyttet en kommersielt

tilleggsprodukt for excel som gjer statistisk beregning av lognormal fordeling

FISK endepunkt  nr Log verdi Resultat fra Analyse
observasjon verdier 1 -1,67778 mean -1,09
nr
pa/kg 2 -1,63827 SD 0,7536
1 0,021 3 -1,46852 # obs 8
2 0,023 4 -1,46852
3 0,034 5 -1,35655 HC5 low 0,00032214
4 0,034 6 -0,86967 HC5 0,00411896
median
5 0,044 7 -0,84466 HC5 high 0,01541882

Log
verdi

1 -1,67778

2 -1,63827
3 -1,46852
4 -1,46852
5 -1,35655
6 -0,86967

7 -0,84466
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6 0,135
7 0,143
8 4

8 0,60206

Assessment
Endepunkt faktorer:
NOEAL 5
NOEC 5
LOAEL 10
LOEC 10
LD50 50
LC50 50

o/l
PNEBB
low 6,44289E-05
high 0,00308376
CF

Input tabell for PNEBB (PNEC) benyttet av ABRISK (eksempel Dioxin)

Species Values apply for: 2378-TCDD
Group/Parameter

PNEBB CF
Phytoplankton 9,18E-01 9,19
Invertebrate 9,18E-01 9,19
Fish 8,24E-01 32,15
Bird 1,30E-01 354,65
Mammal 2,97E+00 304,37
Species Values apply for: All
Group/BCF Dioxins/Furans
(aquatic to
terrestrial)

BCF CF
Fish -> Bird 24 2
Fish -> Mammal 20 2

Units: ng/kg ww (PNEBB); ng/l
truly dissolved (PNEC)
PNEC CF Habitat in

Sediment

-9,99E+02 -9,99E+02
-9,99E+02 -9,99E+02
-9,99E+02 -9,99E+02
-9,99E+02 -9,99E+02
-9,99E+02 -9,99E+02

Units: -

oNoNol e

8 0,60206
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Vedlegg B.

Litteratur datafor effekt av dioxin benyttet ved beregning av PNEBB for fugl, fisk og pattedyr.
Tabell 1 gir akutt og kroniske data for effekter. Tabell 2 gir konsentrasjonsniva for induksjon av ulike

biomarker systemer.

Tabell 1 Akutt og kroniske data

Art: 1 fisk, 2 fugl, 3 pattedyr, 4 krepsdyr, 5 alge, 6 skjell

Body dose Konsentrasjon

Art endepunkt g/g referanse
1LD50 1,71E-04 Zabel 1995
1 LD50 0,000261 Zabel 1995
1LD50 3,41E-04 Zabel 1995
1LD50 3,74E-04 Zabel 1995
2 LOAEL 2,00E-05 White &Seginak 1994.

J.Wildlife Manegment
58:100-106 (referert i:
Secord et al.,1999)

2 LOAEL 1,00E-04 Tillit et al 1992. PCB in
egg at grat leake.
Environ.Toxicol. Chem.
11:1281-1288.

2 NOAEL 1,14E-04 Bowerman etal.1995
Envirn Health Perspekt

103:51-59 i Secord et al

1999

2 LOAEL 1,00E-04 Sanderson etal 1994.
J. Toxicol. Environ.
Health 41:435-450 i
Secord

2 LOAEL 2,54E-02 Secord et al
1999Environ. Toxicol
Chem 18:2519-2525

2 LD50 1,15E-04 Giesy 1994.
Deformities in birds.
Environ. Sci. Technol.
28:128-135

2 LD50 5,00E-04 Giesy 1994.
Deformities in birds.
Environ. Sci. Technol.
28:128-135

2 LD50 4 00E-03 Powell 1998Evirone
Toxicol. Chem17:2035-
2040

kommentar

Egg, blue sack syndrome
€gg

Egg, blue sack syndrome
Egg, blue sack syndrome
reproduksjon reduskjon i
omradet 20-50 TEQ pg/g for
duck mht PCB

konsentrasjoni egg hus
make som ga gkt egg
mortalitet mht PCB

For Bald eagle egg 1-114
pg/g PCB+TCDD?

100-278 pg/g i kylling fra
B.Heron mht TCDD

Ville svaler med malt niva av
PCB(400-25400 og 1300-
2200 pg/g) viktigst var
PCB77 PCb malinger i mat
er 1/1000 lavere.

Chicken LD50 TCDD

Chicken som PCB?

Egg hos cormorant
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2 LD50 7,50E-04 Giesy 1997. Caspian tern embryos som
Deformities in birds. PCB?
Environ. Sci. Technol.
28:128-135
2 LD50 2,20E-03 Nosek 1993 Environ.  Pheasent embryos.
Toxicol Chem 12:1251-
1222
1LD50 6,90E-05 Walker 1994 grret egg eksponering via
vann
1LD50 4,00E-04 Spitbergern 1991 grret egg
1 LOAEL 4,00E-05 Spitbergern 1991 grret egg
1 LOAEL 1,00E-03 Spitbergern 1988 8 g fisk injeisert
1LD50 1,35E-04 Walker & Peterson grret egg
1994
1 LOAEL 1,85E-04 Walker & Peterson grret egg
1994
1LD50 2,00E-04 Walker & Peterson grret egg
1994
1LD50 3,01E-03 Weiden 1992 voksen grret
1 LOAEL 3,00E-04 Weiden 1992 fysiologisk effekt
1LD50 2,30E-04 Walker & Peterson grret egg
1991
1LD50 2,40E-04 Walker & Peterson grret egg
1991
1LD50 3,74E-04 Walker & Peterson grret egg
1991
1LD50 4,88E-04 Walker & Peterson grret egg
1991
1 LOAEL 5,50E-05 Walker & Peterson grret egg injisert
1991
1 NOAEL 4,40E-05 Walker & Peterson grret egg injisert
1991
1LD50 6,50E-05 Walker & Peterson grret egg
1991
1LD50 4,70E-05 Walker & Peterson grret egg, injection to swim
1992 up
1LD50 2,79E-04 Walker & Peterson grret egg, injection
1992
1LD50 4,39E-04 Walker & Peterson grret egg
1992
1LD50 4,21E-04 Walker & Peterson grret egg
1992
1LD50 8,00E-05 Walker 1994 grret egg injeksjon i egg
1LD50 5,80E-05 Walker 1994 grret egg ovefaring via mor
1LD50 6,90E-05 Walker 1994 grret egg ovefgring via vann
conc i egg
1LD50 8,00E-05 Walker 1994 grret egg injissert conc i egg
1 NOAEL 2,30E-05 Walker 1994 grret egg ovefaring via mor
conc i egg
1 LOAEL 5,00E-05 Walker 1994 grret egg ovefaring via mor

conc i egg
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1 NOAEL 3,40E-05 Walker 1994 grret egg ovefaring via vann
conc i egg

1 LOAEL 4,00E-05 Walker 1994 grret egg ovefaring via vann
conc i egg

1LD100 3,24E-04 Walker 1994b grret egg ovefgring via vann
conc i egg

1LD50 2,00E-04 Walker 1994b grret egg ovefgring via vann
conc i egg

1 LOAEL 1,85E-04 Walker 1994b grret egg ovefgring via vann
conc i egg

1 NOAEL 1,35E-04 Walker 1994b grret egg ovefgring via vann
conc i egg

1LD50 9,66E-04 Walker 1994b Voksen grret

1LD50 1,29E-02 Walker 1994b voksen grret

1 LOAEL 9,60E-05 Walker 1994b Voksen grret

1 LOAEL 2,58E-03 Walker 1994b voksen grret

1 LD50 4,80E-05 COOK 1991 grret larve

1LD50 4,50E-04 Wisk & Copperl1990 grret larve

1 NOEC 3,50E-05 COOK 1991 grret larve(swim up)

1 LOAEL 3,80E-05 Grimwood & Dobs 1995 voksen Qrret flere
endepunkter i flow throug
system-

1LC100 0,0032 0,176 Mehrle et al 1988 Eksponert i vannfasen i
gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.

1 LOAEL 0,000765 0,038 Mehrle et al 1988 Eksponert i vannfasen i
gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.=naer 50 %
dad

1 NOAEL 0,000021 0,0011 Mehrle et al 1988 Eksponert i vannfasen i

gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.=naer 50 %
dad

3 LOAEL 2,4/dag Brunstrom, Lund, mink eskponert for mat som
Bergman, Asplund, innholdt PCB tilvarende 2,4
Athanassiadis, TCDD dosering over 18
Athanasiadou, Jensen maneder.

& Orberg (2001)

1 LOAEL 5,40E-03 Miller, Norris & laks effekt pavekst og
Loper(1979) overlevelse

1 NOEC 2,50E-04 Kleemann 1988 i foret hos 3-7 g fisk

1 LD50 2,95E-03 Kleemann 1988
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1LD50
1LD50
2 LD50
3 EC50

3 LD50
3 LOAEL

3 LD50
3 LD50
3 LD50
3 LD50
3 LD50
3 LD50
1 NOAEL

1 LOAEL

1LD50

2,95E-03 Kleemann 1988
9,84E-03 Kleemann 1988
3,28E-02 Safe 1991

1,31E-03 Aulerich et al.1988
3,28E-03 Hochstein et al. 1988

Tillitt et al 1996

9,84E-01 Kociba & Cabey (1985)

3,28E-02 Kociba & Cabey (1985)

1,97E-01 Kociba & Cabey (1985)

9,84E-04 Kociba & Cabey (1985)

1,31E-01 Kociba & Cabey (1985)

6,56E-02 Kociba & Cabey (1985)

3,40E-05 Walker & Peterson
1991

5,50E-05 Walker & Peterson
1991

6,50E-05 Walker & Peterson
1991

mink ekponeing 28d via mat
dvs conc i mat

mink body burden

mink body burden
reproductive effekt

sac fry mortality
sac fry mortality

sac fry mortality

1 Helfisk konsentrasjon pa 21-130 pg/g i voksen fisk gir 4-43 pg/g i egg som er obserert
til & blue sack syndrome i vill fisk.

1 EC50

1 EC50

5 NOEC

6 NOEC

4 NOEC

1LC100

1LC50

1LOEC

1LC100

1LD50

1LD50

1 LOAEL

1LOEC

3 LD50

6 Wisk & Cooper 1990

2,40E-04 15 Wisk & Cooper 1990

>1330 Grimwood &
Dobbs(1995)
>1330 Grimwood &
Dobbs(1995)
>1330 Grimwood &
Dobbs(1995)
0,038 Grimwood &
Dobbs(1995)
1,7 Grimwood &
Dobbs(1995)
1 Grimwood &
Dobbs(1995)
10 Grimwood &
Dobbs(1995)
2,30E-04 Grimwood &
Dobbs(1995)
4, 70E-05 Grimwood &
Dobbs(1995)
0,005 Grimwood &
Dobbs(1995)
40 Grimwood &
Dobbs(1995)

0,0042 Hochstein 1988

medaka fry nonlethal
lesions, laveste registrerte
verdi

medaka fry lethal lesions,
laveste reigstrerte verdi
review

28d fry=Mehrle
juvenile fathead

trout fry

trout fry

trout fry egg , injected
trout fry egg , injected
Juvenile trout

egg ekponert i 48 timer

effekt etter 95 dager
i for over 28 dager
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1 LOAEL

1 EC50

1LD50

1 NOAEL
1 LOAEL

1 LOAEL

1LD50

1LD100

1LD100

1LD100

1 NOAEL
1LD50

1LC50

1 EC50
1 EC50
1LC50
1 EC50
1 EDS0
3 NOEC
3 LD50
2 LD50
2 LOAEL
2 LOAEL
3 LOAEL

3 NOAEL

0,00004
0,00016
0,0257

0,004
0,02

0,026
0,078
0,069
0,0024
0,0024

0,000143
2,93

0,00024

6,00E-04
0,14
0,006
6,00E-05
0,004

0,002

Ekstern
Konsentrasjon
Vann
ng/l

0,37 Olivieri & Cooper 1995
1,2 Olivieri & Cooper 1995
5,9 Olivieri & Cooper 1995

3,8 Olivieri & Cooper 1995
90 Olivieri & Cooper 1995

40 Olivieri & Cooper 1995

45 Olivieri & Cooper 1995
163 Olivieri & Cooper 1995

83 Adams et al. 1986

83 Adams et al. 1986

Kleemann et al. 1986
Weiden et al 1994

13 Wisk & Cooper 1990

2,2 Wisk & Cooper 1990
14 Wisk & Cooper 1990
9 Wisk & Cooper 1990

3,5 Wisk & Cooper 1990
Wisk & Cooper 1990
Kociba et al 1978
McConnell (1989)
Boersma et al 1986
Cheung et al 1981
Powell et al. 1997
Moran et al. ,2001

Moran et al. ,2001

sediment
Ha/kg

Feathead eggs static water
test

Feathead eggs static water
test

Feathead eggs static water
test swip up

larvea static 64 d test
larvea static 64 d test,
decreased growth ++
larvea static 64 d test, 5%
mortality ++

larvea static 64 d test, 32
%mortality ++

larvea static 32 d test, 32
%mortality ++

100 %mortality in juvinile
fathead minnow

100 %mortality in juvinile
fathead minnow

No effect on juvinile perch
moraltiet 12 uker etter
injection

Medaka eggtil swim up
eksponert i vann i hele
perioden

lesjoner i egg eksponert via
vann

ikke klekking av egg
eksponert via vann
mortalitet etter klekking av
egg eksponert via vann
lesjoner i egg eksponert via
vann

lesjoner i egg eksponert via
vann

rotte2 ar eksponering via
mat

marsvin 30 d

kylling egg klekking

kylling egg klekking

egg mortalitet i make

Aper, effekt pA menstruasjon
etter en oral eksponering
Aper, effekt pA menstruasjon
etter en oral eksponering
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4 NOEC

1LC100

1 LOAEL

1 NOAEL

1 NOEC
3 EC50

3 LOAEL

1 EC50

1 EC50

5 NOEC

6 NOEC

4 NOEC

1LC100

1LC50

1LOEC

1LC100

1LOEC

1LOEC

0,176

0,038

0,0011

15
>1330
>1330
>1330

0,038

1,7

10
40

0,37

25 Fushman et al 1998

Mehrle et al 1988

Mehrle et al 1988

Mehrle et al 1988

0,494 Kleemann 1988
0,1 Aulerich et al.1988

0,019 Tillitt et al 1996

Wisk & Cooper 1990

Wisk & Cooper 1990

Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Grimwood &
Dobbs(1995)
Olivieri & Cooper 1995

Hoayeste kons testet, Ingen
effekter pa vist pa
amphipode

Eksponert i vannfasen i
gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.

Eksponert i vannfasen i
gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.=naer 50 %
dad

Eksponert i vannfasen i
gjennomstrgmings anlegg i
28 d. Dgdlighet fortsatte og i
de fglgende dager og gkte i
hele perioden. Verdien er
gjennomsnitt.=naer 50 %
dad

i foret hos 3-7 g fisk

mink ekponeing 28d via mat
dvs conc i mat

mink body burden
reproductive effekt

medaka fry nonlethal
lesions, laveste registrerte
verdi

medaka fry lethal lesions,
laveste reigstrerte verdi
review

28d fry=Mehrle
juvenile fathead

trout fry

trout fry

egg ekponert i 48 timer
effekt etter 95 dager

Feathead eggs static water
test
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1 EC50

1LD50

1 NOAEL
1 LOAEL

1 LOAEL
1LD50
1LD100
1LD100
1LD100
1LC50
1 EC50
1 EC50
1LC50
1 EC50
1LD100
1LOEC

3 NOEC

1,2
5,9

3,8
90

40
45
163
83
83
13
2,2

14

3,5
10

0,1

Tabell 2. Biomarker litteratur data

Biomarkg art

r

EROD terne

EROD, Carp

injection

P

EROD, Carp

injection

P

P450 carp

P450 trout

MFO trout

EROD trout

AHH White
suckers

AHH White
suckers

AHH White
suckers

AHH White
suckers

Endepunkt

NOEAL
NOEAL

EDS0

NOEAL

EDS0
LOEL

LOEL

LOEL

LOEL

Olivieri & Cooper 1995
Olivieri & Cooper 1995

Olivieri & Cooper 1995
Olivieri & Cooper 1995

Olivieri & Cooper 1995
Olivieri & Cooper 1995
Olivieri & Cooper 1995
Adams et al. 1986
Adams et al. 1986
Wisk & Cooper 1990
Wisk & Cooper 1990
Wisk & Cooper 1990
Wisk & Cooper 1990
Wisk & Cooper 1990
Helder 1980

Helder 1980

0,022 Kociba et al 1978

Konsetragon i Organisme

Feathead eggs static water
test

Feathead eggs static water
test swip up

larvea static 64 d test
larvea static 64 d test,
decreased growth ++
larvea static 64 d test, 5%
mortality ++

larvea static 64 d test, 32
%mortality ++

larvea static 32 d test, 32
%mortality ++

100 %mortality in juvinile
fathead minnow

100 %mortality in juvinile
fathead minnow

Pike 96h exposure of
fertilized eggs
Pike 96h exposure of
fertilized eggs

Mo/kg respons Ref
10 fett Chen et al. 1998
0,03 Weiden, 94
0,048 Weiden, 94
0,3 Weiden, 94
Zabel 96
Parrott 95
0,91 Newsted95
0,018 indukson 5-10  Hodson et92
hayere
0,112 indukson 5-10  Hodson et92
hayere
0,023 indukson 5-10  Hodson et92
hayere
0,26 indukg§on 5-10  Hodson et92
hayere
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AHH og
EROD
EROD
EROD
EROD

EROD

P450

P4A50

EROD

Cyp P450

EROD

EROD

?EROD

EROD

EROD

EROD

fisk

sucker
sucker
sucker

trout

trout

trout

Sturgon

tomcod

Flounder

Fugl, Terne

giedde

giedde

carp

Sammenligning congener MERE DATA  Hanberg et 90
INN
NOEL 0,0046 Heuvel 95
NOEL 0,051 Heuvel 95
Positiv corr med MERE DATA  Heuvel 94
TCDD INN
Comp med Rat TEF MERE DATA  Clemons94
INN
Gonad cells EC50. TCDD 21-24 0 Zabel & Peterson
pM TCX 16-27 pM. (1996
Gonad cells EC50. TCDD 21-24 0 Zabel & Peterson
pM TCX 16-27 pM. (1996
Feltdatasingen corr med PCB Foster et a 2001

Feltdata:ingen corr med TCDD (meget hgye) (TCDD verdier  Yuan et al., 2001
pa 897 og 655 pg/g TCDD i lever, dette er nivaer som gir
mortaitet i juvenile

Feltsediment: PCB ga hgye EROD (20x bakgrunn) Mondon

Feltstudie: PCB innhold i egg 5-50 pg/g lipid gir dose avhengig Bosveld et a
EROD 1992

Ma etablere en NOEC verdi for EROD, Verdier som er x antall ganger hgyere enn
dette

kan sa sies skyldes eksponering til klorerte miljegifter

NOEL Feltdata; det kan vaae 0,00015 Kan se ut som om Fjorlin et al.1992
coeksistens av andre EROD denne konsikke
induserere her gasignifikant
EROD
ED50 Feltdata; det kan vaae 0,001 Alle EROD Fjorlin et al.1992
coeksistens av andre EROD verdier ved denne
induserere her kons er hgyere
enn ved 0,00015
NOEL 0,05 induksion etter 1 Weiden Et 4.
uke 1990
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EROD

EROD

EROD

redusert
vekt
bladninge
r

redusert
vekt +
mange
andre ting
okt spleen
vekt
Spleen
effekter
EROD

EROD
EROD

EROD

Cypla

EROD
cyp450

EROD

EROD

carp

carp

arret

carpe

arret

carpe

arret

carpe
Carpe
Carpe

Carpe

arret

Medaka
carp

carpe

carpe

Feminiseri G.rarus

ng

NOEL

NOEL

NOEL

NOEL

NOEL

NOEL

LOEI

LOAL

LOEL

EDS50

LOAL

ED50

NOAL

NOEAI

LOAL

LOAL

LOAL

0,5 induksjon 40x
etter 3 uke
0,1 induksion

Weiden Et al.
1990
Weiden Et al.

signifikant etter 3 1990

uke

0,5 indukgon 7x etter Weiden Et al.

1 uke
0,5 6 uker etter

0,5 9 uker etter

5 12 uker etter
bedring

0,01 12 uker etter
bedring

0,06 3 uker, injisert i
juvenile

0,03 1 uke, injisert i
juvenile

0,048 1 uke, injisert i
juvenile
0,3 3 -12uke

0,91 voksen fisk
singel injection

Konsentragoni milj@
vann Sed
Ho/l Ho/kg
0,35
40

0,04 5 week exposure
sediment

0,4 5 week exposure
sediment

2,00E-06
vev 0g
fiminisering
endringer i
leverceller

1990
Weiden Et dl.
1990
Weiden Et dl.
1990
Weiden Et al.
1990

Weiden Et al.
1990

Weiden et a
1994

Weiden et a
1994

Weiden et a
1992

Weiden et a
1992

Parrot et a 1995
EROD test pa
ulike congener

g ekk artikkel for
tall for induction
level.

Weiden et &
1990

Chen et a. 1998
Van der Weide,
1991

Van der Weide,
1991

Van der Weide,
1991

hann fisk med gkt Wu et al 2001
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Feminiseri G.rarus LOAL 3,00E-05 hann fisk med gkt Wu et a 2001
ng vev 0g
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