e |Statens forurensningstilsyn
@ | Norwegian Pollution Control Authority

TA

PAH-forurensning av sjgbunn — En oversikt over kunnskapsstatus

09

2583



PAH-forurensning av sjgbunn

En oversikt over kunnskapsstatus



NIVA 5888-2009 (TA-2583/2009)

Forord

Statens forurensningstilsyn (SFT) er ansvarlig for gjennomfgringen av Regjeringens
handlingsplan for opprydding i forurenset sjgbunn (som er nzermere beskrevet i
Stortingsmelding nr. 14 (2006-2007) ”Sammen for et giftfritt miljg”). Det er i den forbindelse
viktig & hindre spredning av miljggifter fra forurensede sedimenter. PAH er en stoffgruppe
som er vanlig forekommende i forurenset sjgbunn.

Statens forurensningstilsyn ga NIVA i oppdrag a utarbeide en rapport som skal sammenstille
viktig kunnskap om forurensning av polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) i
sjgbunnen. Denne rapporten skal gjengi ’state of the art’-kunnskap om hvordan PAH i ulike
typer bunnsedimenter kan pavirke miljget og human helse (i henhold til grenseverdier i
sjgmat). Rapporten skal begrenses til & omtale bunnsedimenter hvor PAH er den dominerende
forurensningen.

Leder for rapporteringen har vaert Anders Ruus, som har hatt ansvaret for 8 sammenfatte
bidrag fra de enkelte medforfattere. | hovedsak har dette veert Merete Grung, Norman Green,
Torgeir Bakke og Eivind Oug, men Kristoffer Nees og Ketil Hylland har ogsa bidratt.
Kristoffer Naes har veert hovedansvarlig for kvalitetssikringen.

Alle innvolverte takkes for innsatsen.

Oslo, desember 2009

Anders Ruus
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Sammendrag

Denne rapporten er utarbeidet pa oppdrag av SFT og sammenstiller viktig kunnskap om
forurensning av polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) i sjgbunn. Rapporten er
begrenset til 2 omtale bunnsedimenter hvor PAH er den dominerende forurensningen og
gjengir kunnskapsstatus om hvordan PAH i ulike typer bunnsedimenter kan pavirke miljget i
disse lokalitetene. Motivet for utarbeidelse av rapporten er Regjeringens handlingsplan for
opprydding i forurenset sjgbunn som er neermere beskrevet i Stortingsmelding nr. 14 (2006-
2007) ”Sammen for et giftfritt miljg”.

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) er naturlige, allestedsnarveerende stoffer i det
marine miljg. De representerer en stor gruppe forbindelser som spenner fra 2-ring naftalener
til komplekse ringstrukturer som inneholder opp til 10 aromatiske ringer. De ulike stoffene
har forskjellige egenskaper og virker gjennom ulike mekanismer for interaksjoner med og
effekter pa biologiske systemer. Selv om PAH-forbindelser finnes naturlig, sa har
menneskelig aktivitet mange steder i stor grad gkt nivaene av disse stoffene i miljget. Praktisk
talt alle forbrenningsprosesser genererer PAH. Dessuten er de (i ulik grad) til stede i fossilt
brensel (olje, gass og kull). Hovedkilder til PAH i kystmiljget er avrenning fra urbane
omrader, avlgpsvann, industriutslipp, atmosfarisk avsetting, samt sgl og lekkasjer (i
forbindelse med transport og produksjon av fossilt brensel). Metallurgisk industri er/har veert
viktige punktkilder til PAH i norske fjorder.

| forbindelse med forurensningen av fjorder og kystvann er kostholdsrad i lang tid blitt
benyttet som myndighetstiltak. Det er Mattilsynet som er ansvarlig for & utstede disse radene
og kommunisere dem til befolkningen. | dag er det 31 geografisk avgrensede omrader i norske
havner og fjorder som det finnes kostholdsrad for. Av disse har 18 tilknytning til PAH.
Mattilsynet har bestemt (mai 2005) at norske tiltaksgrenser for PAH-forbindelsen
benzo[a]pyren i blaskjell skal veere 5 pg/kg (vatvekt). En nylig publisert rapport fra EFSA
(European Food Safety Authority) konkluderer for gvrig med at man bgr minst inkludere de
fire PAH-forbindelsene benzo[a]pyren, krysen, benzo[a]antracen og benzo[b]fluoranten i
risikovurderinger siden benzo[a]pyren alene kan gi et for svakt grunnlag.

Biotilgjengelighet av PAH i sedimenter

PAH-forbindelsene med miljgmessig betydning har moderat til hgy fettlgselighet. Hay
fettlgselighet betyr lav vannlgselighet (hgy hydrofobisitet) og vice versa. Hay fettlgselighet
(lav vannlgselighet) betyr ogsa hay partikkelaffinitet. Dette er faktorer som er av betydning
for biotilgjengeligheten. Det er imidlertid flere aspekter en bgr ta hensyn til for & kunne gjare
presise vurderinger av biotilgjengelighet (og dermed miljgfarlighet) av PAH i sediment. Det
har serlig a gjere med adsorpsjon til ulike faser i sedimentene (f.eks. organisk karbon og sot).
Det finnes mange eksempler pa at PAH-forbindelsene i sedimenter er sterkere bundet til
partikkelfraksjonen enn det en linezr likevektsfordeling mellom organisk karbon (i
partikkelfraksjonen) og vann skulle tilsi. Dette skyldes at sedimentene inneholder faser som
sterkt binder PAH til den partikulere fraksjonen (eksempelvis sot). Denne evnen varierer ogsa
betydelig mellom ulike sedimenter/lokaliteter. Det betyr at det er vanskelig a utvikle
generiske modeller for & estimere biotilgjengelighet av PAH i et gitt sediment (disse blir
ngdvendigvis konservative for & favne ytterpunktene). Stedsspesifikke observasjoner gir den
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mest ngyaktige informasjonen om biotilgjengelighet av PAH i sedimenter og slike
observasjoner er i harmoni med retningslinjene for risikovurdering.

Transport av PAH til naringskjeden

En forutsetning for at PAH-forbindelser som er assosiert med sediment, skal entre
naeringskjeden er at de er biotilgjengelige. PAH-forbindelser kan teoretisk gjares tilgjengelig
for neeringskjeden gjennom ulike prosesser slik som transport av lgst PAH via porevann,
diffusjon, adveksjon og transport av partikkelbundet PAH. Det er dessuten stor variasjon i
bunndyrs levesett som farer til at de eksponeres ulikt for sedimentassosiert PAH. For
eksempel spiser enkelte organismer sediment (og fordeyer det som finnes av naringsverdi),
mens andre lever i sedimentet, men filtrerer vannet over sedimentoverflaten for fgdepartikler.
Det er verdt & bemerke at selv om organismer pa spesifikke trinn i naringskjeden blir
eksponert for PAH og eventuelt akkumulerer det, er det ikke en ngdvendig falge at
forbindelsene overfares til hgyere trinn i neeringskjeden. Dette skyldes at flere organismer
(slik som fisk) har en stor evne til & bryte ned og skille ut PAH-forbindelser.

Det er knyttet spesielle utfordringer til & generalisere biotilgjengelighet av PAH for
organismer siden det er stor heterogenitet mellom arters levesett. Dette er nok en faktor som
inneberer at generiske risikovurderingsverktay ma vere konservative i denne forbindelse.
Gitt det store antall ulike organismer som finnes, er det apenbare kunnskapshull om hvor stor
grad organismenes egenskaper pavirker biotilgjengeligheten av PAH. Det kan derfor vaere
viktig & forsta bedre de fremtrendende egenskapene til arter som er tilstede i et truet miljg, enn
a kun fokusere pa sediment-geokjemi (f. eks. innhold av sot og organisk karbon) og
egenskapene ved kontaminantene nar en skal forutsi gkologisk risiko av PAH-forurenset
sediment.

Bioakkumulering av PAH

| akvatiske organismer er *bioakkumulering’ den prosessen som farer til en gkt konsentrasjon
av et kjemikalie i organismen (i forhold til miljget den lever i) gjennom alle
eksponeringsveier som opptak gjennom fagde, transport over respiratoriske overflater og
kroppsoverflaten generelt. Bioakkumulering er saledes en kombinasjon av ’biokonsentrering’
(opptak kun fra vann) og opptak gjennom fade. PAH i lgst fase i porevannet i sedimentet er
tilgjengelig for opptak i organismer. Man kan anta at bioakkumulering av PAH i bunnlevende
organismer kun er en (linezr) likevektsfordeling mellom partikler (eller organisk karbon i
partikkelfraksjonen) og vann, og mellom vann og fett i organismen. Det er imidlertid mange
eksempler pa at disse antagelsene overestimerer biotilgjengelighet og bioakkumulering, siden
PAH-forbindelsene er sterkere bundet til partikkelfraksjonen, enn det en lineger
likevektsfordeling mellom organisk karbon og vann skulle tilsi. Dette kan skyldes flere
forhold, men er sannsynligvis serlig knyttet til tilstedeveerelse av faser i sedimentet som
binder PAH godt. Det er derfor utfordringer knyttet til & generalisere biotilgjengelighet av
PAH for organismer, men dette skyldes ogsa stor heterogenitet mellom arters levesett og
fysiologi (bl.a. artsforskjeller i opptak og utskillelse). Derfor er det ogsa vaskelig a forutsi
bioakkumulering pa generelt grunnlag. Gitt det store antall ulike organismer som finnes, er
det dpenbare kunnskapshull vedrgrende hvordan PAH vil bioakkumulere. Kvantifisering av
konsentrasjoner i organismer gir et mal pa netto-resultatet av opptak og utskillelse, men ingen
informasjon om den relative viktigheten av prosessene som er involvert. @kt desorpsjon (og
biotilgjengelighet) i tarmen til sedimentspisende organismer kan eksempelvis veere viktig for
opptaksaspektet, mens metabolisme kan vere viktig pa utskillelsessiden. Studier som
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samtidig kan favne flere slike aspekter og tallfeste den relative betydningen av disse
prosessene i ulike arter, vil veere av stor verdi.

Biologiske effekter av PAH

Det er pavist en rekke effekter av PAH pa fisk. Effektene varierer fra milde til sveert alvorlige,
og inkluderer vevsforandringer, kreft, genetiske forandringer, effekter pa reproduksjon,
effekter pa vekst og utvikling samt effekter pa immunsystemet. I tillegg er det observert en
rekke biokjemiske forandringer samt endret atferd. | litteraturen pekes det pa at
sedimentkonsentrasjoner av PAH rundt 1 mg/kg eller lavere kan gi opphav til effekter i fisk.
Likeledes kan vannkonsentrasjoner pa 1 pg/L eller lavere gi alvorlige effekter pa fiske-larver
og subletale effekter i fisk. Imidlertid viser flere av studiene effekter ogsa etter lavere
eksponering enn dette, og det er generelt et behov for flere langvarige kroniske studier.

Effekter av PAH pa andre organismer enn fisk er mindre studert. Det er likevel vanlig a gjere
sedimenttester pa bunnlevende organismer, ofte er det da snakk om overlevelsesstudier eller
tester for mutagenisitet. Det er gjort en del studier pa effekter pa vekst/utvikling, samt noen
studier pa enzym-aktiviteter og biokjemiske effekter, hvor pavirkning av PAH har blitt vist.

Undersgkelser av bunndyrsamfunn pa sedimentbunn brukes rutinemessig til a karakterisere
miljgtilstand og vurdere effekter av forurensning. De mest benyttede metodene beskriver
artsrikhet og individfordeling (diversitet) som klassifiseres for a angi tilstand. Metodene er
imidlertid lite spesifikke og responderer pa en rekke bade menneskebetingede og naturlige
faktorer. For a fa starre sikkerhet om arsakssammenhenger i omrader med forurensning av
PAH, har det derfor blitt forsgkt & kombinere studier av bunndyrsamfunn med bioassays,
biomarkar-analyser eller eksperimentelle studier av biotilgjengelighet av PAH. Det har
imidlertid vist seg vanskelig & utforme en god arsaks-kjede” fra sediment-PAH til
bunndyrsamfunn som dokumenterer sammenhenger. | nyere studier av bunndyrsamfunn har
det blitt lagt mer vekt pa artssammensetning og kunnskap om artenes biologi. Metoder som
inkluderer artenes responser til forurensninger har hgy fglsomhet og vil trolig ogsa kunne
pavise effekter som er spesifikke for PAH. | forbindelse med Vanndirektivet er det na under
utvikling kvalitetsmal som inkluderer relasjoner mellom forurensningsgmfintlige og tolerante
arter.

Det er gjort flere studier hvor arters respons til PAH er utledet ved samlet (statistisk) analyse
av sammenstilte data fra mange undersgkelser av bunndyrsamfunn. Grenseverdier for
effekter, som gir grunnlag for & fastsette sedimentkvalitetskriterier, er ikke alltid i samsvar
med data fra eksperimentstudier (bioassays). En videre utvikling av metoder som inkluderer et
spekter av artsegenskaper kan pa sikt gi grunnlag for & kvantifisere hvordan PAH pavirker
naturlige prosesser og funksjoner i gkosystemene.

Status i forhold til EUs vanndirektiv

Implementering av EUs Vanndirektiv i Norge omfatter at 30 vannomrader skal ha "god
gkologisk status’ innen 2015 og resten innen 2021. Dette omfatter ogsa kjemisk status. EU
har kvalitetskriterier (EQS) for PAH i vannfasen men ikke for PAH i sediment eller biologisk
materiale. Norge kan selv etablere kriterier for disse matrisene og det er rimelig grunn til a tro
at det norske klassifiseringssystemet oppfyller kravet om like god eller bedre beskyttelse enn
det som EQS i sjgvann tilsier, sa lenge man setter et akseptkriterium som tilstandsklasse 11
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eller bedre. Imidlertid ma dette kontrolleres med hensyn til EUs veileder og etablering av
EQS som ventes ferdigstilt i 2010 (forelgpig kunnskapshull).

Kunnskapshull

Kunnskapshullene knyttet til PAH-forurenset sediment er seerlig forbundet med
biotilgjengelighet, bioakkumulering og biologiske effekter. Det er problematisk & anvende
generiske modeller til & vurdere den stedsspesifikke risikoen som PAH representerer pa grunn
av usikkerhet rundt mange aspekter ved fordeling av PAH mellom ulike faser i spesifikke
sediment. Stedsspesifikke vurderinger av biotilgjengelighet (f.eks. malinger av
porevannskonsentrasjoner ved bruk av passive prgvetakere og studier av bioakkumulering) gir
derfor mest ngyaktig informasjon. Det er videre stor variasjon og mange kunnskapshull
knyttet til bentiske dyrs levesett, og egenskaper av betydning for opptak og utskillelse av
PAH. | tillegg til kunnskapshullene knyttet til geokjemi og bioakkumulering papekes spesifikt
en mangelfull forstaelse av koblinger mellom PAH-belastning og effekter pa bunnfauna. Det
er utilstrekkelig spesifikk kunnskap som forbinder endringer i bunndyrsamfunn til PAH som
arsak. Det er videre mangelfull kunnskap om relasjoner mellom eksperimentelle studier
(bioassays, biotilgjengelighet av PAH), ulike biomarkerer og effekter pa bunnfauna (individ-
eller samfunns-niva). Det er ikke tilstrekkelig kunnskap om arters og dyregruppers respons
spesifikt til PAH, altsa hvilke arter som er sensitive og hvilke som er tolerante. Forelgpig er
det liten kunnskap om effekter av PAH pa naturlige funksjoner i bunndyrsamfunn og
gkologiske prosesser.

Det er ogsa et sterkt behov for a etablere mer palitelige og mindre konservative PNEC-verdier
gjennom ny kunnskap om toksisitet av PAH-forbindelsene.
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The present report compiles state-of-the-art knowledge about the contamination of marine
sediments by polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS). Its scope is limited to refer to
sediments where PAHSs constitute the main pollution of concern, and reviews knowledge of
how PAHSs in different sediments may affect the environment. The motive for the compilation
of this report has its origin in the Norwegian Government’s action plan for remediation of
polluted sediments, which is described in detail in Report no. 14 to the Storting (White paper;
2006-2007).

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS) are natural ubiquitous compounds in the marine
environment. They represent a large group of chemicals ranging from 2-ring naphthalenes to
complex structures that contain up to 10 aromatic rings. The different PAH compounds have
different properties and act through different mechanisms for interaction with, and effects on
biological systems. Even though PAHSs are natural compounds, anthropogenic activities have
severely increased the levels of these chemicals in many environments. Virtually all
combustion processes generate PAHs. Furthermore, they are (in different amounts) present in
fossil fuels (oil, gas and coal). The main sources of PAHSs in the coastal environment are run-
off from urban areas, waste water, industrial discharges, atmospheric deposition, and spills
and leakages (with regard to transport and production of fossil fuels). Metallurgical industries
are/have been important point sources for PAHs in Norwegian fjords.

Food safety advices with regard to contaminated harbours and fjords have been issued as
authoritative initiatives for decades, and it is the mandate of the Norwegian Food Safety
Authority to issue these advices and communicate them to the population. At present, there
are 31 geographically defined areas in Norwegian harbours and fjords in which food safety
advices have been issued. Of these there are 18 that relate to PAH contamination. The
Norwegian Food Safety Authority has decided (May 2005) that the Norwegian marginal value
for the PAH-compound benzo[a]pyrene in blue mussel is 5 pg/kg (wet weight). A newly
published report from the European Food Safety Authority (EFSA) concludes that four PAH
compounds (benzo[a]pyrene, chrysene, benzo[a]anthracene and benzo[b]fluoranthene) should
be included in risk assessments, since benzo[a]pyrene alone may give a weaker foundation.

Bioavailability of PAHSs in sediments

The PAH-compounds of environmental concern have moderate to high lipophilicity. High
lipophilicity means low water solubility (high hydrophobicity) and vice versa. High
lipophilicity (low water solubility) also implies high particle affinity. These are factors of
significance for the bioavailability. There are, however, several aspects to take into
consideration if precise assessments of bioavailability (and thus environmental risk) of PAHS

10
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in sediments are to be made. These are especially related to adsorption to different phases in
the sediments (e.g. organic carbon and black carbon/soot). There are several examples that
show that PAHSs in sediments are more strongly associated with the particle fraction in the
sediments, than can be predicted from the presumption of a linear equilibrium partitioning
between organic carbon (in the particle fraction) and water. This is caused by presence of
strong adsorbents in the sediments (e.g. black carbon). Furthermore, these characteristics vary
considerably between different sediments/locations. This implies that it is difficult to develop
generic models to estimate the bioavailability of PAHSs in sediments (these will be
conservative to cover the extremities). Site specific measurements will give the most accurate
information of bioavailability of PAHSs in sediments and such measurements are in harmony
with the guidance for risk assessment.

Transport of PAHSs to the food chain

A prerequisite for sediment associated PAHSs entering the food chain is that they are
bioavailable. PAH compounds may theoretically be rendered available for the food chain
through several processes, such as transport of dissolved PAHs via pore water, diffusion,
advection, and transport of particle bound PAHSs. Furthermore, there is a large diversity in the
modes of living among the different benthic organisms, leading to different exposure of
sediment associated PAHs. Some organisms for instance ingest sediment (and digest what is
there of nutritive value), while other organisms live in the sediment, but filter the water above
the sediment surface for food particles. It is worth noting that even though organisms at
specific trophic levels are exposed to PAHs and may accumulate the compounds,
accumulation in higher trophic levels is not a necessary result. This is a consequence of a
relatively high capability of metabolism (biotransformation/biological degradation) and
elimination of PAHSs in several organisms, such as fish.

There are especially challenges associated with the generalization of bioavailability of PAHs
in organisms because of the heterogeneity in the different organisms’ modes of living. This is
yet another factor that implies that generic risk assessment tools must be conservative in this
regard. Given the large number of existing organisms, there are obvious gaps of knowledge in
terms of how the organisms’ properties affect the bioavailability of PAHSs. It may therefore be
important to increasingly consider and understand the salient characteristics of the species
present in a challenged environment, rather than solely focusing on sediment geochemistry
(e.g. content of black carbon and other geosorbents) and compound specific properties, when
predicting ecological risk of sediments contaminated by PAHS.

Bioaccumulation of PAHs

In aquatic organisms “bioaccumulation’ is the process that leads to an increased concentration
of a chemical in an organism (relative to its surrounding environment) through all exposure
routes, including dietary uptake, transport over respiratory surfaces, and the body surface in
general. Bioaccumulation is thus a combination of *bioconcentration’ (uptake from water
only) and dietary uptake. PAHSs dissolved in the sediment pore water are available for uptake
in organisms. One can assume that the bioaccumulation of PAHSs in bottom dwelling
organisms can be viewed simply as a (linear) equilibrium partitioning between particles (or
organic carbon in the particle fraction) and water, and between water and lipids within the
organisms. There are, however, several examples showing that such assumptions overestimate
bioavailability, since the PAHs are more strongly bound to the particle fraction than the linear
equilibrium partitioning suggests. This may be a result of several conditions, but is likely

11
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connected to the presence of phases in the sediments that strongly binds the PAH compounds.
There are, therefore, challenges connected to the generalization of bioavailability and
bioaccumulation of PAHSs, but this is also associated with different modes of living and
physiology among species (e.g. interspecies differences in uptake and elimination). Thus, it is
also challenging to predict bioaccumulation in generic terms. Given the large number of
existing organisms, there are obvious gaps of knowledge in terms of the extent of PAH-
bioaccumulation from different sediments in different organisms. Quantifying concentrations
in organisms will produce results on the net result of uptake and elimination, but no
information of the relative importance of the processes involved. Increased desorption (and
bioavailability) in the intestine of sediment ingesting organisms may e.g. be important with
regard to the uptake, while metabolism is important in terms of elimination. Studies that will
cover several such aspects and quantify the relative importance of these processes in different
organisms will be of high value.

12
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Biological effects of PAHs

Several biological effects of PAHSs are shown in fish species. These effects range from mild to
severe and include tissue alterations, cancer, genetic alterations, effects on reproduction,
effects on growth and development and effects on immune function. In addition, several
biochemical alterations and behavioural changes are shown as effects of PAH exposure. In the
literature, it is pointed out that sediment concentrations of PAHs at approximately 1 mg/kg or
lower, may cause biological effects in fish. Moreover, water concentrations at 1 pg/L or lower
may cause severe effects on fish larvae and sub lethal effects in fish. Several studies,

however, show effects also following exposure to lower concentrations and there is a general
need of more long-term chronic studies.

Effects of PAHSs to other organisms (than fish) are less studied. Sediment tests with sediment
dwelling organisms are however quite common. These are often lethality studies or tests of
mutagenic effects. Some studies have also been conducted to document effects on
growth/development, enzyme activities and biochemical effects, where effects of PAHSs have
been shown.

Studies of benthic communities (soft bottom) are routinely performed to characterise
environmental condition and to assess the effects of pollution. The most common methods
describe species richness and diversity, classified to indicate condition. These methods are,
however, not very specific and respond to a range of both anthropogenic and natural factors.
To increase the certainty of causality in polluted areas, attempts have been made to combine
studies of benthic communities with bioassays, biomarker analyses or experimental studies of
PAH bioavailability. It has been shown difficult, however, to frame a good chain of causation
from sediment-PAH to effects on benthic communities. In later studies of benthic
communities, more attention has been focussed towards the species composition and
knowledge about the species’ biology. Methods that include the species’ responses to
contaminants have a higher sensitivity and will likely be able to show PAH-specific effects.
With regard to the Water Framework Directive, quality standards that will include relations
between contaminant sensitive and tolerant species are under development.

Several studies have been conducted where species’ responses to PAHSs are deduced from
joint (statistical) analysis of data from several investigations and benthic communities.
Marginal values for effects (providing a basis for sediment quality criteria) are not always in
accordance with data from experimental studies (bioassays). A further development of
methods that include a spectre of species characteristics may eventually give a foundation for
quantifying how PAHSs affect natural processes and functions in the ecosystems.

Status with regard to the EU Water Framework Directive

The implementation of the Water Framework Directive in Norway comprise 30 river basin
districts ("vannomrader”) with "good ecological status’ within the year 2015 and the rest
within 2021. This also includes chemical status. EU have Environmental Quality Standards
(EQSs) for PAHSs in the water column, but not for PAHSs in sediments or biological material.
Norway may establish their own criteria for these matrices and there are reasons to assume
that the Norwegian classification system fulfils the requirement of equally good or better
protection that the seawater EQSs summon, as long as *Class |1’ or better is set as a criterion
for acceptance. This must, however, be verified when the EU guidance (and the EQSS) is
completed in 2010 (current gap of knowledge).
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Gaps of knowledge

The gaps of knowledge related to PAH-contaminated sediments are especially with regard to
bioavailability, bioaccumulation and biological effects. It is problematic to apply generic
models to assess the site specific risk represented by PAHSs because of the uncertainties
associated with many aspects regarding the partitioning of PAHs between multiple phases in
specific sediments. Site specific evaluations of bioavailability (e.g. measurements of pore
water concentrations by the use of passive samplers, and bioaccumulation studies) therefore
give the most accurate information. Furthermore, there is great variation and several gaps of
knowledge associated with the modes of living among benthic organisms, as well as with
their characteristics of significance for uptake and elimination of PAHSs. In addition to these
gaps of knowledge related to geo-chemistry and bioaccumulation, we call attention to an
insufficient understanding of the links between PAH loads and biological effects on benthic
fauna. There is insufficient knowledge regarding the specific effects of PAHs on changes in
soft bottom communities. Furthermore, additional studies linking results from experimental
studies (bioassays, bioavailability of PAHS), different biomarker responses, and effects on
benthic fauna (individual or community level) are warranted. More knowledge is needed
indicating the different species’ or groups’ responses to PAHSs specifically (which species are
sensitive and which are tolerant?). Presently, there is little knowledge regarding effects of
PAHSs on natural functions in benthic communities and ecological processes.

There is also a strong need to establish more precise PNECs for the specific PAH compounds,
through more elaborate toxicity testing.
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1. Innledning

1.1 Bakgrunn

Foreliggende rapport sammenstiller viktig kunnskap om forurensning av polysykliske
aromatiske hydrokarboner (PAH) i sjgbunn. Rapporten gjengir ’state of the art’-kunnskap om
hvordan PAH i ulike typer bunnsedimenter kan pavirke miljget og human helse (i henhold til
grenseverdier i sjgmat). Rapporten er begrenset til & omtale bunnsedimenter hvor PAH er den
dominerende forurensningen og falgende er i fokus:

e Fysiske, kjemiske og biologiske parametere av betydning for biotilgjengelighet og
transport av PAH fra sedimenter til naeringskjeden.

o Fysiske, kjemiske og biologiske karakteristika for sedimenter hvor PAH er lett ev. lite
biotilgjengelig, samt for sedimenter hvor PAH-forurensningen med stor sannsynlighet
vil fare til at god gkologisk status’ ihht. EUs vanndirektiv ikke oppfylles.

e Kunnskap om opptak, utskillelse og effekter av PAH (fra sediment) i organismer.

e Kunnskap om eventuelle forskjeller mellom nearingskjeder/organismegrupper i deres
"evne’ til & transportere PAH fra sediment til hgyere trofiske nivaer.

e Beskrivelser av hensiktsmessige undersgkelser som skal evaluere miljgrisikoen av
PAH innen et geografisk omrade.

e Beskrivelser av kunnskapshull knyttet til spredning av PAH (biotisk og abiotisk), samt
knyttet til effekter og nedbrytning av PAH.

Med ovennevnte fokus for rapporten, er det en naturlig falge at seerlig sedimenter pavirket av
norsk metallurgisk industri er omtalt i stor grad. Det er imidlertid ogsa andre kilder til PAH i
sedimenter (ogsa beskrevet nedenfor) og havnesedimenter er ofte ogsa til dels betydelig
forurenset med PAH.

Motivet for utarbeidelse av foreliggende rapport er Regjeringens handlingsplan for
opprydding i forurenset sjgbunn, som er nermere beskrevet i Stortingsmelding nr. 14 (2006-
2007) ”Sammen for et giftfritt miljg”. Det er i denne planen serlig viktig & hindre spredning
av miljagifter fra forurensede sedimenter.
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1.2 PAH i kystmiljget — Kilder og konsekvenser for norske resipienter

1.2.1 Tilfagrsler av PAH

PAH-tilfgrsel til kystomrader har hovedsaklig to "veier” (Latimer and Zheng 2003):
o tilfarsel via vann (inneholdende lgst og partikulaert bundet PAH)
e atmosfaerisk tilfarsel (via nedbgr og "tert nedfall™)

PAH er som oftest mest konsentrert i estuarier (slik som fjorder) naer urbane sentra.
Hovedkildene til PAH i kystmiljget er:

avrenning fra urbane omrader

avlgpsvann

industriutslipp

atmosfarisk avsetting

sgl og lekkasjer (i forbindelse med transport og produksjon av fossilt brensel)

Det er av dette naturlig at man finner PAH-forurensede sedimenter i mange havneomrader. |
Norge har ogsa spesifikke industriprosesser veert en sarlig viktig punktkilde til PAH i enkelte
fjorder.

I Norge har tilgangen pa vannkraft gjort det mulig a etablere kraftkrevende industri allerede
tidlig pa 1900-tallet. Oppfinnelsen av Sgdeberg-elektroden (1919-1917 (Grjotheim and
Kvande 1993)) var et gjennombrudd i den metallurgiske industrien. Den pafglgende
industriutviklingen har fert til noen av de senere lokale og regionale miljgproblemene.
Verkene som produserer/har produsert aluminium (Al) og mangan (Mn), har hatt sjgen som
hovedresipient og bekymringer vedrgrende miljget har veert i forbindelse med PAH i
utslippet. PAH-forbindelsene har til dels kommet direkte fra produksjonsprosessen, men
seerlig fra installasjon av renseinnretninger pa smelteovnene (*furnace off-gas scrubbers”) for
a redusere utslipp til luft. Den saeregne topografien til norske fjorder medfarer at disse
fungerer som sedimentasjonsbassenger og dermed gir lokale og regionale
forurensningsproblemer. |1 Norge foreligger det etter hvert god kunnskap om denne type
forurensning og en Dr. philos.-avhandlling ble skrevet om emnet i 1998 (Naes et al. 1998;
Naes et al. 1995; Naes et al. 1995; Naes and Oug 1997; Naes and Oug 1998; Naes et al. 1998;
Naes 1998; Oug et al. 1998).

1.2.2 Betydning for sjgmat

Kostholdsrad tilknyttet norske forurensede havner og fjorder har blitt benyttet som
myndighetstiltak i flere tidr og det er Mattilsynet som er ansvarlig for & utstede disse radene
og kommunisere dem til befolkningen (@kland 2005). Det er i dag 31 geografisk avgrensede
omrader i norske havner og fjorder som det finnses kostholdsrad for. Det er 18 kostholdsrad
som har tilknytning til PAH (@kland 2005). Mange kostholdsrad har blitt endret i lgpet av
arene, men kun én fjord har fatt opphevet et tidligere kostholdsrad: Vefsnfjorden. Denne
fjorden hadde far april 2005 et kostholdsrad tilknyttet konsum av blaskjell som var forurenset
med PAH pa grunn av Elkem Aluminium Mosjgen (na ”Alcoa Mosjgen”) sin aktivitet. Etter
at bedriften gikk over fra Sgdeberg- til Prebaketeknologi (i 2003) har blaskjellene vist lave
konsentrasjoner av bade PAH og benzo[a]pyren (BaP). Omrader som na har kostholdsrad
tilknyttet (bl.a.) PAH er: Kragerg, Farsund, Fedafjorden, Stavanger, Sandnes, Karmsundet,
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Saudafjorden, Ardalsfjorden, Sunndalsfjorden, Hommelvik, Trondheim, Brgnngysund,
Sandnessjgen, Ranfjorden, Narvik, Tromsg, Hammerfest og Honningsvag. Grunnet kjent
forurensning er det idag miljgovervakingsprogrammer i mange omrader som kartlegger
forurrensningssituasjonen og effekter av eventuelle tiltak. Det pagar ogsa et arbeid med
tiltaksplaner for forurenset sediment i mange omrader langs kysten.

| forbindelse med slik miljgovervaking er blaskjell en mye benyttet art, siden den er en
filtrerende organisme og akkumulerer miljggifter. | den forbindelse benyttes grenseverdier (av
PAH og andre miljagifter) for a beskrive ulike miljgtistander. Det bar bemerkes at
grenseverdier/kvalitetsstandarder for miljgtilstand er satt pa bakgrunn av gkotoksikologiske
kriterier eller antatte bakgrunnsnivaer og ma ikke forveksles med grenseverdier (f. eks. for
PAH i skjell) rettet mot menneskelig konsum.

Forbindelsen benzo[a]pyren (BaP) er en av de best undersgkte og mest potente
kreftfremkallende PAH-forbindelsene. BaP er klassifisert av IARC (International Agency for
Research on Cancer) i gruppe 1 (kreftfremkallende for mennesker). Nar det gjelder kreftrisiko
etter eksponering for kjemiske forbindelser som er bade mutagene og kreftfremkallende, antas
det at det ikke er mulig & identifisere noen nedre terskelverdi; altsa enhver dose medfarer en
viss grad av risiko. En praktisk tilnaerming har ofte veert ekstrapolering av resultater fra
dyreforsgk for a estimere doser som er sa lave at de de antas for & veere neglisjerbare. Na
etableres konseptet "Margin Of Exposure” (MOE; gir et tall pa doser som er kjent a gi
effekter, sammenlignet med dosen mennesker eksponeres for) internasjonalt som den
foretrukne metoden for a vurdere risiko av gentoksiske stoffer i mat. Dette er et verktgy som
fortsatt er under utvikling og har veert anvendt av Vitenskapskomiteen for mattrygghet
(VKM) i sammenheng med risikovurdering av gentoksiske og kreftfremkallende forbindelser
i grillet mat (VKM 2007) og risikovurdering av PAH i skjell (VKM 2008). Internasjonale
eksperter som har vurdert bruk av MOE har understreket at MOE alene ikke bgr veere
grunnlag for risikohandtering, men at MOE kan inngd som en komponent i en risikoanalyse
og at ALARA-prinsippet ("As Low As Reasonably Achievable”) bar gjelde. EFSA (European
Food Safety Authority) utga en rapport i 2008 (EFSA 2008) som vurderer PAH i matvarer. En
av konklusjonene fra denne rapporten er at BaP alene gir et svakt grunnlag for risikovurdering
og at man bgr inkludere 8 (PAHS), eller 4 (PAH4) forbindelser, og at PAH8 ikke bidrar med
vesentlig tilleggsverdi i forhold til PAH4. PAH8 ugjares av falgened forbindelser:
Benzo[a]pyren, benzo[a]antracen, benzo[b]fluoranten, benzo[k]fluoranten, benzo[ghi]perylen,
krysen, dibenz[a,h,]antracen og indeno[1,2,3-cd]pyren. PAH4 utgjares av falgende
forbindelser: Benzo[a]pyren, krysen, benzo[a]antracen og benzo[b]fluoranten. Da ovennevnte
risikovurdering av PAH i skjell fra VKM ble publisert foreld denne rapporten fra EFSA enna
ikke og det er indikert i risikovurderingen at innholdet i EFSA-rapporten skal vurderes av
VKM for & undersgke om grunnlaget kan medfare endret syn pa risiko knyttet til eksponering
for PAH i norsk kosthold.
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Pa grunn av stoffgruppens mutagene egenskaper (se ovenfor) er altsa ingen TWI-verdi
(tolerabelt ukentlig inntak) for PAH. Mattilsynet har bestemt (mai 2005) at norske
tiltaksgrenser for B(a)P i blaskjell skal vere og 5 pg/kg (vatvekt). Nar det gjelder
grenseverdier for PAH i matvarer er falgende (fra Commission regulation No 1881/2006 (EC
2006)) relevante i denne sammenheng (gjelder konsentrasjoner av B(a)P):

o Fiskemuskel (annet enn rgkt fisk): 2,0 pg/kg (vatvekt)

o Krepsdyr og blekksprut (annet enn rekt; ikke brunt kjett fra krabbe,

eller hode- og thorax-kjett fra hummer): 5,0 ug/kg (vatvekt)

e Muslinger: 10,0 pg/kg
(vatvekt)

| forbindelse med risikovurdering av forurensede sedimenter (bl.a. forurensning med PAH) er
det utarbeidet en veileder for saksbehandlere i forvaltningen, problemeiere, konsulenter og
andre (Bakke et al. 2007). Denne er ment a skulle benyttes til & bedemme risiko fra
sedimentene i deres naveerende tilstand og i forbindelse med beslutning om miljgtiltak i
sedimentene (se mer i Kap. 2.6).
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1.3 PAH i Norge - status og utslippsprognoser mot 2010

Det nasjonale utslippet av PAH i perioden 1995 til 2005 (alt medregnet, oga til luft) gkte med
ca 5 % (SFT 2007), noe som hovedsakelig skyldes utslipp fra aluminiumsindustrien i
forbindelse med produksjonsgkning og prosessomlegginger. Det totale utslippet i 2005 var pa
ca 279 tonn (pluss 23 tonn fra forurenset grunn). Landbasert industri (hovedsakelig
aluminiumsindustrien) bidro til det nasjonale utslippet i 2005 med ca 66 %
(alumuniumsindustrien var den sterste industrikilden med et uslipp i 2005 pa ca. 182 tonn),
diffuse kilder (hovedsakelig vedfyring) med 21 % og produkter (hovedsakelig
treimpregneringsmidler) med ca 10 %. | perioden 1995 — 2010 er det anslatt at det nasjonale
utslippet av PAH reduseres med ca. 50 %, hovedsakelig som felge av at PAH-utslippene fra
aluminiumsverkene reduseres betydelig som fglge av modernisering av prosessanleggene
(anslatt nasjonalt utslipp i 2010 pa ca 135 tonn). Det er anslatt at utslippsreduksjonen fra
alumuniumsverkene som fglge av modernisering blir til ca 34 tonn i 2010 (tilsvarende 76%
reduksjon i perioden 1995-2010). Det er mulig at de diffuse utslippene vil bidra mest til det
nasjonale PAH-utslippet i 2010. Det er videre anslatt at i starrelsesorden 78 000 tonn PAH
ligger som forurensning i grunnen pa ulike lokaliteter i Norge og at det fra disse lekker ut i
sterrelsesorden 23 tonn per ar (SFT 2007).

1.4 Oppsummering av bakgrunn.

Denne rapporten sammenstiller viktig kunnskap om forurensning av polysykliske aromatiske
hydrokarboner (PAH) i sjgbunn. Rapporten gjengir kunnskapsstatus vedrgrende hvordan PAH
i ulike typer bunnsedimenter kan pavirke miljget og den er begrenset til 8 omtale
bunnsedimenter hvor PAH er den dominerende forurensningen. Hovedkilder til PAH i
kystmiljget er avrenning fra urbane omrader, avlgpsvann, industriutslipp, atmosfearisk
avsetting, samt sgl og lekkasjer (i forbindelse med transport og produksjon av fossilt brensel).
Metallurgisk industri er/har veert viktige punktkilder til PAH i norske fjorder. | forbindelse
med forurensningen av havner, fjorder og kystomrader har kostholdsrad blitt benyttet som
myndighetstiltak i flere tidr og det er Mattilsynet som er ansvarlig for a utstede disse radene
og kommunisere dem til befolkningen. Det er i dag 31 geografisk avgrensede omrader i
norske havner og fjorder som det finnes kostholdsrad for. Det er 18 kostholdsrad som har
tilknytning til PAH. Mattilsynet har bestemt (mai 2005) at norske tiltaksgrenser for PAH-
forbindelsen benzo[a]pyren i blaskjell skal veere 5 pg/kg (vatvekt). En nylig publisert rapport
fra EFSA (European Food Safety Authority) konkluderer for gvrig med at man bgr minst
inkludere de fire PAH-forbindelsene benzo[a]pyren, krysen, benzo[a]antracen og
benzo[b]fluoranten i risikovurderinger, siden benzo[a]pyren alene kan gi et for svakt
grunnlag.
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2. Aktuelle problemstillinger

2.1 Variabler av betydning for biotilgjengelighet av PAH i sedimenter

2.1.1 Generelt om polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH)

For & kunne beskrive mekanismene bak egenskapene til PAH (slik som biotilgjengelighet)
behgves innledningsvis en generell beskrivelse av stoffgruppen.

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) er naturlige, allestedsnarverende stoffer i det
marine miljg. De representerer en stor gruppe forskjellige forbindelser som spenner fra 2-ring
naftalener til komplekse ring-strukturer som inneholder opp til 10 aromatiske ringer. De ulike
stoffene har forskjellige egenskaper og virker gjennom ulike mekansimer for interaksjoner
med og effekter pa biologiske systemer (Hylland 2006).

I motsetning til den veldig langsomme nedbrytningen av de fleste halogenerte organiske
forbindelser, sa skjer nedbrytning av PAH gjennom bade kjemiske og biologiske prosesser i
bade atmosfaren og i vann (Hylland 2006). En viktig nedbrytningsmekanisme er eksponering
for sollys (Valerio et al. 1984). | sedimenter skjer nedbrytningen hovedskalig mikrobielt. Det
er sannsynligvis en rekke forskjellige bakterier som er innvolvert i PAH-nedbrytningen i
marine systemer, slik som Pseudomonas, Mycobacterium, Klebsielle, Acinobacter,
Micrococcus og Nocardia (Roy et al. 2002).

Selv om PAH-forbindelser finnes naturlig, sa har menneskelig aktivitet mange steder i stor
grad gkt nivaene av disse stoffene i miljget. Praktisk talt alle forbrenningsprosesser genererer
PAH. Dessuten er de (i ulik grad) tilstede i fossilt brensel (olje, gass og kull). Det er fire
kategorier av PAH-tilfarsler til det marine miljg (Neff 2002):

e ”Biogen” PAH: Produsert av organismer (direkte biosyntese)

e ”Pyrogen” PAH: Generert gjennom forbrenningsprosesser (rask, hgy-temperatur (ca.
700 °C), ufullstendig forbrenning eller pyrolyse av organisk materiale)

e “Petrogen” PAH: Avledet fra fossilt brensel (veldig sakte (millioner av ar)
rearrangering og omdanning av biogent organisk materiale ved moderate temperaturer
(100-300 °C)).

e ”Diagen” PAH: Avledet fra omdannelsesprosesser i jord og sediment (relativt rask
(dager til &r) omdannelse av bestemte klasser av organiske forbindelser)

Generelt lar det seg gjare a identifisere hvilken av de 4 typene PAH som foreligger i
miljgpraver og det er pyrogen og petrogen PAH som har noen stgrrelsesmessig betydning i
det marine milje (og vil falgelig bli omtalt her). Det som kjennetegner disse to typene PAH
kan kort oppsummeres slik:

Petrogen PAH

PAH-forbindelsene i kull og petroleum inneholder ofte en eller flere metyl-, etyl- eller butyl-
(noen ganger hgyere alkyl-) grupper pa en eller flere av de aromatiske karbon-atomene (Neff
2002). Generelt er disse alkyl-forbindelsene til stede i hgyere konsentrasjoner enn
morsubstansen (den ikke-alkylerte homologen). Dessuten er de lettere (feerre ringer; serlig
naftalener og fenantrener) forbindelsene tilstede i starre utstrekning enn de tyngre (flere
ringer) forbindelsene (Latimer and Zheng 2003). Petrogen PAH tilfgres det marine milje
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gjennom at olje siver naturlig ut fra havbunnen, erosjon av kull og oljeholdig skifer, oljesal,
utslipp fra skip, utlsipp fra oljeraffinerier, olje/vann-separatorer pa produksjonsplatformer,
kullkraftverk og kloakk (Neff 2002).

Pyrogen PAH

Forbrenning av organisk materiale (inkludert fossilt brensel) farer til dannelse av flere PAH-
forbindelser. Nar forbrenningen skjer i oksygen-fattig miljg (mye brennstoff) vil organisk
materiale bli oksidert til lavmolekylare organiske molekyler som kondenseres ettersom
“forbrenningsblandingen” avkjgles og danner nye komplekse molekylare strukturer, inkludert
PAH. Denne prosessen kalles pyrolyse, eller pyrosyntese (Neff 2002). Hvilke PAH-
forbindelser som dannes avhenger av hva slags materiale som forbrennes, temperatur og
oksygentilgang. Derfor (diskuteres nedenfor) vil egenskapene til pyrogent PAH (slik som
biotilgjengeliget) veere forskjellig avhengig av kilde (Hylland 2006).

PAH-forbindelsene som dannes gjennom pyrolyse er forskjellig fra petrogen PAH sarlig
fordi de domineres av fire-, fem- og seksring-forbindelser. De er i hovedsak ogsa ikke-
alkylerte. Derfor kan forholdstallet mellom morsubstans og alkylerte homologer brukes til a
skille mellom petrogen og ulike typer pyrogen PAH i miljgpraver (Neff 2002; Ruus et al.
2006; Sundt et al. 2006).

PAH-sammensetningen i f.eks. kulltjeere (som er dannet ved hgy-temperaturbaking av kull i
en reduserende atmosfzre, for & danne koks) er typisk for en hgy-temperatur pyrogen PAH-
blanding. Kulltjeere, kreosot, og andre treimpregneringsmidler er viktige kilder (dog
stedbundne) til pyrogen PAH i det marine miljg (Neff 2002). Pyrogen PAH finnes ogsa i
eksos og aske. De tyngre (flere ringer) forbindelsene er da hovedsaklig assosiert med den
partikulaere fraksjonen (sot) (Dachs and Eisenreich 2000; Neff 2002). PAH som er assosiert
med sot-partikler er del av den partikulaere strukturen og er veldig hardt adsorbert til
partiklene gjennom hydrogen-binding (Neff 2002). De lar seg dermed ikke desorbere lett.
Dette har naturligvis betydning for biotilgjengeligheten (diskutert nedenfor).

Enkelte av PAH-forbindelsene er sa&rlig viktige miljgmessig, siden de er (eller kan bli)
karsinogene eller mutagene (biologiske effekter av PAH er f.g. omtalt i Kap. 2.5, nedenfor).
The US Environmental Protection Agency har identifisert 16 PAH-forbindelser som serlig
viktige pa grunn av deres toksisitiet overfor pattedyr og akvatiske organismer (EPA 1987).
Disse er listet i Tabell 1. Disse forbindelsene har 2-6 sammensatte ringer og molekylvekter
fra 128-278 g/mol. De rangerer fra moderat til hay lipofilisitet (fettlgselighet) og har
oktanol:vann-fordelingskoeffisienter (log Kow) fra 3,34 til 6,58 (Mackay et al. 1992).
Oktanol:vann-fordelingskoeffisienten (Kow) er en parameter som indikerer
lipofilisiteten/hydrofobisiteten (fettlaseligheten) av et stoff. Som det kommer frem av
kapitlene nedenfor, er dette egenskaper av betydning for partikkelaffiniteten,
biotilgjengeligheten og bioakkumuleringspotensialet.
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Tabell 1. PAH-forbindelser av sarlig miljgmessig betydning (i flg. EPA (1987); 16 stk.).
Molekylvekt og oktanol:vann-fordelingskoeffisient (som Log Kow) er angitt (verdier fra Mackay et al.
(1992)).

PAH-forbindelse Molekylvekt Log Kow
(g/mol)
Naftalen 128 3,34
Acenaftylen 152 3,62
Acenaften 154 4,00
Fluoren 166 4,22
Fenantren 178 4,57
Antracen 178 4,68
Fluoranten 202 5,20
Pyren 202 4,98
Benzo[a]antracen 228 591
Krysen 228 5,81
Benzo[b]fluoranten 252 6,12
Benzo[k]fluoranten 252 6,11
Benzo[a]pyren 252 6,13
Indeno[1,2,3-cd]pyren 276 6,58
Dibenz[ah]antracen 278 6,50
Benzo[ghi]perylen 276 6,22

| det senere har noe oppmerksomhet veert rettet mot halogenerte PAH-forbindelser (Horii et
al. 2008; Ohura et al. 2009). Utbredelse og effekter av disse er imidlertid forelgpig ikke godt
kjent.

2.1.2 Egenskaper ved PAH av betydning for biotilgjengeligheten

Som nevnt ovenfor, sa har PAH-forbindelsene med miljgmessig betydning moderat til hay
fettlgselighet. Hoy fettlgselighet betyr lav vannlgselighet (hgy hydrofobisitet) og vice versa.
Hoy fettlgselighet (lav vannlgselighet) betyr ogsa hay partikkelaffinitet. Dette er faktorer som
er av betydning for biotilgjengeligheten (f. eks. Mackay og Fraser (2000)).

Bade temperatur og salinitet har for gvrig effekt pa lgseligheten av PAH-forbindelser (Neff
2002). I noen tilfeller kan lgseligheten veere dobbelt sa hgy i ferskvann, som i sjgvann.
Leseligheten gker ogsa med hgyere tempteratur. Denne effekten av salinitet og temperatur
kan veere viktig for partisjoneringen (fordelingen) av PAH mellom lgst og bundet fase i
estuarine miljger (Neff 2002). Det er vist at bioakkumulering av ikke-metaboliserbare,
hydrofobe organiske kjemikalier er en eksoterm entalpi-drevet prosess, og altsd minker med
gkt temperatur (Muijs and Jonker 2009). Teoretisk kan konsentrasjoner i biota derfor ogsa
tenkes a veere flere ganger hgyere om vinteren, enn om sommeren.

PAH kan som nevnt komme fra ulike kilder og dermed ha ulik biotilgjengelighet. Som nevnt
kan man blant annet skille mellom petrogen og pyrogen PAH. PAH-blandinger av petrogen

opprinnelse bestar av en starre andel av de lettere (feerre ringer), som i starre utstrekning kan
befinne seg i lgst fase og dermed vaere biotilgjengelige. Pyrogen PAH bestar i starre grad av
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de tyngre (flere ringer) forbindelsene som er mer assosiert med partikuleer fraksjon. Dessuten
er disse ofte assosiert med karbon (for eksempel sot) som binder forbindelsene sterkt og
reduserer biotilgjengeligheten. Dette er beskrevet neermere i forbindelse med egenskaper ved
sedimenter som er viktige for biotilgjengelighet (Kap. 2.1.3). Egenskaper ved organismene
som er av betydning omtales dessuten i kapitlene 2.2.3 og 2.4.

2.1.3 Sorpsjon av PAH til sedimenter

PAH (og andre upolare forbindelser) har som nevnt lav affinitet for vannfasen. Derfor har de
ofte en hgy affinitet for faseoverganger, slik som vannoverflaten ("mikrolaget™), eller
overflaten pa partikler (Olsen et al. 1982). Pa grunn av deres sterke affinitet for lavtlgselige
organiske faser (eller organiske vaskefaser) partisjoneres de ut av vannfasen og bindes til
tilgjengelige organiske faser (eksempelvis organismer eller organisk materiale i
partikkelfraksjonen (Karickhoff et al. 1979; Neff 2002).

Tendensen som PAH (og andre upolare forbindelser) i lgsning har til & adsorberes til partikler
kan utrykkes som sediment:vann-fordlingskoeffisienten Kg:

Kd = [PAH]sediment/ [PAH]vann ngnlng 1.

Hvor [PAH]sediment € konsentrasjonen av PAH i partikkelfraksjonen (tarrvekt) og [PAH]vann
er konsentrasjonen av lgst PAH i vannet, ved equilibrium (likevekt).

Marine sedimenter er veldig heterogene/ulike (f.eks. med tanke pa partikkel-stgrrelse og
partikkel-typer), slik at K4 varierer veldig fra sediment til sediment. Mengden organisk
karbon i sedimentet et er egenskap som har betydning for K4, og dermed ogsa
biotilgjengeligheten (da PAH har affinitet for organisk karbon) og derfor kan en
fordelingskoeffisient normalisert til organisk karbon veere av starre nytte (Karickhoff et al.
1979):

Koc=Kaffoc Ligning 2.

Hvor Koc er organisk karbon:vann-fordelingskoeffisienten og foc er andelen organisk karbon
I sedimentet (kg/kg terrvekt).

Verdien av log Koc har vist seg a korellere med vannlgseligheten av stoffer og dermed vere
proporsjonal med oktanol:vann-fordelingskoeffisienten, Kow (slike sammenhenger mellom
logaritmen av en likevektskonstant med logaritmen av en relatert likevektskonstant kalles
"free-energy relationships’ eller ’linear Gibbs energy relations’):

log Koc =alog Kow + b Ligning 3.
Flere verdier for a og b er foreslatt (eksempelvis log Koc = 0,98 log Kow - 0,32; se f.. eks.
Schwarzenbach et al. (2003), med referanser), og en kjent @ mye anvendt sammenheng er den
foreslatt av Karickhoff et al. (1979):

log Koc = log Kow - 0,21 Ligning 4.
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Organisk karbon:vann-fordelingskoeffisienten (Koc) kan benyttes til & forutsi noe om
utlekking av PAH fra sedimentpartikler til porevann (og dermed biotilgjengelighet), samt
toksisitet av PAH til bentiske (bunnlevende) organismer, basert pa
likevektsfordelingsprinsipper (Ditoro et al. 1991). Dette er ogsa basis for fastsettelse av
miljgkvalitetskriterier i Norge og EU (Bakke et al. 2007; EC 2003).

Imidlertid er det slik at de tyngre (flere ringer) PAH-forbindelsene i marine sedimenter, sarlig
av pyrogen opprinnelse, er til stede i en form som vanskeliggjer utveksling mellom faser.
Disse er bundet veldig hardt til den partikulere fraksjonen, serlig til sot (Cornelissen and
Gustafsson 2004; Cornelissen and Gustafsson 2005; Naes et al. 1998). Et spesialnummer av
Environmental Toxicology and Chemistry (Vol. 23(11)) har sagar blitt dedikert fenomenene
tilknyttet sotkarbon (Burgess and Lohmann 2004; Burgess et al. 2004; Jonker et al. 2004;
Lamoureux and Brownawell 2004; Nicholl et al. 2004; Rust et al. 2004; Rust et al. 2004;
Sundelin et al. 2004; Vinturella et al. 2004).

Readman et al. (1987) fant at konsentrasjonene i sediment fra Tamar River-estuariet
(England; forurenset med hovedsaklig pyrogen PAH) var 2-5 starrelsesrodener hgyere enn
hva man skulle anta fra konsentrasjonen av lgst fraksjon og likevektsfordeling. Dette betyr at
at mye av PAH-forbindelsene i sedimentet foreligger i inert form, og at utveksling med vann
og dermed biotilgjengelighet for marine organismer er begrenset av partikkelbinding.
Tilsvarende eksempler kjenner vi ogsa fra Norge:

Oen et al. (2006) observerte at fenantren, pyren og benzo[a]pyren var hardt bundet til partikler
i sedimenter fra tre norsk havner (Oslo, Bergen og Tromsg). De fant en positiv korrelasjon
mellom ratekonstantene for den sakte og veldig sakte desorpsjonen og forholdet mellom
mengde sotkarbon og totalt organisk karbon. Dessuten fant de en sammenheng mellom
partikkelsgrrelse og desorpsjonsegenskapene. PAH-forbindelsene i sedimentene var av
hovedsaklig pyrogen opprinnelse. Det var sannsynlig at sotkarbon i sedimentene farte til
vesentlig lavere konsentrasjoner av PAH lgst i porevannert, enn hva en skulle forvente ut ifra
kun en likevektsfordeling mellom vannet og organisk karbon i sedimentet (Oen et al. 2006).
Det ble konkludert med at man i risikovurderinger av forurenset sediment bgr inkludere
metoder som tar hgyde for biotilgjengelighet (bestemmelse av porevannskonsentrasjoner ved
hjelp av passive prgvetakere), i kombinasjon med bioakkumuleringsstudier.

| et annet studie av bioakkumulering av PAH fra norske havnesedimenter (Cornelissen et al.
2006), viste resultatene at estimerte biota-til-sediment-akkumuleringsfaktorer (BSAF; se Kap.
2.4) basert pa porevannskonsentrasjoner (bestemt ved hjelp av passive pravetakere) stemte
godt med faktisk bioakkumulering observert i nettsnegl (Hinia reticulata) og
flerbarstemarken Nereis diversicolor, i motsetning til hva en skulle forvente kun pa bakgrunn
av lineer likevektsfordeling mellom organisk karbon og vann (Ligning 3). Videre ble
bioakkumuleringen i (kun) N. diversicolor redusert med en faktor 6-7 nar 2% (tgrrvekt) aktivt
karbon ble tilsatt sedimentet. Tilsvarende samsvar mellom faktisk observert bioakkumulering
i H. reticulata og N. diversicolor, og predikert bioakkumulering basert pa
porevannskonsentrasjoner ble observert for sedimenter pavirket av skandinaviske
aluminiumsverk (Ruus et al. 2007; Ruus et al. in prep) (omtales naermere i Kap. 2.4). Disse
var begge lavere enn predikert bioakkumulering basert pa linezr likevktsfordeling mellom
organisk karbon og vann.
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Naes et al (1998) studerte fordeling av PAH-forbindelser mellom de tre fasene vann, lgst
organisk karbon (DOC) og partikler, utenfor et Sedeberg aluminiumsverk. Deres resultater
viste at sotkarbon sannsynligvis kontrollerte fordelingen mellom lgst og partikuleer fase, og at
fordelingskoeffisientene var flere starrelsesordener hgyere enn forventet pa bakgrunn av kun
organisk karbon-vann fordeling. Tilsvarende resultater har blitt rapportert utenfor andre
smelteverk (Breedveld et al. 2007; Ruus et al. 2007; Ruus et al. in prep).

Flere studier har altsa vist at PAH-fordeling mellom partikkelfase og vannfase ikke falger
prediksjoner basert pa slike likevektsfordelinger som nevnes ovenfor (to-fase modeller). Det
har vist seg at denne tilneermingen i flere tilfeller er for enkel og at det finnes mer enn en
partikulaer fase i naturen. P4 midten av 1990-tallet kom det frem at denne fasen som bestar av
sot ("black carbon’, BC) og som dannes ved ufullstendig forbrenning ber tas hensyn til. Na
foreligger flere modeller som beskriver en mer kompleks fordeling (partisjonering) av PAH
mellom de ulike fasene (Accardi-Dey and Gschwend 2003; Bucheli and Gustafsson 2000):

Kq = Koc % foc + Kac x fac x [PAH]ips ™™ Ligning 5.

hvor Kgc er likevektsfordelingskoeffisienten mellom sot (’black carbon’) og vann, fgc er
andelen sot til stede (kg/kg tarrvekt), [PAH] 4t er konsentrasjonen av PAH i lgst fase, og ner
Freundlich-eksponenten som beskriver den ikke-linezre sorpsjonen.

I en studie av norske havnesedimenter er det imidletid vist at total soprsjon kan beskrives
enda bedre om det ogsa tas hensyn til andre ikke-linezrt sorberende karbonholdige
geosorbenter (som uforbrent kull og kerogen), i tillegg til sot (Cornelissen et al. 2006). Det
ma ogsa nevnes at i en nylig studie basert pa literaturdata (flere hundre datapunkter) ble
variasjon i bindingsadferden til (bl.a.) PAH undersgkt (Arp et al. 2009). Bakgrunnen var ar
det stadig blir tydeligere at steds-spesifikk sediment-porevann fordelingsadferd varierer mye
og derfor er vanskelig & generalisere. Linezre modeller overestimerer, som nevnt, generelt
porevannskonsentrasjoner, mens modeller som inkluderer sotkarbon (som ovenfor, Ligning 5)
viser seg veldig sedimentspesifikke. Sediment-porevann fordelings-koeffisienter, normalisert
til totalt organisk karbon (Kroc) ble samlet inn fra litteraturen og disse viste seg a variere med
opptil 3 starrelsesordener. Det ble konkludert med at den eneste maten a tilegne seg ngyaktige
porevannskonsentrasjoner er & male disse direkte, og ikke forsgke a estimere disse fra
helsedimentskonsentrasjoner. Thorsen et al. (2004) konkluderte ogsa pa sin side med at det
ikke var mulig a lage en god kvantitativ modell for & estimere biotilgjengelighet gjennom en
kombinasjon av organisk karbon- og sotkarbon-sorpsjon for flere omrader med et bredt spenn
av sotkarboninnhold og PAH-kilder.

I motsetning til flere av observasjonene nevnt ovenfor, argumenterer ogsa Rust et al. (2004)
med at sot-bundet PAH ikke kan avvises som som utilgjengelig for sedimentlevende
organismer. Disse studerte akkumulering av PAH i 8 arter bentiske evertebrater eksponert for
sedimenter tilsatt PAH. Samtidig ble sotkarbon tilsatt som en av behandlingene. Det bar
imidlertid bemerkes at assosiasjonen mellom PAH og tilsatt sot (tatt fra eksosrgr fra busser og
strippet for PAH), kan veere annerledes enn assosiasjonen mellom PAH og sot som er
resultater av samme forbrenningsprosess. Forfatterene konkluderer blant annet med at en
innsats er ngdvendig for a forsta de fremtrendende egenskapene til artene som lever i et truet
miljg, heller enn & kun fokusere pa sediment-geokjemi (altsa innhold av sot og organisk
karbon). Egenskaper ved organismer er omtalt i Kapittel 2.2.3.
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Mount et al. (2003) skriver om tilnaerminger til utvikling av retningslinjer for a evaluere
sedimentkvalitet: "Det er verdt a merke seg at basiskonseptet for likevektsfordeling (altsa at
konsentrasjonen av kjemikaliet i porevannet er korrelert med biologisk potens) ikke
ngdvendigvis er brutt pa grunn av innflytelse fra sotkarbon (eller annen fordelingsfaser). I en
studie av sediment kjent for & inneholde kull-partikler fant West et al (2001) at
konsentrasjonene av PAH i organismer korellerte godt med prediksjoner basert pa antatt
likevekt med malte PAH-konsentrasjoner i porevann, selv om konsentrasjonene i porevannet
var mye lavere enn predikert fra malte (hel)sediment-konsentrasjoner. Blant annet av denne
grunn kan det veere hensiktsmessig a kvantifisere PAH i porevann ndr likevektsbaserte
kvalitetskriterier for PAH anvendes og det er viktig a unnga falske positiver [...]".

Altsa: Ved & kvantifisere lgst fraksjon av PAH i porevann kan man gi gode estimater pa
bioakkumulering. Dette er spesielt gunstig nar sotkarbon (eller andre adsorbenter) er til stede,
slik at beregninger av biotilgjengelighet basert pa helsedimentskonsentrasjoner og lineser
likevektsfordeling mellom organisk karbon og vann gir overestimater (falske positiver m.h.p.
risiko).

Som nevnt (ovenfor) har vi ogsa i Norge flere eksempler pa at konsentrasjonene av PAH i
organismer korellerte godt med prediksjoner basert pa antatt likevekt med malte PAH-
konsentrasjoner i porevann, selv om konsentrasjonene i porevannet var mye lavere enn
predikert fra malte (hel)sedimentkonsentrasjoner. Flere av disse studiene konkluderer ogsa
med at bestemmelse av porevannskonsentrasjoner, eller undersgkelser av bioakkumulering i
bentiske organismer er ngdvendig for presise vurderinger av biotilgjengeligheten av PAH.

Pa grunn av denne effekten og usikkerhetene rundt estimering av partikkelbiinding og
biotilgjengelighet, har US EPA i sine retningslinjer for & beskytte bentiske organismer (EPA
2003) apnet for & anvende steds-spesifikke korreksjoner, eller faktiske malinger av PAH i
porevann, der det er kjent at sotkarbon er tilstede i sedimentene. Tilsvarende retningslinjer
opereres det med i den norske veilederen for risikovurdering av forurenset sediment (Bakke et
al. 2007).

Det kan ogsa vaere verdt & nevne at bade lgste (kolloidale) og partikulare organiske faser i
sedimentet kan binde upolare stoffer, slik som PAH. Tyngre (flere ringer) PAH-forbindelser
kan veere tilstede i tilknytning til organiske kolloider i porevannet i sedimentet, slik at
konsentrasjonen i porevannet er hgyere enn hva man skulle forvente ut ifra likevektsfordeling
i et to-fase-system (Chin and Gschwend 1992). PAH som er assosiert med kolloider oppfarer
seg tilnermet som lgst PAH.

En annen viktig sediment-variabel for sorpsjon av PAH til sediment og biotilgjengelighet er
sedimentstarrelse. Dette bade pa grunn av at mindre sedimentpartikler er ensbetydende med
starre overflate for adsorpsjon, men ogsa fordi bentiske organismer kan veere
partikkelstagrrelseselektive (Burgess et al. 2003; Kukkonen and Landrum 1994) (mer om dette
I Kap. 2.2.3).

2.1.4 Oppsummering vedrgrende PAH og biotilgjengelighet av PAH i sedimenter

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) er naturlige, allestedsnaervarende stoffer i det
marine miljg. De representerer en stor gruppe forbindelser som spenner fra 2-ring naftalener
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til komplekse ringstrukturer som inneholder opp til 10 aromatiske ringer. De ulike stoffene
har forskjellige egenskaper og virker gjennom ulike mekanismer for interaksjoner med og
effekter pa biologiske systemer. Selv om PAH-forbindelser finnes naturlig, sa har
menneskelig aktivitet mange steder i stor grad gkt nivaene av disse stoffene i miljget. Praktisk
talt alle forbrenningsprosesser genererer PAH (pyrogen PAH). Dessuten er de (i ulik grad) til
stede i fossilt brensel (olje, gass og kull; petrogen PAH). Egenskaper ved PAH-forbindelsene
(fettlgselighet/vannlgselighet, opprinnelse) og sammensetningen av ulike sedimenter (bl.a.
partikkelstarrelse og, innhold av organisk karbon, sotkarbon, kerogen etc.) er avgjerende for
biotilgjengeligheten av disse stoffene. Oppsummert er det flere aspekter ved fordelingen av
PAH mellom ulike faser som en bgr ta hensyn til for & kunne gjare presise vurderinger av
biotilgjengelighet (og dermed miljgfarlighet) av PAH i sediment, og det er fortsatt
kunnskapshull forbundet med enkelte av disse. Det kan derfor synes vanskelig & utvikle
generiske modeller for & estimere biotilgjengelighet av PAH i et gitt sediment (disse blir
konservative for a favne ytterpunktene). Stedsspesifikke observasjoner gir den mest ngyaktige
informasjonen om biotilgjengelighet av PAH i sedimenter og slike observasjoner er i harmoni
med retningslinjene for risikovurdering.
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2.2 Variabler av betydning for transport av PAH til neringskjeden

2.2.1 Bakgrunn

En viktig forutsetning for at PAH (og andre kjemikalier) som er assosiert med sediment skal
entre naeringskjeden er at de er biotilgjengelige. Egenskaper ved PAH og sedimenter av
betydning for biotilgjengeligheten er nevnt ovenfor (Kap. 2.1.2 og 2.1.3). Sa er det ulike
prosesser som kan pavirke biotilgjengeligheten, men ogsa opptaket av biotilgjengelig PAH
(og andre kjemikalier) hos organismene. Dette er omtalt her.

Selv om organismer pa spesifikke trinn i naeringskjeden blir eksponert for PAH og eventuelt
akkumulerer det, er det dog ikke en ngdvendig falge at forbindelsene overfares til hgyere
trinn i naeringskjeden. Dette skyldes at flere organismer har en stor evne til a bryte ned og
skille ut PAH-forbindelser, noe som blir grundigere omtalt i Kap. 2.4.

2.2.2 Transport av PAH fra sediment

For organismer som ikke er sa intimt assosiert med sediment, vil transport av PAH fra
sedimentet kunne eksponere dem. Bade lgst og partikkelbundet PAH kan transporteres fra
sedimentet.

Transport av lgst PAH via porevann

PAH kan finnes lgst i vannet som finnes innimellom sedimentpartiklene (’porevann’) og det
skjer en utveksling mellom PAH bundet til partiklene og PAH som er i lgst fase (beskrevet
ovenfor; Kap. 2.1.3). PAH-fraksjonen som foreligger lgst kan transporteres ut av sedimentet
via ulike prosesser: diffusjon, adveksjon og som fglge av biologisk aktivitet. Alle disse
prosessene er ogsa tatt til falge i vurderingen i risiko for spredning av miljegifter i veilederen
for risikovurdering av forurenset sediment (Bakke et al. 2007).

Diffusjon er en fysisk prosess som resulterer i utjevning av konsentrasjonsforskjeller uten
innflytelse av strgm eller turbulens. Denne utjevningen kan skje mellom konsentrasjoner i
porevannet i sedimentet og vannet over bunnen. Saledes kan diffusjonen fare til en
kontinuerlig svak transport av kjemikalier fra porevannet til bunnvannet over sedimentet, hvor
organimer kan bli eksponert.

Adveksjon er en mekanisk transport av porevann til vannet over drevet av svake strammer
gjennom sedimentet. Dersom det er liten grunnvannstransport gjennom sedimentlaget vil
adveksjonen ikke veere viktig for transport av PAH fra sedimentet.

Diffusjonen i de gvre lag av sedimentet kan bli kraftig forsterket ved at bunnlevende dyr enten
rerer om sedimentet og bringer nytt porevann til overflaten, eller ved at de pumper vann fra
sedimentet og ut i bunnvannet over sedimentet (enkelte organsimer gjar dette for & respirere
og/eller skaffe fade; betydningen av ulike levesett for PAH-eksponering er f.g. omtalt
nedenfor, Kap. 2.2.3). Slik biologisk aktivitet kalles "bioturbasjon’ og farer altsa til en
kombinasjon av gkt adveksjon og diffusjon.
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Transport av partikkelbundet PAH

PAH assosiert med sedimentpartikler kan transporteres ved at partiklene virvles opp i
vannmassene som falge av omrgring av bunnvannet. Leirpartikler (sma partikler) bidrar mest
til transport av partikkelbundne miljggifter og er den partikkelfraksjonen som holder seg
lengst suspendert i vannsgylen etter oppvirvling. Forstyrrelse av sedimenter som faglge av
skipsanlgp er en viktig transportmekanisme i flere grunne omrader med forurenset sediment.
Andre mekansike forstyrrelser av sediment kan pa samme mate vere tilsvarende viktig.

Det finnes ogsa flere eksempler pa at slik forstyrrelse av forurensede partikler
forgker/forenkler desorpsjon av PAH fra partiklene (Conrad et al. 2002; LeBlanc et al. 2006).
Tilsvarende (med motsatt fortegn) observeres det at dersom man forlenger tiden som sediment
og kontaminant (her PAH) er i kontakt med hverandre, s minker gjerne biotilgjengeligheten
(Leppanen and Kukkonen 2000). Dette kalles "ageing’. Pa grunn av dette lar PAH i
sedimenter som er nylig tilsatt (’spiked”) med disse forbindelsene seg ogsa lettere desorbere
fra partiklene og bli mer biotilgjengelige (Burgess et al. 2003; Macrae and Hall 1998).
Arsakene til dette er ikke godt kjent. Arsakene kan veere en kombinasjon av mekanismer
omtalt ovenfor, men ogsa ikke-reversible (altsa ikke-desorberende) kjemisk binding mellom
PAH og sedimenter, samt gkt kontakt og molekylaer diffusjon som gjar at PAH-forbindelser
kan trenge dypere inn i mikroporer i mineralene, eller det som dekker partikkeloverflaten
(Burgess et al. 2003).

2.2.3 Egenskaper ved organismer av betydning for tilgjengeligheten av PAH i
sedimenter

Ulike organimser/arter lever pa ulikt vis, som farer til at de eksponeres ulikt for PAH som er
assosiert med sediment (altsa pa partikler og/eller i porevann). | hvor stor grad (mengde og
rate) en organisme eksponeres for PAH gjennom det den spiser avhenger av levesett og
strategi for hvordan den skaffer seg fade. En bunnlevende organisme kan veaere ”suspension
feeder”, “filter feeder”, ”deposit feeder”, en herbivor som finner mat pa partikkeloverflater,
eller en predator (Barnes 1991). Det betyr f.eks. at enkelte dyr kan leve i sedimentet, men
skaffe fade over sedimentet, ved at de filtrerer vannet ovenfor bunnen for fgdepartikler
(suspension feeders”/filtrerere). Blant denne gruppen er det igjen noen som pumper vann for
a sette opp en stram som de filtrerer, mens andre filtrerer mer passivt. Andre organismer
igjen, lever mer intimt assiosiert med sedimentet, siden de spiser sediment (selektivt, eller
ikke-selektivt), og fordgyer det som sedimentet inneholder av naeringsverdi (“deposit
feeder”/detrituseter/sedimenteter). Andre organismer igjen er rovformer som spiser andre dyr
de finner i sedimentet (predatorer). Disse ulike strategiene for & skaffe fade kan ha stor
innflytelse pa graden av eksponering for sedimentassosierte kjemikalier (og bioakkumulering
av disse kjemikaliene; se Meador (2006)), sarlig hvis likevekt ikke rekker a innstilles mellom
ulike "compartments” i systemet (altsa partikler, vann og biologisk vev).

En nevneverdig faktor som ogsa kan pavirke tilgjengeligheten av PAH i bentiske
sedimentspisende organismer er mulig gkt desporpsjon av PAH fra partikler pa grunn av
fordeyelsesvaesker i tarmen (Voparil et al. 2004; VVoparil and Mayer 2004; Weston and
Maruya 2002). Dette omtales nermere i Kap. 2.4.2.

Partikkelstarrelse er, som nevnt, en egenskap ved sedimentet som er av betydning for
biotilgjengelighet av PAH (se Kap. 2.1.3). | den sammenheng ma det bemerkes at
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sedimentspisende organismer kan veere partikkel-selektive (Kukkonen and Landrum 1994).
Dersom organsimene aktivt velger den partikkelfraksjonen som mesteparten av PAH-
forbindelsene i sedimentet er assosiert med (enten pa grunn av starrelse, eller pa grunn av
organisk innhold) er dette dpenbart en faktor av stor betydning for transport av PAH til
naringskjeden.

Starrelsen pa organismen er ogsa av betydning for diffusjon av PAH (og andre hydrofobe
stoffer) inn i organismen (og dermed naringskjeden) av den apenbare arsak at med gkt
sterrelse pa organismen sa reduseres forholdet mellom overflate og volum (volum gker i 3.
potens, mens areal gker i 2. potens). Dette innebzrer mindre overflate for diffusjon inn i et
starre volum med gkende starrelse pa organismen (Fisk et al. 1998; Ruus et al. 2002; Sijm
and Vanderlinde 1995).

Den store heterogenititen som finnes mellom ulike bentiske organismer farer til at det kan
veere problematisk & generalisere/ekstrapolere vedrarende biotilgjengelighet og
bioakkumulering av PAH fra sediment. Det er med andre ord kunnskapshull & fylle
vedrgrende variasjonen i PAH-akkumulering mellom arter av bentosorganismer. Som et
kompromiss mellom gjennomfarbarhet og innblikk i noe variasjon mellom organismegrupper
skal det i de bioakkumuleringsundersgkelsene som inngar i Trinn 3 i den norske veilederen
for risikovurdering av forurenset sediment (Bakke et al. 2007) brukes to ulike arter (en
leddorm og et blgtdyr), slik det er beskrevet av Hylland (1996) og Ruus et al. (2005). Arter
som har veert anvendt i flere sammenhenger til dette formalet er flerbgrstemarken Nereis
diversicolor og Nettsnegl, Hinia reticulata.

Det er ogsa egenskaper ved organismene som er av betydning for opptak og utskillelse av
sedimentassosiert PAH. Disse mekansimene vil ogsa vaere avgjgrende for transport av PAH
til naeringskjeden. Disse mekanismene er omtalt nedenfor (Kap. 2.4).

2.2.4 Oppsummering av variabler av betydning for transport av PAH til naeringskjeden

En forutsetning for at PAH-forbindelser skal entre naeringskjeden, er at de er biotilgjengelige.
Dette kan skje gjennom fglgende mekanismer: Transport av lgst PAH via porevann, diffusjon,
adveksjon og transport av partikkelbundet PAH. Ulike organismer/arter lever dessuten pa
ulikt vis, som farer til at de eksponeres ulikt for sedimentassosiert PAH. For eksempel spiser
enkelte organismer sediment (og fordgyer det som finnes av naringsverdi), mens andre lever i
sedimentet, men filtrerer vannet over sedimentoverflaten for fadepartikler. Det er seerlig
utfordringer knyttet til a generalisere biotilgjengelighet av PAH for organismer siden det er
stor heterogenitet mellom arters levesett. Dette er nok en faktor som innebarer at generiske
risikovurderingsverktgy ma vare konservative i denne forbindelse. Gitt det store antall ulike
organismer som finnes er det apenbare kunnskapshull vedrgrende spennet i betydningen av
organismenes egenskaper for biotilgjengeligheten av PAH. 1 litteraturen er det papekt at starre
innsats er ngdvendig for & forsta de fremtrendede egenskapene til arter som er tilstede i et
truet miljg, snarere enn a kun fokusere pa sediment-geeokjemi (f. eks. innhold av sot og
organisk karbon) og egenskapene ved kontaminantene nar en skal forutsi gkologisk risiko av
PAH-forurenset sediment.
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Det foreligger ogsa noen kunnskapshull nar det gjelder de eksakte mekanismene for
fenomenet “ageing” (biotilgjengeligheten avtar med med gkt kontakttid mellom sediment og
kontaminant).
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2.3 Karakteristika for sedimenter i henhold til EUs vanndirektiv

2.3.1 Direktiver og grenseverdier

EUs Vanndirektiv (EC 2000) har som formal & oppna "god gkologisk status’ innen 15 ar etter
undertegnelse av medlemslandene, det vil si innen utlgpet av 2015. God gkologisk status
omfatter ogsa god kjemiske status. Direktivet ble vedtatt av Stortinget varen 2008, dermed har
Norge til 2023 til a oppfylle kravene. Imidlertid har Norge signalisert at de vil forsgke a
komme i takt med EU og dermed vil 2015-fristen gjelde her ogsa (for 30 vannomrader i forste
planperiode og 2021 for de gvrige omrader).

I 2000, da Vanndirektivet ble en juridisk bindende avtale, var det ikke definert
miljekvalitetskriterier (Environmental Quality Standards - EQS) for de aktuelle miljagiftene
som inngar i vurdering av kjemisk status. Det var farst i 2008 med EU-direktivet
2008/105/EC, forkortet "EQSD” (EC 2008) at listen over de aktuelle stoffene ble oppdatert og
at EQS ble vedtatt. Stofflisten har 41 Prioriterte Stoffer/stoffgrupper (PS) og inkluderer de
sakalte 13 Prioriterte Farlige Stoffer (PHS). PS og PHS har forskjellig juridisk betydning. |
tillegg er det 8 andre miljggifter (OP) som skal vurderes for & bli inkludert innen 2011. Listen
skal periodevis tas opp til revurdering. Valg av stoff skyldes i hovedsak at de er persistente,
akkumuleres i biota eller er toksiske, og i mindre grad om de er karsinogene, mutagene eller
skadelig for reproduksjonssystemet.

For alle Prioriterte Stoffer skal landene sgrge for gradvis reduksjon av utslipp og tap (for
eksempel utlekking) til miljget. For de Prioriterte Farlige Stoffene skal det veere stans eller
utfasing av utslipp og og annen tilfarsel til miljget slik at konsentrasjoner i marint miljg skal
veere null for syntetiske stoffer og naer bakgrunn for naturlige fremkommende stoffer innen
2025.

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) er en samlebetegnelse for over 200
forbindelser; noen betraktet som farligere enn andre. EQSDs liste over prioriterte stoffer
inkluderer atte av disse, og alle disse gar under kategorien Prioriterte Farlige Stoffer (Tabell
2).

Tabell 2. Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) og deres respektive EQS i som omfattes av
EU EQS-direktivet 2008/105/EC og gjelder sjgvann. Tillatt arlig gjennomsnitt (AA) og maksimum
tillatt konsentrasjon (MAC) er angitt.

PAH AA-EQS MAC-EQS
antracen 0,1 pg/l 0,4 pg/l
fluoranten 0,1 pg/l 1,0 pg/l
naftalen 1,2 pg/l la.
benzo(a)pyren 0,051 pg/l 0,1 pg/l
benzo(b)fluoranten a i
benzo(k)fluoranten 2.=0,03 -a.
benzo(g,h,i)perylen

indeno(1,2,3- >, =0,002 i.a.

cd)pyren
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| EQSD er det definert EQS for prioriterte stoffene i “overflatevann” bade for et arlig
gjennomsnitt (AA) og for en maksimalt tillatt konsentrasjon (MAC) (Tabell 2).
”Overflatevann” er videre delt i innlandsvann og ”andre” vann. Sistnevnte omfatter kystvann
som defineres som 1 nautisk mil (1,852 km) fra grunnlinjen. God kjemisk status skal gjelde
kystvannet.

Undersgkelse av PAH i sjgen gjelder imidlertid i all vesentlighet undersgkelse av sediment og
biologisk materiale og ikke sjgvann. Det finnes ikke EQS for disse PAH-forbindelsene (og
heller ikke for de aller fleste andre stoffene ') i sediment og biologiske materiale, men EQSD
apner for at landene selv kan etablere EQS i andre medier. Hvis et land velger alternative EQS
bar det understrekes at fgre-var-prinsippet skal legges til grunn. I tillegg kan alternative EQS
bare brukes dersom:

e de gir like god eller bedre beskyttelse som EQS i sjgvann,

e overvaking skjer minst én gang pr. ar, med mindre teknisk-/ekspert-viten tilsier noe

annet,
e Dbegrunnelse for bruk av alternative EQS kan dokumenteres.

Det er rimelig grunn til & tro at det norske klassifiseringssystemet, beskrevet i Kap. 2.6,
oppfyller kravet om like god eller bedre beskyttelse enn det som EQS i sjgvann tilsier, sa
lenge man setter et akseptkriterium som tilstandsklasse 11 eller bedre (se Kap. 2.6, Figur 3).
Dette fordi gvre grense for klasse Il er satt lik EQS i sjgvann for de stoffene der EQS er
etablert (Kap. 2.6).

EQSD krever ogsa tidstrendovervaking av konsentrasjonene av de stoffene som har en
tendens til & akkumulere i sediment eller biologiske materiale. Her nevnes det spesielt PAH-
forbindelsene, bortsett fra naftalen. Overvakingen skal fremskaffe data som gir en
"tilstrekkelig og palitelig” tidstrendanalyse.

Som et ledd i en felles implementeringsstrategi av VD arbeider EU med en veileder for
kjemisk overvaking (EC 2009 - Draft). Foruten informasjon om analysemetoder, skal det her
bl.a. gis rad om hvordan sediment kan overvakes. Videre arbeid skal ogsa rettes mot &
etablere EQS for biota og sediment innen 2010. Imidlertid er det ikke klart om dette vil gjelde
for alle stoffene i EQSD og hvordan dette vil virke inn pa alternative EQS som eventuelt
etableres av enkelt land.

Havdirektivet (EC 2000) ble vedtatt av EU i 2008 og skal gjelder havomradene fra
grunnlinjen til territorialgrensen. Norge har enna ikke vedtatt dette. Direktivet bygger pa
samme prinsippene som Vanndirektivet bl.a. med hensyn pa fare-var-prinsippet og
maloppnaelse nar det gjelder konsentrasjoner av prioriterte stoffer og tidstrendanalyser. God
kjemisk status skal vaere oppnadd innen 2021. Vurdering av status vil sannsynligvis i stor
grad basere seg pa EUs veiledning under EU arbeidet nevnt over.

! Det er bare for kvikksglv, heksaklorbenzen (HCB) og heksaklorbutadien (HCBD) i biologisk materiale hvor
alternative EQS er spesifisert.
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2.3.2 Avsluttende kommentarer til status i forhold til EUs Vanndirektiv

Implementering av EUs Vanndirektiv i Norge omfatter at 30 vannomrader skal ha "god
gkologisk status’ innen 2015 og resten innen 2021 Dette omfatter ogsa kjemisk status. EU har
kvalitetskriterier (EQS) for PAH i vannfasen men ikke for PAH i sediment eller biologisk
materiale. Norge kan selv etablere kriterier for disse matrisene og det er rimelig grunn til a tro
at det norske Kklassifiseringssystemet oppfyller kravet om like god eller bedre beskyttelse enn
det som EQS i sjgvann tilsier, sa lenge man setter et akseptkriterium som tilstandsklasse 1
eller bedre. Imidlertid ma dette kontrolleres med hensyn til EUs veileder og etablering av
EQS som ventes ferdigstilt i 2010 (forelgpig kunnskapshull).
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2.4 Bioakkumulering av PAH fra sedimenter — prosesser for opptak og
utskillelse

2.4.1 Bakgrunn og begreper

| akvatiske organismer er *bioakkumulering’ den prosessen som farer til en gkt konsentrasjon
av et kjemikalie i organismen (i forhold til miljeet den lever i, vannet) gjennom alle
eksponeringsveier som opptak gjennom fade, transport over respiratoriske overflater og
kroppsoverflaten generelt. Bioakkumulering er saledes en kombinasjon av ’biokonsentrering’
(opptak kun fra vann) og opptak gjennom fgde (Gobas and Morrison 2000). Videre kan
"biomagpnifisering’ betraktes som en spesiell variant av bioakkumulering hvor
konsentrasjonen av et kjemikalie overskrider konsentrasjonen i maten (byttedyr) som fglge av
opptak gjennom fade.

Det var Woodwell (1967) som farst bemerket at organiske miljagifter kunne bioakkumulere.
Han argumenterte med at gkologiske sykler kunne konsentrere forurensninger til skadelige
nivaer. Etter a ha studert konsentrasjoner av insektsmiddelet DDT i organismer foreslo han at
biomagnifiseringsfenomenet oppstar som et resultat av biomasseomdannelse i naeringskjeden.
Hamelink et al. (1971) viste senere eksperimentelt at DDT bioakkumulerte fra vann til
vannlevende organismer, men at dette kunne skje uavhengig av at bytteorganismer forteeres av
predatorer. Hamelink et al. (1971) foreslo sa at bioakkumuleringen var et resultat av
utveksling av DDT mellom vannfasen og fettfasen i organismen, drevet frem av forskjellen i
vannlgselighet og fettlgselighet av DDT (med andre ord ’biokonsentrering’). Senere har
mange tilsvarende forsgk blitt gjort (Neely et al. 1974; Veith et al. 1979). Disse studiene viser
sagar en god korrelasjon mellom biokonsentreringsfaktoren (BCF; se Ligning 6 nedenfor) og
oktanol:vann-fordelingskoeffisienten, Kow. Saledes ble fenomenet bioakkumulering noe mer
forutsigbart. Etter hvert ble det ogsa tydelig at konsentrasjoner av enkelte miljagifter i
organismer (utrykt p& vétveksbasis, fettvektsbasis, eller som *fugasitet’® (Clark et al. 1988))
kunne vaere hgyere enn antatt pa bakgrunn av kun vann:fett-likevektsfordeling, samt at
konsentrasjonene gkte med hgyere niva i neringskjeden (’biomagnifisering’) (Connolly and
Pedersen 1988). Likevektsfordeling mellom vann og fett kunne altsa ikke alene forklare
fordelingen av alle miljagifter i neringskjeden.

Det ovennevnte forholdet mellom Kow 0g biokonsentreringsfaktorer (eller
bioakkumuleringsfaktorer) har ogsa vart gjenstand for debatt. Dersom man plotter en mengde
empiriske data, har mange erfart at forholdet er linegrt opp til en viss verdi for log Kow (ca.
6), hvor det linezre forholdet opphgrer (Arnot and Gobas 2006; Mackay and Fraser 2000)
(Figur 1). En av forklaringene som har vart fremsatt for dette fenomenet er at veldig
hydrofobe stoffer har en starrelse pa molekylet som er for stor til a (lett) trenge igjennom
biologiske membraner. Jonker og Van der Heijden (2007) argumenterer pa sin side med at
observasjonen av dette krumlinjede forholdet er et resultat av artefakter skapt av en sakalt
“tredje-fase-effekt” og ikke-likevekts-forhold som forvrenger det ”sanne” opptaket. Gjennom
en rekke forsgk mente disse & ha vist at lavere BAF:Kow-forhold som observeres for stoffer

2 *Fugasitet’ er en termodynamisk starrelse (uttrykt i trykk-enheter) som henfarer seg til tendensen et kjemikalie
har til & flykte fra en fase (Clark et al. 1988). Biomagnifisering er da forholdet mellom fugasitet i organismen og
fugasitet i det organismen spiser (som er ekvivalent med forholdet mellom fett-normaliserte konsentrasjoner),
siden fordeyelse og absorbering av mat fra tarmen kan gke kjemikaliets fugasitet til et hgyere niva enn i maten
som ble spist (Gobas og Morrison, 2000; Mackay og Fraser, 2000). | prinsippet blir altsd”lgsningsmiddelet” i
tarmen (fett) redusert, slik at konsenrtasjonen (og fugasiteten) av kjemikaliet gker.
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med hay Koy er et resultat av overestimering av vann-konsentrasjonen. Dette er igjen et
resultat av at man i virkeligheten ikke har analysert den sanne lgste fraksjonen ved
bestemmelse av vannkonsentrasjonen, men ogsa den fraksjonen av det aktuelle stoffet som er
assosiert med en ukjent tredje fase i systemet. Denne fasen bestar eksempelvis av
biomolekyler (f.eks. lipider eller proteiner) eller sma vevsfragmenter i vannet, som oppfarer
seg mye pa samme maten som lgst organisk karbon (DOC) i denne sammenheng.

Log BAF

Log
Figur 1. Forhold mellom oktanol:vann-fordelingskoeffisienten (Kow) 0g bioakkumuleringsfaktoren
(BAF) for hydrofobe stoffer. Krumlinjet/kurvelineert forhold (hel linje) og lineert forhold (stiplet
linje).

Det legges interansjonal innsats i & vurdere bioakkumulering av miljggifter for a identifisere
og kontrollere kjemikalier av miljgmessig betydning. Internasjonale avtaler har ogsa blitt
inngatt (se f.eks. www.unep.org). Det er to generelle tilnserminger som anvendes for slike
vurderinger: Den ene er den empiriske tilnermingen hvor man kvantifiserer konsentrasjoner i
organismer og miljget (dette kan gjeres i felt, eller eksperimentelt). Den andre metoden er &
bygge mekanistiske massebalansemodeller hvor de ulike opptaks- og utskillelses-prosesser
kvantifiseres (se f.eks. oversiktsartikkel av Mackay og Fraser, (2000)). Slike modeller krever
data pa de aktuelle kjemikalier og organismer, slik som respirasjons- og fadeinntaks-rater og
absorbsjonseffektivitet. Disse kan ha den fordelen at de kan ta hgyde for effekter av
fenomener som "vekstfortynning” og stoff-spesifikke metaboliserings-rater. Figur 2 gir en
skjematisk fremstilling av veier og mekanismer som teoretisk er innvolvert i bioakkumulering
av femmedstoffer (her PAH) i bunnlevende organismer.
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Figur 2. Skjematisk fremstilling av veier og mekanismer som teoretisk er innvolvert i
bioakkumulering av PAH i bentiske organismer. Det innstilles en likevekt mellom partikkelbundet
PAH og PAH lgst i porevannet mellom sedimentpartiklene. Likeledes innstilles det en likevekt
mellom PAH i porevann og vannet over sedimentet. Det innstilles ogsa en likevekt mellom lgst PAH
og fettfaser i organismen (via sirkulasjonssystemet). For infauna (organismer som lever i sedimentet)
skjer diffusjonen over kroppsoverflate og szrlig respirasjonsoverflater, men ogsa over tarmveggen for
de organismene som inntar (spiser) sediment. Forhold i tarmen kan ogsa fare til gkt desorpsjon (og
biotilgjengelighet) for PAH og andre forbindelser, som omtalt i teksten (nedenfor). Enkelte organismer
har evne til 2 omdanne (’biotransformere’/metabolisere) enkelte forbindelser og skille ut mer
vannlgselige omdannelsesprodukter (’metabolitter’). Andre mekanismer som kan vare innvolvert i
bioakkumulering i akvatiske organismer (ikke vist her) er ’vekstfortynning’ (lavere konsentrasjon som
falge av at volumet av organismen gker) og eventuell utskillelse av fremmedstoffer gjennom at
organismen slipper gyteprodukter.

2.4.2 Bioakkumulering av PAH

Som nevnt, sa er PAH i lgst fase i porevannet i sedimentet tilgjengelig for opptak i oganismer.
Videre anses fraksjonen av partikkelassosiert PAH som lar seg desorbere (viser et linezrt
forhold mellom log Koc 0g log Kow) som relativt biotilgjengelige. Biotilgjengeligheten av
fraksjonen som ikke viser dette lineaere forholdet er vesentlig lavere og mindre kjent (Burgess
et al. 2003) (omtalt i Kap. 2.1.3).

Dersom man antar at bioakkumulering av PAH i sediment kun er en likevektsfordeling
mellom partikler og vann, og mellom vann og fett i organimen (se Kap. 2.4.1, ovenfor), vil
fordelingen mellom partikler og vann kunne beskrives som i Kap. 2.1.3, ovenfor:

Ka = [PAH]sediment / [PAH]vann Ligning 1.

og eventuelt:

Koc=Kad/foc Ligning 2.
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Tilsvarende vil en likevektsfordeling finne sted mellom vannet og fettfasene i organisme:
BCF = [PAH]organisme/ [PAH]vann Ligning 6.

Hvor BCF er "biokonsentreringsfaktoren” og [PAH]organisme € konsentrasjonen av PAH-
forbindelsen i organismen (gjerne vatvekt).

Siden biokonsentrering kun er opptak fra vann, kan denne bare kvantifiseres ekperimentelt. |
en feltsituasjon, kan man kvantifisere konsentrasjonen av et kjemikalie i en organisme, men
man kan ikke avgjare hvilken vei akkumuleringen har skjedd. Derfor benyttes ofte en
”bioakkumuleringsfaktor” (BAF) for akvatiske organismer:

BAF = [PAH]organisme / [PAH]vann (utregnes altsa pa samme méte som BCF) Ligning 7.

For bentiske organismer kan man ogsa regne ut en bioakkumuleringsfaktor fra sediment til
organisme:

BAF" = [PAH]organisme / [PAH]sediment Ligning 8.

Foruten denne likevekts-baserte tilneermingen, kan bioakkumulering ogsa evalueres basert pa
kinetikk (Thomann 1989):

BCF=k;/ks Ligning 9.

hvor k; er opptaksraten fra vann (L/kg vev/time) og k, er utskillelsesraten (L/kg vev/time).
Ved likevekt er disse like store, sa disse ma kvantifiesers under det linezre forlgpet (i hhv
opptaksfasen og depureringsfasen). Dette kan naturligvis bare gjeres eksperimentelt.

BAF fra sediment kan tilsvarende ogsa evalueres kinetisk:
BAF =k; /ky Ligning 10.
hvor k;” er opptaksraten fra sediment (kg sediment/kg vev/time) og k" er utskillelsesraten.

Det ma bemerkes at det er en gkende anerkjennelse av at bioakkumuleringsfaktorer som er
bestemt i feltsituasjoner og bioakkumuleringsfaktorer som er bestemt eksperimentelt kan
uoverenstemme i stor grad (Arnot and Gobas 2006; Weisbrod et al. 2009). Siden dette er
parametere av stor (og gkende) betydning for regulering og forvaltning, er det meget viktig a
komme slike usikkerheter til livs. Det er med andre ord kunnskapshull i denne forbindelse,
som fremtidig forskning vil kunne fylle.

Som nevnt ovenfor, er inneholdet av organisk karbon i sedimentet viktig for bindingen av
PAH (og andre hydrofobe stoffer) til partikkelfraksjonen. Tilsvarende er mengden fett/lipid i
organismene viktig for mengden stoff som akkumulerer i organismen (Mackay 1982), siden
PAH er fettlgselige/hydrofobe forbindelser. PAH (og andre hydrofobe forbindelser) fordeles
teoretisk i lik utstrekning mellom organisk karbon i sedimentet og fett i organismene, siden
det er den samme egenskapen som er styrende for begge prosesser (og som kan uttrykkes ved
oktanol:vann-likevektsfordelingskoeffisisenten, Kow). Biota-til-sediment-
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akkumuleringsfaktoren (BSAF) tar hensyn til mengden karbon i sedimentet og mengden fett i
organismen og er definert som forholdstallet mellom den fettnormaliserte konsentrasjonen i
organismen og den organisk karbon-normaliserte konsentrasjonen i sedimentet:

BSAF = [PAH]Iipid / [PAH]organisk karbon

eller:

BSAF = {[PAH]“ga“isme J / [ [PAH]Sedimemj Ligning 11.

lipid foc

hvor fiipia er andelen lipid i organismen (kg/kg vétvekt).

Siden likevektsteori tilsier at PAH (og andre hydrofobe forbindelser) fordeles teoretisk i lik
utstrekning mellom organisk karbon i sedimentet og fett i organismene, bgr stgrrelsen av
BSAF ha en verdi rundt 1 (uavhengig av starrelse pa Kow (Burgess et al. 2003) ). Den eksakte
verdien avhenger av stgrrelsen pa konstantene a og b i Ligning 3, ovenfor og kan vises
matematisk som falger:

Dersom man benytter Karickhoff et al. (1979) sin sammenheng mellom Koc 0g Kow:

log Koc = log Kow - 0,21 Ligning 4.
eller:
Koc = 0,62KOW

og man videre antar at likevektsfordelingskoeffisienten mellom lipid i organismen og vann er
den samme som mellom oktanol og vann (Kiipia = Kow), Samt man vet at:

Kiipia = [PAH]jipia / [PAH]vann Ligning 12.
0g

Koc = [PAH]organisk karbon / [PAH]vann Ligning 13.
0g

[PAH]organisk karbon = [PAHsediment / foc Ligning 14.
blir BSAF:

BSAF = o [PAH ) _ 1,62

0,62 - Kow - [PAH], ..,
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Det er imidlertid flere kjente eksempler pa at observerte (empiriske) BSAF-verdier er
vesentlig lavere enn 1-2 (enkelte ganger avvik pa flere stgrrelsesordener (Cornelissen et al.
2006; Ruus et al. 2007; Ruus et al. in prep; van der Heijden and Jonker 2009)), og avviket i
BSAF behgver ikke veere like stort for stoffer med hgy Kow 0g stoffer med lavere Kow. Dette
indikerer at andre faktorer er innvolvert, enn kun en linear likevektsfordeling mellom
organisk karbon og fett. | enkelte tilfeller kan mye forklares med tilstedeveerelsen av andre
geosorbenter i sedimentet (beskrevet ovenfor; Kap. 2.1.3).

I en studie av bioakkumulering av PAH fra norske havnesedimenter (Cornelissen et al. 2006),
viste resultatene som nevnt at estimerte BSAF-verdier basert pa porevannskonsentrasjoner
(bestemt ved hjelp av passive prgvetakere og fastfase-ekstraksjon) stemte godt med faktisk
bioakkumulering observert i nettsnegl (Hinia reticulata) og flerbgrstemarken Nereis
diversicolor. De observerte BSAF-verdiene var imidlertid en faktor 89 til 240 lavere enn hva
en skulle forvente kun pa bakgrunn av linezr likevektsfordeling mellom organisk karbon og
vann. Bioakkumuleringen i (kun) N. diversicolor ble dessuten redusert med en faktor 6-7 nar
2% (terrvekt) aktivt karbon ble tilsatt sedimentet.

| en studie av bioakkumulering av PAH fra sedimenter pavirket av skandinaviske
aluminiumsverk, ble tilsvarende forhold observert (Ruus et al. 2007; Ruus et al. in prep).
Porevannskonsentrasjoner av PAH ble malt ved hjelp av passive prgvetakere og fastfase-
ekstraksjon) og resultatene viste at PAH tilknyttet sedimentene var sterkere (en median faktor
pa minst en starrelsesorden) enn det man skulle forvente kun pa bakgrunn av lineaer
likevektsfordeling mellom organisk karbon og vann (’free-energy relationships’/’linear Gibbs
energy relation’; Ligning 3 og 4). De akkumulerte konsentrasjonene malt i Nereis diversicolor
og Hinia reticulata var faktisk ogsa veldig like de konsentrasjoner man skulle forvente i biota,
basert pa sediment-vann-fordelingskoeffisienter (Kg). Pa den annen side, sa kunne denne gode
sammenhengen mellom forventet og faktisk malt akkumulert konsentrasjon ikke observeres
for en tredje art, muslingen Nuculoma tenuis. Det var imidlertid visse logistiske
uregjerligheter forbundet med denne artens biologi og starrelse, som gjorde det mulig at
partikulert materiale (med opphav i sedimentene) kunne ha forurenset vevsprgvene fra denne
organismen. Eksepsjonelt haye PAH-konsentrasjoner, relativt til i de andre to artene, og en
PAH-profil som lignet mer pa helsediment stgtter denne antagelsen.

De mange usikkerhetene assosiert med Nuculoma tenuis gjorde imidlertid tolkningene noe
ufyllestgjarende for denne arten og ytterligere undersgkelser ble gjennomfert (Ruus et al. in
prep). Resultatene viste at denne muslingen hadde innhold av materiale i tarmen. Som de
fleste protobrancher, sa er N. tenuis en sakalt "selective deposit feeder’. Den tar til seg fade
ved & strekke cilierte tentakler ut i sedimentet. Materiale fester seg sa til de mucus-dekkede
overflatene pa tentaklene og transporteres av cilier til palpene, som fungerer som
sorteringsredskaper (Barnes 1991). Det er sannsynlig at muslingen sorterer ut organisk
materiale fra sedimentet, som ogsa er assosiert med mesteparten av PAH i sedimentet.

Pa den annen side kunne man argumentere med at de hgyere konsentrasjonene av PAH i N.
tenuis var en fglge av lavere evne til & metabolisere og skille ut PAH-forbindelser, enn N.
diversicolor og H. reticulata. Metabolitter av pyren er for eksempel tidligere pavist i N.
diversicolor (Christensen et al. 2002; Giessing et al. 2003). Det er imidlertid usikkert om
metaboliseringsraten ville vere tilstrekkelig til & forskyve likevekten nevneverdig. Dessuten
var pyren en av PAH-forbindelsene som viste hgyest grad av bioakkumulering i N.
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diversicolor og H. reticulata, som en skulle forvente pa bakgrunn av de observerte
porevannskonsentrasjonene. Faktisk var det slik at N. diversicolor og H. reticulata viste PAH-
profiler (relative konsentrasjoner av de ulike forbindelsene som % av sum-PAH) som lignet
profilen i porevannet (som man skulle forvente basert pa en antakelse om likevektsfordeling),
mens N. tenuis viste en profil som lignet den til helsediment (inkludert partikulaer fase). Ulik
evne til & metabolisere PAH som forklaring pa de observerte artsforskjeller syntes
usannsynlig, siden det var de metaboliserbare forbindelsene som akkumulerte til hgyest
konsentrasjoner i N. diversicolor og H. reticulata, siden disse ogsa var mest biotilgjengelige.
De tyngre forbindelsene (som ogsa viste hgyest partikkelaffinitet) viste de hgyeste
konsentrasjonene i N. tenuis. Analyser av metabolitter av benzo(a)pyren og pyren i N.
diversicolor stattet antakelsen om at benzo(a)pyren metaboliseres i mindre grad enn pyren i
denne arten (Ruus et al. in prep).

Dette sistnevnte eksempelet illustrerer kompleksiteten rundt fenomenet bioakkumulering,
grunnet de ulike prossessene som er innvolvert (se Figur 2). Ulike organismer har ulike
levesett som pavirker disse prosessene i ulik grad. Man kan kvantifisere bioakkumulering av
fremmedstoffer i organismer og de kan variere. Dette kan skyldes forskjeller i opptak, og/eller
utskillelse av stoffene. Saledes er det ikke sikkert at man kvantifiserer ’biotilgjengelighet’,
selv om man kvantifiserer *bioakkumulering’. PAH kan for eksempel vaere biotilgjengelig for
opptak og uttrykk av effekter i fisk, men ikke vise tegn til bioakkumulering, fordi
forbindelsene raskt omdannes og skilles ut (f. eks. Neff (2002) med referanser). Pa *opptaks’-
siden kan det vaere av betydning at enkelte organismer inntar (spiser) sediment. Dette er
arsaken til at det opereres med en ekstra sikkerhetsfaktor (10) ved risikovurdering av veldig
hydrofobe forbindelser i henhold til EUs Technichal Guidance Document (EC 2003). Mer om
metabolisme og utskillelse av fremmedstoffer, samt den eventuelle betydningen av inntak av
sediment for bioakkumulering er gitt i det fglgende:

En faktor som ogsa kan pavirke akkumuleringen av PAH i bentiske sedimentspisende
organismer er mulig gkt desporpsjon (og biotilgjengelighet) av PAH fra partikler pa grunn av
fordagyelsesvaesker i tarmen. "Deposit feeders’” fordgyelsesvasker har forhgyet enzym-
aktivitet, hgyt innhold av organiske kolloider (f. eks. proteiner) og har sterke overflateaktive
egenskaper (Mayer et al. 1996; Voparil et al. 2004; VVoparil and Mayer 2004; Weston and
Maruya 2002). Mayer et al.(1996) og Voparil og Mayer (2004) viste at lgsning av PAH i
fordayelsesvasker fra fjeeremark (Arenicola marina) var vesentlig hgyere enn man kunne
predikere ut ifra likevektsteori.

Mayer et al. (1996) undersgkte mengden av ulike PAH-forbindelser som ble lgst fra
forurensede sedimentpartikler ved hjelp av fordgyelsesvaske fra fjeeremark og resultatene var
noe motstridende. Sediment fra ett sted viste et inverst forhold mellom andelen lgst PAH og
Kow. Sediment fra et annet sted viste ganske lik andel lgst PAH blant forbindelser med ulik
Kow. Unntaket i dette tilfellet var pyren, som hadde en andel i lgsning som var 3 ganger
hgyere enn for de andre forbindelsene. Mange faktorer kunne veare med a forklare forskjellen
mellom sedimentene, bl.a. forskjeller i andelen pyrogen og petrogen PAH i sedimentene.
Uansett var det en mindre andel av total mengde PAH i sedimentene som lot seg lgse. Det er
for gvrig ogsa eksempler fra Norge hvor det har blitt observert at pyren er spesielt mer mobil
(lar seg desorbere) enn de andre PAH-forbindelsene i forurenset sediment (Ruus et al. 2005;
Schaanning et al. 2006; Skei et al. 2002).
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Utskillelse

Blant virvellgse dyr (evertebrater) er evnen til & omdanne og skille ut fremmedstoffer (slik
som PAH) veldig variabel (Meador 2003) og forskjellene er nok sarlig forbundet med ulik
aktivitet av enzymsystemet cytokrom P450. Cytokrom P450 er en stor gruppe av enzymer
bestaende av flere former inndelt i over 250 familier (Nelson et al. 1996). Disse enzymene er
ansvarlig for "Fase I’-metabolismen ved 4 sette inn oksygen i hydrofobe molekyler for a gjere
disse mer polare (og dermed mer vannlgselige). Dette oksygenet (epoksid eller hydroksid)
fungerer ogsa som et "handtak” for *Fase I11’-enzymer som kobler endogene (kroppsegne)
molekyler (eksempelvis glutathion eller glukuronid) pa *Fase I’-produktet og gjer det
ytterligere enkelt & skille ut med galle eller urin. Bade *Fase I’- og ’Fase 11’-metabolisme er
vist i f.eks. polychaeter (se f.eks. oversiktsartikkel av Jgrgensen et al. (2008)).

Det bgr bemerkes at i enkelte tilfeller danner disse metabolittene reaktive mellomprodukter
som er mer toksiske en morsubstansen. Dette gjelder blant annet PAH-forbindelsen
benzo(a)pyren hvor en epoksidering i den sakalte "Bay-regionen” fgrer til et mellomprodukt
som kan fare til DNA-skade (Williams and Weisburger 1991).

Det er som nevt kjente eksempler pa at enkelte bunndyr har en evne til & metabolisere PAH-
forbindelser (Christensen et al. 2002; Giessing et al. 2003; Ruus et al. in prep). Christensen et
al. (2002) observerte for eksempel at polychaetene Nereis diversicolor og Arenicola marina
produserte metabolitter av pyren. Likevektskonsentrasjoner av pyren ble etablert i begge
artene innen 5 dagns eksponering for forurenset sediment. Etter overflytting til uforurenset
sediment ble omtrent 50% av pyren (morsubstansen) skilt ut i lgpet av 1,5 dggn. Rust et al.
(2004) konkluderte i et annet studie at polychaeten Nereis virens var sapas effektiv til a
metabolisere benzo(a)pyren at denne ikke burde anvendes til & evaluere bioakkumulering av
PAH.

Fisk har dessuten god evne til & metabolisere PAH- forbindelser og skille dem rakst ut (f. eks.
Neff (2002) og Suedel et al. (1994) med referanser). For a kunne gi et mal pa PAH-
eksponering som fisk utsettes for er det stadig vanligere & kvantifisere mengden av PAH-
metabolitter i gallen hos fisken (da Silva et al. 2006; Grung et al. 2009; Harman et al. 2009;
Hylland et al. 2008; Aas and Klungsoyr 1998). Siden flere arter kan metabolisere PAH er det
generelt antatt at biomagnifisering av PAH ikke er viktig (Suedel et al. 1994).

Enkelte arter er predatorer (spiser andre dyr), hvilket gjgr fenomenet *biomagnifisering’
aktuelt for persistente forbindelser. Som nevnt brytes PAH-forbindelser effektivt ned i
vertebrater (bl.a. fisk) slik at oppkonsentrering av PAH til hgyere nivaer i neringskjeden ikke
gjer seg gjeldende (Suedel et al. 1994). Uansett forer predasjon til at faden er en
eksponerings- og opptaksvei for forbindelser som PAH. Viktigheten av de ulike veiene for
opptak av hydrofobe forbindelser har vart gjenstand for debatt og det er foreslatt som
tommelfingerregel at forholdet mellom opptak gjennom fgde og opptak over
respirasjonoverflate er ca. Kow/200 000 (Mackay and Fraser 2000). Det betyr at for veldig
hydrofobe stoffer (log Kow>6,5), sa er utveksling over respirasjonsoverflater lite viktig, mens
for mindre hydrofobe stoffer (log Kow<4), sa er opptak gjennom fade lite viktig, siden
likevekt over respirasjonsoverflater innstilles raskt. Starrelsen pa organismen er i dette tilfellet
ogsa at betydning, siden mindre organismer har et hgyere forhold mellom respiratorisk
overflate og kroppsvolum (Fisk et al. 1998; Sijm and Vanderlinde 1995). Nar det gjelder PAH
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generelt er det foreslatt at fordeling mellom vann og organismen er den viktigste veien for
opptak og tap (Suedel et al. 1994).

En studie har blitt gjennomfart hvor torsk ble eksponert for PAH-forurenset sediment (fra
indre Oslofjord) gjennom to langtids-eksperimenter (Aarre 2008; Aarre et al. in prep). PAH-
metabolitter i gallen hos fisken ble bl.a. undersgkt etter eksponering for opphvirvlet sediment
og etter konsum av fgdeorganismer (polychaeten Nereis virens) eksponert for det samme
PAH-holdige sedimentet. Det ble funnet forhgyde nivaer av PAH-metabolitter i gallen til
fisken i begge tilfellene. I fisk eksponert for opphvirvlet sediment var gkningne av pyren- og
fenantrenmetabolitter i gallen umiddelbar, men nivaene sank deretter. Torsken som ble
eksponert gjennom fgden hadde en markert gkning av fenantren- og pyrenmetabolitter i
gallen, seerlig mot slutten av forsgket. Disse resultatene tyder pa at begge eksponeringsveier er
av betydning (Aarre 2008; Aarre et al. in prep).

2.4.3 Oppsummering av bioakkumulering av PAH

| akvatiske organismer er *bioakkumulering’ den prosessen som farer til en gkt konsentrasjon
av et kjemikalie i organismen (i forhold til miljeet den lever i) gjennom alle
eksponeringsveier som opptak gjennom fagde, transport over respiratoriske overflater og
kroppsoverflaten generelt. Bioakkumulering er saledes en kombinasjon av ’biokonsentrering’
(opptak kun fra vann) og opptak gjennom fade. PAH i lgst fase i porevannet i sedimentet er
tilgjengelig for opptak i organismer. Man kan anta at bioakkumulering av PAH i bunnlevende
organismer kun er en (linezr) likevektsfordeling mellom partikler (eller organisk karbon i
partikkelfraksjonen) og vann, og mellom vann og fett i organismen. Det er imidlertid mange
eksempler pa at disse antagelsene overestimerer biotilgjengelighet og bioakkumulering, siden
PAH-forbindelsene er sterkere bundet til partikkelfraksjonen, enn det en lineger
likevektsfordeling mellom organisk karbon og vann skulle tilsi. Dette kan skyldes flere
forhold, men er sannsynligvis sarlig knyttet til tilstedeveerelse av faser i sedimentet som
binder PAH godt. Det er derfor utfordringer knyttet til & generalisere biotilgjengelighet av
PAH for organismer, men dette skyldes ogsa stor heterogenitet mellom arters levesett og
fysiologi (bl.a. artsforskeller i opptak og utskillelse). Derfor er det ogsa vaskelig a forutsi
bioakkumulering pa generelt grunnlag. Gitt det store antall ulike organismer som finnes, er
det apenbare kunnskapshull vedrgrende hvordan PAH vil bioakkumulere. Kvantifisering av
konsentrasjoner i organismer gir et mal pa netto-resultatet av opptak og utskillelse, men ingen
informasjon om den relative viktigheten av prosessene som er involvert. @kt desorpsjon (og
biotilgjengelighet) i tarmen til sedimentspisende organismer kan eksempelvis vere viktig for
opptaksaspektet, mens metabolisme kan vere viktig pa utskillelsessiden. Studier som
samtidig kan favne flere slike aspekter og tallfeste den relative betydningen av disse
prosessene i ulike arter, vil vere av stor verdi.

Det er ogsa kunnskapshull & fylle forbundet med hvilke prosesser som er innvolvert nar man
observerer at det lineaere forholdet mellom Kow 0g bioakkumuleringsfaktorer (BAF) oppharer
for de mest hydrofobe forbindelsene. Tilsvarende er det viktig & bringe frem kunnskap om
arsakene til at bioakkumuleringsfaktorer som er malt i feltsituasjoner generelt er hgyere enn
bioakkumuleringsfaktorer som er bestemt eksperimentelt.
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2.5 Biologiske effekter av PAH

2.5.1 Bakgrunn

Det er begrenset med effektstudier kun rettet mot sedimentassosiert PAH og bentiske
organismer. | det fglgende vises det til effekter av PAH pa akvatiske organismer pa generelt
grunnlag (separert pa "fisk” og “andre organismer™). Enkelte av artene som omtales har liten
assosiasjon med sediment, som sadan. Det er i denne sammenhengen dessuten ikke alltid
mulig (eller relevant) a vise til eksakte konsentrasjoner eksponeringen har representert (det
vises da til begrepet PNEC og grenseverdier for PAH omtalt i Kap. 2.6). Det bemerkes at
PAH kan uttrykke effekter pa fisk, selv om denne stoffgruppen ikke akkumulerer i fiskens vev
(se f.@. Kap. 2.4). Et eget avsnitt om effekter av sedimentassosiert PAH pa bunndyrsamfunn
er gitt nedenfor (Kap. 2.5.5).

2.5.2 Toksikologiske virkningsmekanismer

Toksisiteten av ulike PAH-komponenter er avhengig av kjemisk struktur, og varierer fra
komponenter som forelgpig ikke er vist & ha skadelige effekt, til komponenter som er
kreftfremkallende. En av de alvorligste og mest kjente effektene av noen PAH-komponenter
er at de er karsinogene. Mekanismen for dette er ganske godt kjent, og er undersgkt bade i
pattedyr og i gkotoksikologiske studier (Neff 2003). PAHer blir metabolisert gjennom fase |
og fase Il systemet som generelt finnes i alle vertebrater — ogsa i fisk. Den karsinogene
effekten er koblet til ulike PAHers tilbgyelighet til 2 generere reaktive epoksider i fase |
metabolismen. | fase 11 vil disse reaktive epoksidene bli avgiftet eller binde seg til andre
celluleere komponenter, for eksempel DNA. Virkningsmekanismen for andre effekter enn den
karsinogene er mindre studert.

Det er observert ulike effekter av ulike PAH-komponenter, generelt er flere-rings PAH mer
toksiske enn PAH-forbindelser med faerre ringer. En av studiene som viser ulik effekt
avhengig av antall ringer, er fiskelarver eksponert for ulike enkeltkomponenter av PAH, samt
blandinger. I denne studien ble det vist at trerings-PAHene dibenzotiofen og fenantren hadde
ulik pavirkning fra pyren (4 rings PAH) (Incardona et al. 2004). For dibenzotiofen og
fenantren ble det observert effekter pa hjerte/karsystem, som senere farte til sekundzre
effekter for blant annet nyreutvikling og utvikling av skjelettet (hode). Effekter av pyren
inkluderte ulike former for anemi, perifere vaskulare defekter og nevronale celledgd. Dette er
effekter som er beskrevet for potente ligander for arylhydrokarbon (Ah)-reseptoren.

Det er ogsa vist at toksisiteten av ulike PAH-forbindelser endres ved ulike lysforhold. | et
forsgk med toksisitet av fluroanten til flere (21) vannlevende organismer i saltvann og
ferskvann, fant Spehar et al. (1999) at toksisiteten ble gkt ved UV-bestraling. Generelt gkte
UV-bestraling kronisk toksisitet omtrent 10 ganger. Organismene som ble undersgkt var sveert
varierte. Det samme fenomenet ble pavist i et forsgk med forurenset sediment fra Ggteborg
(Wernersson et al. 2000). Det ble det vist at UV-bestraling gkte toksisiteten av sedimentene.
Kjemiske analyser viste at det var hgye nivaer av PAH og PCB i sedimentet. For
sedimentassosierte PAH betyr det at toksisiteten i sedimenter muligens vil veere hgyere i
grunne viker enn i dypere omrader.
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2.5.3 Effekter av PAH pa fisk

En god oversikt over effekter av PAH i fisk er gitt av Payne et al. (2003). Oversikten
innholder en oversikt over bade feltforsgk og laboratorieforsgk. Ulempen med feltforsgk er at
PAH sjelden er eneste forurensning. Ofte er det forekomst av andre miljggifter som for
eksempel PCB og tungmetaller, i tillegg kommer miljagifter som kan veere tilstede uten at det
foreligger kunnskap om det. Laboratorieforsgkene er derfor viktig som kilde til opplysninger
om giftigheten av PAH alene. Laboratorieforsgkene gjelder bade eksponering for ulike
blandinger av PAH, sa vel som enkeltkomponenter av PAH (hoveddelen av enkeltforbindelser
med PAH er gjort med BaP). | oversikten av Payne et al. (2003) er effektene av PAH inndelt i
ulike grupper som synes hensiktsmessig, og som derfor er viderefert i denne oversikten. Et
utvalg av effektstudier av PAH pa fisk er gitt i Tabell 3 og ikke omtalt nsermere, mens viktige
studier er omtalt i teksten nedenfor.

Vevsforandringer (histopatologiske effekter)

Synlige sykdommer pa fisk har lenge vert en kilde til bekymring. Dette kan vaere ulike
sykdommer som sardannelser, finnerate eller lymfocytter. Flere undersgkelser ble satt i gang
for & sjekke om det vare en sammenheng mellom miljggifter og sykdommer. Etter hvert
skiftet fokus til histopatologiske undersgkelser av neoplasma og andre misdannelser som kan
veere indikatorer pa kjemisk pavirkning. Det har etter hvert blitt flere studier som forbinder
haye PAH-konsentrasjoner med ulike hud og skjelettsykdommer, misdannelser og kreft i
lever. | (Payne et al. 2003) finnes en god oversikt over bade feltstudier som har gitt
vevsykdommer i fisk, samt ulike blandinger av PAH eller enkeltforbindelser.
Enkeltforbindelser av PAH som gir opphav til vevsykdommer er ofte BaP, men det er ogsa
vist for andre forbindelser som naftalen, acenaften og antracen. De viktigste vevsykdommene
inkluderer ulike hudsykdommer, ulike misdannelser og neoplasma (kreft).

| falge en oversikt av Hylland (2006) er det vist kausalitet mellom eksponering for petrogene
PAH i sediment og

e gkt innhold i gallemetabolitter

e indusert hepatisk CYP1A

o gkte konsentrasjoner av DNA-addukter i lever og

o gkt forekomst av kreft i lever.

Disse undersgkelsene er basert pa flere studier i Puget Sound WA (USA) som ser pa
sammenhengen mellom PAH-eksponering og effekter. | en av disse studiene ser Myers et al
(1998) pa sammenhengen mellom forhgyede nivaer av PAH-metabolitter i galle, induksjon av
CYP1A, forekomst av DNA-addukter og forekomst av neoplasma.

Genetiske effekter

Genetiske skader kan fare til kreftdannelse og andre patologisk effekter, men kan ogsa
viderefare genetiske sykdommer i avkommet. Fokus i de senere arene har vaert pa DNA-
skader, for eksempel mutasjoner, DNA tradbrudd, oksidativ skade pd DNA eller DNA-
addukter (Payne et al. 2003). Genetiske skader kan ogsa males ved bruk av *Comet assay’
eller ved pavisning av mikronukleus.

I en eksponering av torsk (Gadus morhua) til lave konsentrasjoner av PAH og alkylfenoler
ble det pavist bade en tidstrend og en dosetrend for DNA-addukter (Holth et al. 2009). | dette
forsgket tok det mer enn 16 uker far DNA addukter ble pavist. Forhgyede nivaer av DNA-
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addukter ble ikke pavist i den eksponeringsgruppen som ble utsatt for en pulset eksponering
(2 uker hhv. pa-av), noe som kan tyde pa at disse fiskene har reparasjon av DNA.

| et tilsvarende forsgk med zebrafisk (D. rerio) over 12 uker ble det pavist ulik gen-ekspresjon
etter eksponering for en blanding av PAH og alkylfenoler (Holth et al. 2008). Det ble
observert hovedsakelig en nedregulering av gen-systemer bl.a for reproduksjon, respirasjon,
nervesystem, immunologi, systemer for cellesyklus og kreft.

Forhgyede nivaer av DNA-addukter ble funnet i fisk holdt i bur i 6 uker ner en oljeplattform,
men resultatene var ikke signifikant forskjellig fra referansestasjon (Sundt et al. 2008).

Regnbuegrret som ble eksponert for sediment med hgye PAH-nivaer (2000-7000 ng/g) viste
forhgyede nivaer av CYP1A i lever og PAH-metabolitter i galle (Inzunza et al. 2006). Comet
assay Vviste ogsa pavisbar gentoksisk skade i prgver med hgyt PAH-innhold. 1 en studie med
havabbor eksponert for blant annet naftalen og benzo[a]pyren ble det pavist mikronuklei i
erytrocytter (Gravato and Santos 2002). | samme undersgkelse ble det ogsa pavist forhgyede
nivaer av CYP1A og EROD-induksjon. I en feltstudie med karpe og ulke som fant fade pa
bunnen ble det ogsa pavist en sammenheng mellom gentoksisk skade malt ved Comet-
metoden og sedimentinnholdet av PAH og PCB (Pandrangi et al. 1995).

Det er gjort noen studier pa fisk fanget neaer aluminiumsverk i Norge. I en studie i
Sunndalsfjorden ble det undersgkt biomarkarer i flere arter fisk med ulikt habitat (grunt og
dypt vann) (Naes et al. 1999). Biomarkarresponsen var ulik for fisk fra de ulike habitatene,
mens DNA-addukter ikke ble pavist over deteksjonsgrensen i noen av flyndrene som ble
undersgkt. | en annen undersgkelse med fisk (torsk og grenngylt) fra Karmsundet, viste fisk
fanget naer aluminiumverket hgyere verdier av PAH-metabolitter (Aas et al. 2001). | tillegg
var DNA-addukter i leveren hagyere for fisk fanget naer aluminiumsverket enn andre. Nivaene
av DNA-addukter i greanngylt var hgyere enn hos torsk. Ved det stedet som var hgyest
kontaminert, ble det funnet henholdsvis sar og finneskader pa 70 og 45% av torsken.

Effekter pa reproduksjon

Effekter pa reproduksjon er generelt vanskelig & pavise, og siden PAH metaboliseres og ikke
akkumulerer i virveldyr er det ekstra vanskelig a pavise for denne gruppen forbindelser i for
eksempel feltstudier. For & evaluere reproduksjonstoksisitet er det ofte ngdvendig med mer
langvarig eksponering enn det som mange laboratorier er utstyrt med. Det er gitt noen
eksempler pa effekter av PAH pa reproduksjon i Tabell 3.

| et forsgk med sedimenteksponering av blakveite (Hippoglossoides platessoides) over 5
maneder inntil gyting ble det vist nedsatt spermkvalitet og nedsatt klekkesuksess av egg
(Nagler and Cyr 1997). Sedimentene inneholdt hgye konsentrasjoner av PAH, men inneholdt i
tillegg PCB. Metallnivaene i sedimentet var generelt lave.

I et forsgk med eksponering av zebrafisk til lave nivaer av en blanding av PAH og
alkylfenoler (Holth et al. 2008) ble det ikke pavist effekter pa reproduksjon etter 12 ukers
eksponering av FO-generasjonen.

Effekter pa vekst og utvikling

Organismer i vekst er ofte mer utsatt for kjemisk pavirkning enn voksne individer. | Tabell 3
er det flere forsgk som har vist effekt pa utvikling og vekst av larver og juvenile fisk. I noen
av undersgkelsene er det ikke funnet effekter av eksponering. I eksponeringsforsgket med
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zebrafisk (Holth et al. 2008) ble det funnet lavere kondisjonsindeks (CI1) for hanner etter 12
ukers eksponering. For hunner ble det observert lavere CI, men denne reduksjonen var ikke
statistisk signifikant.

Det er flere rapporter som angir kardiotoksisitet etter eksponering for PAH (Carls et al. 2008;
Incardona et al. 2004). Andre utviklingssykdommer som er observert er sakalt blue-sac
disease (Billiard et al. 1999; Rhodes et al. 2005).

Immunologiske effekter

Immunsystemet er viktig for motstand mot bakterielle, virusrelaterte og parasittiske
sykdommer. En oversikt over hvilken effekt PAH har pa immunsystemet i fisk er gitt i 2006
(Reynaud and Deschaux). Konklusjonen i oversiktsartikkelen er at immunsystemet i fisk er
sveert fglsomt for forurensning med PAH. Videre er effektene avhengig av type PAH,
hvordan fisken er eksponert, konsentrasjonen og hvilken art som undersgkes. Ogsa i falge
(Payne et al. 2003) er det pavist endret immunstatus etter eksponering for PAH. I et forsgk
med eksponering av regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss) til kreosot (Karrow et al. 1999),
fant forfatterne at LOEC for immunrespons var sa lav som 611 ng/L.

Biokjemiske effekter

De fleste biokjemiske forandringer som er observert har veert forandring i fase 1-enzymer. De
fleste observasjoner gjelder forandringer i mixed function oxygenase (MFO) enzymer som
harer til fase I-gruppen av enzymer. MFO brukes ofte synonymt med cytochrom P450 som er
ansvarlig for den ferste hydroksyleringen som inngar i metabolismen av de fleste
komponenter. Andre biokjemiske forandringer har blitt rapporter i mye mindre grad. Dette
kan for eksempel vare forandringer i fase I1-enzymer, forandringer i hormonnivaer,
energinivaer og serumenzymer. Induksjon av benzo[a]pyren hydroxylase ble observert i
Tautogolabrus adspersus fra oljeforurensede omrader (Payne 1976). En forhgyning av
benzo[a]pyren hydroxylase aktivitet er ogsa observert ved oljeeksponering av fisk samt i ulike
feltobservasjoner av fisk (Kurelec et al. 1977). Det er usikkert om en oppregulering av MFO
systemet er skadelig, men det har veert koblet til produksjon av fri radikaler og addukter, som
kan fare til mutagenese og kreft (Payne et al. 2003).

Pa midten av 70-tallet ble induksjon av cytochrom P450 1A (CYP1A) forslatt som en
biomarker for eksponering for plane halogenerte/aromatiske komponenter (blant annet PAH).
Systemet er godt studert for pattedyr, og mekanismene synes a veare de samme i fisk. CYP1A
aktivitet er ofte ikke detekterbar i ikke-eksponerte fisk, men forhgyede nivaer kan males etter
eksponering for plane forbindelser. CYP1A aktivitet kan blant annet males ved EROD-
aktivitet, som er en sveert sensitiv biomarker. En omfattende oversiktsartikkel over EROD
aktivitet i fisk gitt av Whyte et al. (2000). Regnbuegrret som ble gitt benzo[a]pyren i foret i en
uke viste en EROD induksjon pa mer enn 160 ganger i forhold til kontrollfisk, mens andre
studier har vist varierende grad av induksjon avhengig av PAH-komponent og
administrasjonsmate (Whyte et al. 2000). | en undersgkelse av flyndre eksponert for
sedimenter forurenset med hovedsakelig PAH, ble det funnet forhgyet CYP1A-aktivitet
relativt til kontroll-fisk (Kilemade et al. 2009).

Det har ogsa veert observert effekter pa hormonbalanse (Navas and Segner 2000) — se Tabell
3, samt observert endokrine effekter pa humane celler (Gozgit et al. 2004).
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Endret atferd

Endret atferd har tradisjonelt fatt lite oppmerksomhet. Dette er effekter som for eksempel
spiseatferd som kanskje har mest betydning for sediment-assosierte PAH. Det er gjort noen
studier pa endringer av atferd hos fisk (Farr et al. 1995; Goncalves et al. 2008; Gregg et al.
1997; Hinkle-Conn et al. 1998). Gregg et al (1997) observert endret spise-atferd etter PAH-
eksponering i kutling (Gobionellus boleosoma), det samme ble observert i spot (Leiostomus
xanthurus) (Hinkle-Conn et al. 1998). | et forsgk med fenantren, ble det observert at fathead
minnow (Pimephales promelas) endret unnvikelsesatferd ved konsentrasjon ned i 15 pg/L
(Farr et al. 1995).

2.5.4 Effekter av PAH pa andre organismer enn fisk

Det er gjort feerre studier av effekter av PAH pa andre akvatiske organismer enn fisk. En
oversikt over effekter av PAH pa evertebrater i feltstudier er gitt av den Besten et al. (2003).
Der fremkommer det at risikoen med sediment-assosiert PAH som regel blir uttrykt gjennom
kjemiske parametere, eller alternativt som en grad av pavirkning i ulike effekt-bioassay. |
bioassay blir ulike organismer eksponert for enten sediment eller porevann fra sedimentet. |
den Besten et al (2003) refereres det til tre ulike bioassay som brukes: mygglarver
(Chironomus riparius), porevannstest med Daphnia magna samt en porevannstest med en
fluorescerende bakterie, Vibrio fischeri (Microtox assay). Fra feltundersgkelsene som gjengis
I den Besten et al (2003) er bioassayet med D. magna det mest sensitive. | Norge brukes
veksthemming av porevann pa den marine kiselalgen Skeletonema costatum (Bakke et al.
2007) samt DR CALUX in vitro test som et mal pa risiko av forurenset sediment.

| flere av studiene som det blir referert til i dette kapittelet, understrekes sedimentlevende
organismers bidrag til & gjere PAH eller PAH-metabolitter biotilgjengelige. Sedimentlevende
organismer lever av organisk materiale i sedimentet, og PAH adsorberer lett til dette
organiske materialet. De sedimentlevende organismene inngar i dietten til mange andre
organismer, og kan saledes vere en kilde til PAH eller PAH-metabolitter.

Mutagentester

Den mutagene effekten av sedimenter undersgkes ofte med enkle mutagenisitetstester, for
eksempel Salmonella test, SOS Chromotest eller Mutatox®. | en oversikt av Chen og White
(2004) er mange av disse studiene gjennomgatt. Resultatene viser at det er statistisk
signifikant forskjell pa sedimenter fra lite forurensede omrader, tettbygde strak, og
industrialiserte omrader. Det ble ogsa observert en positiv korrelasjon mellom mutagentestene
(Salmonella-testen)og PAH-innholdet i sedimentene.

Genetiske effekter

Som for fisk er det ogsa gjort noen studier pa DNA-addukter i blaskjell. I en studie er det
gjort undersgkelser i blaskjell fra kysten av Island, Norge og Sverige (Skarphedinsdottir et al.
2007). Generelt var nivaet av PAH og DNA-addukter lavt. Forhgyede nivaer av DNA-
addukter relativt til referanse ble funnet ved 6 av 18 stasjoner. Nivaene var hgyest ved
Reykjavik havn og fra Fiskaatangen (kjent PAH punktkilde) i Norge. DNA-addukter var
signifikant korrelert med PAH-niva i blaskjellene.
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Overlevelse

Giftighet av forurenset ferskvannssediment for flere vannlevende organismer ble undersgkt av
Wernersson et al. (2000). Organismene som inngikk i undersgkelsen var Daphnia magna,
Nitocra spinipes, Chironomus riparius og Hyalella azteca. Sedimentet inneholdt haye
konsentrasjoner av PAH, men inneholdt i tillegg PCB og tungmetaller. Akutt
sedimentgiftighet ble funnet primaeert i N. spinipes, og det ble ogsa observert at UV-
bestralning gkte giftigheten. For de sedimentene med hayest giftighet ble gkt giftighet ved
UV-bestralning ogsa observert for D. magna.

Dgdelighet i krabbe etter eksponering for pyren (injisert i hemolymfen pa krabbene) ble
undersgkt i to vekststadier av Carcinus maenas (Dam et al. 2006). Forfatterne konkluderte
med at dedeligheten var avhengig av utviklingstrinn, som hadde ulik ekspresjon av ulike
CYP-gener. Evnen til & hydroxylere pyren var ogsa ulik i de to utiklingstrinnene (se senere
avsnitt om pyren hydroxylase).

Vekst

Selck et al. (2003) har sett pa opptak og giftighet av fluoranten i polychaeten Capitella sp. 1,
og fant at fluoranten pavirket veksten til eksponerte organismer. Dette gjaldt eksponering
gjennom vann, men ikke for organismer eksponert gjennom bade porevann og sediment.
Eksponering av samme organisme viste at fluoranten ga DNA-skade (Comet assay) etter
eksponering i sediment pa 30 pg/kg tarrvekt sediment eller 50 pg/L (Palmgqvist et al. 2003). |
et forsgk med sjastjernen Amphiura filiformis som ble eksponert for fluoranten, viste samme
gruppe at toksisiteten til fluoranten var avhenging av naringsverdien pa partiklene (Selck et
al. 2005). Toksisiteten ble her malt som regenerering av armer pa sjgstjernene.

Pyren/BaP-hydroxylase

I undersgkelser med bgrstemarken Nereis virens, fant Jargensen et al. (2005) at i likhet med
pattedyr hadde denne evertebraten et enzymsystem som omdannet PAH til metabolitter. Pyren
hydroxylaseaktiviteten ble indusert etter eksponering til sediment som inneholdt pyren (10
ug/g tarrvekt). En oversiktsartikkel over metabolisme av PAH i barstemark er ogsa gitt av de
samme forfatterne (Jorgensen et al. 2008).

En forandring i enzymsystemet er ogsa observert for i skjell (Mytilus galloprovincialis)
eksponert for 3-metylcholantren eller PAH-forurensning i felt (Michel et al. 1994). |
vannsgyleovervakningen av norske olje og gass-installasjoner er denne metoden brukt, og i
2008 ble det observert hgyere niva av pyren hydroxylase i blaskjell plassert i 6 uker naer
oljeinstallasjoner enn referanselokasjoner (Sundt et al. 2008). Dette antas a skyldes PAH i
narheten av oljeinstallasjonene, men kan ogsa skyldes andre komponenter som er tilstede i
produsertvann.
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Biokjemiske effekter

To masteroppgaver (Kile 2009; Macrae 2009) ble utfart ved NIVA/UiO med sedimentlevende
organismer som ble eksponert for sedimenter med hgy PAH-belastning (Frierfjorden). Disse
sedimentene inneholdt i tillegg til haye konsentrasjoner av PAH ogsa andre miljggifter (blant
annet klorerte forbindelser, metaller og TBT). Hediste diversicolor viste ikke tegn til
oksidativt stress (malt ved TOSC - total oxyradical scavenging) etter inntil 8 ukers
eksponering, det var heller ingen Kklar trend i biomasse. Det ble imidlertid pavist effekter pa
organismenes sammensetning av fett og karbohydrater (Kile 2009). Den samme trenden i
resultater ble ogsa registret for Arenicola marina (Macrae 2009).

2.5.5 Effekter av sedimentassosiert PAH pa bunndyrsamfunn

| sin ytterste konsekvens er det effektene pa hgyere nivaer som organismesamfunn og
gkosystemer som er avgjgrende hvor hvilke gkologiske skadevirkninger PAH har. (Joern and
Hoagland 1996) papekte at vurderinger av gkologisk risiko ma kunne predikere effekter i
naturlige situasjoner for & ha noen mening. Det er et problem at responser til PAH i en-
artstester (bioassays) og i spesifikke biomarkgarer ikke uten videre samsvarer med effekter pa
hayere nivaer. Dette er en fglge av at det i organismesamfunnene er et nettverk av
interaksjoner mellom artene som kan drive samfunnet i den ene eller andre retningen. Det er
apenbart at i tilfeller hvor PAH har letal virkning for dominerende arter, vil det inntre store og
tydelige forandringer i samfunnene, men selv ved mindre dramatiske virkninger som nedsatt
funksjonsdyktighet, vil det bli endringer i artssammensetning fordi de pavirkede artene ikke
vil kunne opprettholde sin normale plass i nettverket.

Pa sedimentbunn har analyse av organismesamfunn veert benyttet over mange ar til a vurdere
tilstand og effekter av forurensning. Metodikken har i all hovedsak omfattet samfunnenes
struktur, dvs hvor mange arter som er tilstede, hvilke tettheter disse finnes i, og hvordan
individfordelingen er mellom arter og individer. Dette har blitt uttrykt gjennom
diversitetsindekser hvor indeksverdien betraktes som et mal for samfunnets tilstand.
Indeksene har veert benyttet til & utvikle klassifikasjonssystemer som i SFTs "Veiledning for
klassifikasjon av miljgkvalitet i fjorder og kystfarvann” (Molveer et al. 1997). Dette systemet
har veert benyttet for en rekke norske sjgomrader som utsettes for forurensning av PAH.

Det er imidlertid flere usikkerhetsmomenter ved disse analysene. Farst og fremst kan det veere
vanskelig a dokumentere arsakssammenhenger fordi en rekke faktorer kan gi utslag pa
diversitetsindeksene. | realiteten sier klassifikasjonssystemene bare noe om tilstanden og hvor
langt fra en normaltilstand samfunnet befinner seg, og ikke noe om hva arsakene kan vere. |
resipienter hvor det forekommer flere pavirkningsfaktorer, som ulike typer miljagifter,
organiske tilfarsler eller partikkelsedimentering kan derfor ikke en spesifikk virkning av PAH
skilles fra andre pavirkninger. Dernest vil alle organismesamfunn veere influert av naturlige
variasjoner som i starre eller mindre grad gir utslag pa indeksverdiene. Dette innebzrer en
vedvarende usikkerhet ved klassifisering. Arsakene til slike naturlige variasjoner er darlig
forstatt og det er lite kunnskap om hvor store utslag de kan ha. Ved bruk av indeksene har det
derfor ikke veert knyttet noen konkrete usikkerhetsmal (*varianser’) til disse.

Samfunnsanalysene er allikevel viktige for vurderinger av PAH-forurensning. | situasjoner
hvor PAH er eneste kjente miljgbelastning av betydning, vil samfunnseffekter med stor
sannsynlighet kunne tilskrives PAH. Omvendt kan det i tilfeller hvor samfunnene er normale
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eller lite endret, med rimelig sikkerhet fastslas at PAH ikke har noen vesentlige gkologiske
effekter. | fjorder som er forurenset av avlgpsvann fra smelteverksindustri, for eksempel
Sunndalsfjorden, ble det tidlig erfart at bunndyrsamfunnene indikerte langt lavere effekter og
hadde bedre tilstand enn det som kunne forventes ut fra sedimentkonsentrasjonene av PAH.
Dette var viktige resultater som ga statet til naermere studier av spesiering, partikkelbinding
for PAH og biotilgjengelighet (Axelman et al. 1999; Naes et al. 1999). Tilsvarende forskjeller
mellom samfunnsresponser og sedimentkonsentrasjoner ble observert ved smelteverk i
Canada (Paine et al. 1996).

For & fa starre sikkerhet i arsakssammenhenger har det i flere sammenhenger vaert forsgkt a
kombinere samfunnsanalyser med andre studier. Et slikt system er utviklet ved den sakalte
”Sediment Quality Triad” som inneholder tre komponenter: sedimentkjemi med analyse av
miljegiftkonsentrasjon, bioassay som maler toksisitet fra sedimentet i eksperiment og
karakterisering av tilstand i stedegne bunndyrsamfunn (Chapman 1990). Ideen bak dette er at
de tre elementene, som hver for seg representerer ulike aspekter ved forurensningen, til
sammen skal gi starre sikkerhet om arsakssammenhenger. Paine (1996) benyttet dette ved
studien av PAH fra smelteverk i Canada. Nees et al. (1999) gjorde noe lignende i
Sunndalsfjorden, men benyttet biomarkerer i utvalge bunnorganismer og bunnfisk i stedet for
en eksperimentell bioassay. | begge tilfeller ble det funnet tilsvarende svake effekter ved
henholdsvis bioassay og biomarkgrer som pa bunndyrsamfunnene, som derved understgttet at
sedimentforurensningen ikke hadde betydelig effekter pa organismer.

Et skritt videre fra "triaden” ble tatt i Sunndalsfjorden hvor det ogsa ble forsgkt 4 analysere
for opptak av PAH i sedimentlevende bunndyr innhentet fra samme sted som prgvene til
samfunnsanalyse (Naes et al. 1999). Dette har ogsa veert forsgkt i Kristiansandsfjorden hvor
det har vert utfert bade tester pa biotilgjengelighet av PAH fra forurenset sediment og opptak
av PAH i stedegne organismer (Berge et al. 2007; Ruus et al. 2005; Skei et al. 2002). Dette vil
gi ett ledd til i en "arsaks-kjede” som kan knytte laboratorieforsgk med faste testorganismer til
naturlige organismesamfunn. Disse undersgkelsene har imidlertid vart mindre vellykkede
fordi majoriteten av blgtbunnsdyrene er sveaert sma og det har vert vanskelig a innhente
tilstrekkelig materiale for kjemiske analyser. Det finnes heller ikke mye etablert kunnskap om
PAH i de artene som har blitt analysert til stgtte for analyseresultatene.

| senere ar har analyse av bunndyrsamfunn blitt mer rettet mot & beskrive andre aspekter enn
bare samfunnsstruktur. En rekke undersgkelser har vist at strukturen i et bunndyrsamfunn
(artssammensetning og/eller individtetthet) vil endre seg dokumenterbart fer det skjer
endringer i vanlig brukte samfunnsdeskriptorer som diversitetsindekser ved moderate og
svake pavirkninger (se for eksempel Olsgard og Gray (1995). Det har foregatt en sterk
utvikling av metoder som relaterer artssammensetning og biologiske egenskaper til
forurensninger. Ferst og fremst har dette vart konsentrert om a klassifisere arter i henhold til
grad av fglsomhet overfor forurensning. Til vanndirektivet er det na under utvikling et sett av
indekser som inkluderer relasjoner mellom forurensningsgmfintlige og tolerante arter (Borja
et al. 2007; Josefsjon et al. 2009). Forelgpige tester indikerer at disse indeksene har allmenne
egenskaper og gir like responser ved ulike pavirkninger som eutrofi, sedimentering og
metaller. Generelt har imidlertid indekser som bygger pa arters respons til pavirkninger et
potensiale for & kunne gjares mer spesifikke, for eksempel dersom konkret kunnskap om de
enkelte artenes responser til PAH implementeres. Nyere undersgkelser pa starre datasett (se
nedenfor) kan veere en kilde til slik kunnskap.
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Bade i SFTs system for miljgkvalitet og i vanndirektivet er det etablert
klassifikasjonssystemer med grenseverdier for ulik gkologisk status for & karakterisere
tilstand. Grenseverdiene er i hovedsak empirisk basert ved & sammenstille data fra et hgyt
antall undersgkelser av bunnfauna under ulike betingelser. Noe tilsvarende, men spesifikt for
PAH ble utviklet av Long (1992) og Long et al. (1995) fra undersgkelser i amerikanske
farvann. | dette har de definert grenseverdier med hensyn pa PAH-konsentrasjoner i
sedimentet for minimal pavirkning (ERL = effect range low, 10 % persentil) og en hgyere
grenseverdi for hyppige pavirkning (ERM = effect range medium, 50 % persentil). |
sammenstillingen ble det benyttet data bade fra bioassays, modeller og bunndyrsamfunn.
Generelt fant de at det var relativt godt samsvar mellom resultatene fra de ulike metodene.
Nettopp ved at mange datasett kombineres, gker sikkerheten for & kunne fastsette generelle
relasjoner mellom PAH og samfunnsendringer.

A fastsette reelle grenseverdier for effekter er blitt et viktig element i vurdering av gkologisk
risiko. En nyere studie med fokus pa sensitive arters respons er gjennomfgrt pa data fra
overvakingen av petroleumsindustrien pa norsk sokkel som grunnlag for arbeid med
sedimentkvalitetskriterier (Leung et al. 2005). Ved denne studien ble data for en rekke arter
og et hgyt antall prgvestasjoner (> 4000) behandlet samlet med sikte pa a finne nedre
grenseverdier for effekter (PNECs = predicted no-effect concentrations) for metaller og PAH.
| analysene kunne det beregnes grenseverdier for falsomhet for arter, som igjen gir grunnlag
for a fastsette kvalitetskriterier. Resultatene viste at det var en del avvik i forhold til
kvalitetskriterier basert pa eksperimentstudier (bioassays). Det konkluderes med at kriterier
basert pa feltdata er mest gkologisk relevante og at forskijellene til eksperimentbestemte
kvalitetskriterier kan tilskrives usikkerhetene ved & benytte tester fra utvalgte arter til a
representere komplekse systemer. Styrken ved denne typen undersgkelser er nettopp at store
datamengder kan analyseres samlet i forsgk pa a finne fram til reelle manstre som ellers
overskygges av stor variasjon.

En samlet behandling av stgrre datamengder ble ogsa benyttet i en studie av artsresponser i
norske smelteverksfjorder med forurensning av PAH (Oug et al. 1998). Denne studien la vekt
pa responser for enkeltarter samtidig som generelle forandringer i samfunnsfunksjoner ble
utledet. Undersgkelsen viste at enkelte artsgrupper som rovlevende barstemark hadde spesiell
toleranse for PAH og gkte relativt i mengde ved sterk forurensning. Samtidig ble pigghuder
redusert i de mest pavirkede omradene. Pa basis av de samlede effektene kunne det stilles opp
en generell modell som viste hvordan ernaringstyper i bunndyrsamfunnet endret seg langs en
gradient i PAH. Denne modellen indikerte at de tidligste endringene, i form av gkt andel av
rovlevende arter og redusert andel av sedimentspisende former, begynte ved PAH-
konsentrasjoner som omtrent tilsvarte “effekt range low” (ERL) fra Long et al. (1995).
Analysene ble gjennomfgrt med tallbehandlingsverktay for flervariable data (CCA = kanonisk
korrespondanseanalyse) som gjer det mulig & ekstrahere generelle mgnstre som ellers er
overskygget av stor variasjon. Det har vert gjennomfgrt fa andre studier som behandlet
funksjonelle endringer i forhold til PAH, men en undersgkelse i Brasil viste tilsvarende at
andelen av rovlevende former gkte ved hgy PAH (Venturini and Tommasi 2004).

I ny forskning har det veert forsgk & ga noen skritt videre i studier av funksjonelle forandringer
i samfunnene relatert til forurensninger. Med hensyn til effekter av miljggifter i sedimentmiljg
vil for eksempel endringer i bioturbasjon, gravedybder, vanntransport i sedimentet og opptak

52



NIVA 5888-2009 (TA-2583/2009)

av sedimentpartikler (partikkelfangst) ha vesentlig betydning. Metoder som na er under
utvikling tar sikte pa a kvantifisere slike endringer ved & inkorporere informasjon om artenes
livsformer og egenskaper i analysene. Forelgpige analyser fra Kristiansandsfjorden har
indikert at samfunn som pavirkes av PAH drives mot dominans av sma arter som graver grunt
og har lav mobilitet sammen med rovlevedne former (Olsgard 2005). Forelapig er det mye
usikkerhet ved disse analysene fordi kunnskapen om artenes egenskaper er mangelfull. Pa sikt
kan imidlertid disse metodene utvikles til a kvantifisere hvordan forurensninger pavirker
naturlige funksjoner og gkologiske prosesser. Metodene vil ogsa kunne skille mellom effekter
av ulike forurensninger nar disse pavirker arter og artsgrupper ulikt.
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2.5.6 Oppsummering av biologiske effekter av PAH

Oppsummering av effekter pa fisk

PAH kan ha en rekke effekter pa fisk. Effektene varierer fra milde til sveert alvorlige, og
inkluderer vevsforandringer, kreft, genetiske forandringer, effekter pa reproduksjon, effekter
pa vekst og utvikling samt immunsystemet. | tillegg er det observert en rekke biokjemiske
forandringer, samt endret atferd.

| folge litteraturen er det grunnlag for a konkludere med at sedimentkonsentrasjoner av PAH
rundt 1 mg/kg eller lavere gir opphav til effekter i fisk. Likeledes kan vannkonsentrasjoner pa
1 pg/L eller lavere gi alvorlige effekter pa fiske-larver og subletale effekter i fisk. Imidlertid
viser flere av studiene effekter etter lavere eksponering enn dette, og det er generelt et behov
for flere langvarige kroniske studier.

Oppsummering av effekter pa andre organismer enn fisk

Effekter av PAH pa andre organismer enn fisk er mindre studert. Det er likevel vanlig & gjere
sediment-tester pa bunnlevende organismer, ofte er det da snakk om overlevelses-studier eller
tester for mutagenisitet. Det er gjort en del studier pa effekter pa vekst/utvikling, samt noen
studier pa hydroxylaseaktivitet og biokjemiske effekter, hvor pavirkning av PAH har blitt
vist..

Effekter pa bunndyrsamfunn

Undersgkelser av bunndyrsamfunn pa sedimentbunn brukes rutinemessig til & karakterisere
miljgtilstand og vurdere effekter av forurensning. De mest benyttede metodene beskriver
artsrikhet og individfordeling (diversitet), som klassifiseres for & angi tilstand. Metodene er
imidlertid lite spesifikke og responderer til en rekke bade menneskebetingede og naturlige
faktorer. For a fa starre sikkerhet om arsakssammenhenger i omrader med forurensning av
PAH, har det derfor blitt forsgkt & kombinere studier av bunndyrsamfunn med bioassays,
biomarkar-analyser eller eksperimentelle studier av biotilgjengelighet av PAH. Det har
imidlertid vist seg vanskelig & utforme en komplett "arsaks-kjede” fra sediment-PAH til
bunndyrsamfunn som dokumenterer sammenhenger. | nyere studier av bunndyrsamfunn har
det blitt lagt mer vekt pa artssammensetning og kunnskap om artenes biologi. Metoder som
inkluderer artenes responser til forurensninger har hgy fglsomhet og vil trolig ogsa kunne
pavise effekter som er spesifikke for PAH. Til vanndirektivet er det under utvikling
kvalitetsmal som inkluderer relasjoner mellom forurensningsgmfintlige og tolerante arter. Det
er gjort flere studier hvor arters respons til PAH er utledet ved samlet analyse av sammenstilte
data fra mange undersgkelser av bunndyrsamfunn. Grenseverdier for effekter, som gir
grunnlag for a fastsette sedimentkvalitetskriterier, er ikke alltid i samsvar med data fra
eksperimentstudier (bioassays). En videre utvikling av metoder som inkluderer et spekter av
artsegenskaper kan pa sikt gi grunnlag for a kvantifisere hvordan PAH pavirker naturlige
prosesser og funksjoner i gkosystemene.
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Biologiske effekter av PAH
Det er serlige kunnskapshull forbundet med biologiske effekter av PAH. Disse kan i korthet
oppsummeres med falgende kulepunkter:

e Det foreligger kunnskapshull om effekter av fremmedstoffer i blanding (bade
mellom ulike PAH-forbindelser og mellom PAH-forbindelser og andre
kjemikalier).

e | mange av studiene som er gjennomfgrt er organismene eksponert via vann —
ikke via sediment eller diett. Det er derfor fremdeles kunnskapshull forbundet
med toksisiteten av sedimentassosiert PAH.

o Heterosykliske forbindelser er generelt lite studert, og forekomsten av slike
forbindelser er ikke godt kartlagt.

e Det er kunnskapshull forbundet med biologiske effekter av PAH i hvirvellgse
dyr (forelgpig antar man ofte samme toksisitet gjennom tilsvarende
mekanismer som hos virveldyr).

Spesifikt for effekter pa bunndyrsamfunn kan fglgende kunnskapshull nevnes:

e Bunndyrsamfunn responderer pa en rekke ulike pavirkninger og det er en
mangelfull kobling mellom PAH og effekter pa bunnfauna. Det er for lite
spesifikk kunnskap som kobler endringer i bunndyrsamfunn til PAH som
arsak.

e Det er utilstrekkelig kunnskap om relasjoner mellom eksperimentelle studier
(bioassays, biotilgjengelighet av PAH), biomarkarer og effekter pa bunnfauna.

e Deter ikke tilstrekkelig kunnskap om arters og artsgruppers respons spesifikt
til PAH — hvilke arter er sensitive og hvilke er tolerante?

e Forelgpig er det liten kunnskap om effekter av PAH pa naturlig funksjoner i
bunndyrsamfunn og gkologiske prosesser.
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2.6 Egnede undersgkelser for evaluering av miljgrisiko knyttet til PAH-
forurenset sediment

2.6.1 Bakgrunn

SFT har fatt utarbeidet en veileder i risikovurdering av forurenset sediment som dekker
anslagsvis 40 ulike miljggifter (Bakke et al. 2007), deriblant de 16 forbindelsene som
omfattes av begrepet PAH16 (se Kap. 2.1.1). Vurderingen baserer seg pa analyse av de
aktuelle miljggiftene og en del statteparametre i det sedimentet som skal vurderes, samt en
rekke lokale opplysninger. Systemet er ment a skulle brukes til & bedemme om sedimentene
utgjer sa stor risiko for skade pa gkosystem og human helse at tiltak ma vurderes. SFT har
samtidig revidert det norske klassifiseringssystemet for miljggifter i vann og sediment slik at
de to systemene harmonerer. Risikoverktayet og klassifiseringssystemet baserer seg pa de
samme undersgkelsene av det aktuelle sedimentet.

2.6.2 Klassifisering av miljagiftforurensning i marine sedimenter (SFTs veileder TA-
2229/2007)

Prinsipp

Klassifiseringsprinsippet er vist i Figur 3. Utgangspunktet for klassifiseringen er begrepet
"antatt hgyt bakgrunnsniva". Dette er en anslatt grense for konsentrasjoner av vedkommende
miljggift som man kan registrere pa steder langt fra starre identifiserbare punktkilder (diffust
belastet). Sedimenter under denne grensen settes i klasse 1. Overskridelse av klasse | tyder pa
pavirkning fra en eller flere punktkilder. De gvrige klassegrensene (kl. 11-V) er satt slik at de
representerer en gkende grad av skade pa organismesamfunn i vannsgylen og sedimentene.
Referansenivaene ma primart betraktes som et praktisk verktagy for norsk miljgforvaltning.
Hovedfunksjonen er & kunne identifisere omrader som kan veere pavirket av lokale
miljagiftkilder (kl. 11) og der det eventuelt kan vere aktuelt & vurdere tiltak (klasse 111 og
hayere).

Bakgrunnsverdiene i sediment er hentet fra OSPAR (2005), og representerer den nordre delen
av Nordsjgen. De er regnet om fra et organisk innhold pa 2,5 % TOC som anvendes innen
OSPAR, til 1 % TOC som er representativt for marine omrader langs norskekysten. Dette gjer
at bakgrunnskonsentrasjonene blir lavere.
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Sre | n .- MAC-O5 PHEC, e
granse PHEC PMEC, temmes ¥ 2=10
bakgrurnn

wfTekier wed langtida- offplinr ved korl-  |bobaiake effekier

Figur 3. Struktur av norsk system for klassifisering av miljggifter i vann og sediment. Forkortelser er
forklart i teksten.
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Klassifiseringssystemet for PAH i sediment er vist i Tabell 4. Bade risikovurdering og

klassifisering dekker sum PAH16 sa vel som de 16 enkeltforbindelsene.

Tabell 4. Klassifisering av tilstand ut fra innhold av PAH i sedimenter.

I I i v \Y/
Bakgrunn God Moderat Darlig Sveert
darlig
PAH
Naftalen (ug/kg) <2 2-290  290-1000 1000 - 2000 >2000
Acenaftylen (ug/kg) <1.6 1.6-33 33-85 85 -850 >850
Acenaften (pg/kg) <4.8 24-160 160-360 360 - 3600 >3600
Fluoren (ug/kg) <6.8 6.8-260 260-510 510-5100 >5100
Fenantren (pg/kg) <6.8 6.8 -500 500-1200 1200 - 2300 >2300
Antracen (ug/kg) <12 1.2-31 31-100 100 - 1000 >1000
Fluoranthen (pg/kg) <8 8-170 170-1300 1300 - 2600 >2600
Pyren (ug/kg) <5.2 5.2-280 280-2800 2800 -5600 >5600
Benzo[a]antracen (ug/kg) <3.6 3.6 -60 60 - 90 90 - 900 >900
Chrysen (ug/kg) <4.4 44-280 280-280 280 -560 >560
Benzo[b]fluoranten (pg/kg) <46 46-240 240-490 490 - 4900 >4900
Benzo[k]fluoranten (ug/kg) <210 210-480 480 - 4800 >4800
Benzo(a)pyren (ug/kg) <6 6-420 420-830 830-4200 >4200
Indeno[123cd]pyren (ug/kg) <20 20 - 47 47 - 70 70 - 700 >700
1200 - >12000
Dibenzo[ah]antracen (ug/kg) <12 12-590 590 - 1200 12000
Benzo[ghi]perylen (ug/kg) <18 18-21 21-31 31-310 >310
2000 - 6000 - > 20000
PAH16 (ug/kg) <300 300 - 2000 6000 20000

Utledning av klassegrenser for PAH
Kriteriene for etablering av gvre grense for klasse Il er i hovedsak i samsvar med
Vanndirektivets miljgkvalitetsstandarder, dvs. EQSsaiwater 09 EQSsediment, marine- (EQS =
“Environmental Quality Standard”) (Lepper 2005), og kriteriene for beregning av "Predicted
No Effect Concentration” (PNEC) for henholdsvis sjgvann og sedimenter i forbindelse med
EUs risikovurderingsprogram for eksisterende kjemikalier (EC 2003). Assessment-faktorer
(AF) brukes for a ta hayde for usikkerhet ved ekstrapolering fra laboratorietester til effekter i
naturlige gkosystemer (Figur 4). Jo mindre data som finnes jo starre er AF.
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Toksisitetsdata for ulike organismegrupper
(vanligvis akvatiske data)

| Evt. applikasjonsfaktorer ved manglende toksisitetsdata |

| Statistisk tolkning (beskyttelse av 95 % av organismene) |

| Akseptabel konsentrasjon i vann |

v

Omregning til akseptabel sedimentkonsentrasjon ved
hjelp av fordelingskoeffisient

Figur 4. Prinsipp for utledning av grenseverdier i sediment ut fra akvatiske toksisitetsdata.

For PAH-forbindelsene foreligger det forslag til kvalitetsstandarder (EQS) i Vanndirektivet
for naftalen, anthracen og benzo[a]pyren basert pa data sammentilt i EQS Data Sheets fra
Fraunhofer-Institut (Tyskland). Det er ogsa utarbeidet et forslag til EQS for 5-rings og 6-rings
PAH som er foreslatt brukt preliminzrt inntil EUs risikovurdering av PAH i kulltjeerebek
("coal-tar pitch™) er avsluttet. Arbeidet med kulltjeerebek pagar og det foreligger et utkast il
Risk Assessment Report (RAR) som inneholder forslag til PNEC;jgyann 09 PNECsediment for 16
PAH-forbindelser. I RAR for kulltjeerebek har man benyttet tilgjengelig toksisitetsdata for de
individuelle PAH og beregnet PNEC ved hjelp av Assessment Factors (AF) i henhold til
Technical Guidance Document (TGD) (EC 2003). P& grunn av lav lgselighet hos de tyngre
PAH-forbindelsene er akvatiske toksisitetstester vanskelig a utfare og mange tester har ikke
vist effekter under lgseligheten. Datagrunnlaget er derfor meget begrenset for flere
enkeltstoffer og PNEC er beregnet med hgye AF pa usikre data for akutt toksisitet. For
PNECsjgvann €r det brukt en ekstra AF=10 for manglende toksisitetsdata for marine organismer
for 10 av de 16 PAH-forbindelsene. Dette har gitt kunstig lave PNEC-verdier for flere stoffer.
I det norske klassifiseringssystemet er derfor denne ekstra AF ikke brukt ved beregning av
PN ECsjzvann-

PNEC.egiment €r I RAR for kulltjeerebek beregnet fra toksisitetsdata for sedimentlevende
organismer for 6 av PAH-forbindelsene, mens det for de resterende 10 (hovedsakelig 5-6
rings PAH) er benyttet fordelingsberegninger (Equilibrium Partitioning — EP) for sediment
med 10 % organisk karbon (foc= 10 %) fra PNECsjsvann 09 fordelingskoeffisienten
vann/organisk karbon (Koc). Det er usikkerhet knyttet til om Koc-verdier for PAH-
forbindelser, og malte verdier i ulike sedimenter viser stor variasjon. | beregningen av
klassegrenser for sediment ved EP benytter det norske systemet QSAR-beregnede Koc-
verdier for PAH. Disse er beregnet i henhold til Karickhoff et al. (1979) og er de samme som
er benyttet i EUs RAR for kulltjeerebek. | TGD anbefales det at man benytter en ekstra AF=10
for PAH-forbindelser med log Kow>5 som skal ta hgyde for direkte eksponering fra
partikkelbundet PAH. | det norske systemet er denne AF ikke brukt og heller ikke en anbefalt
AF for & anvende data fra ferskvannsorganismer pa marine organsimer.
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Til tross for at man har gjort noen analogibetraktninger ("read-across”) for & justere PNEC-
verdiene for enkeltforbindelser gjenspeiler PNEC-verdiene fortsatt de store forskjellene i
tilgang pa data for de ulike PAH-forbindelser. Dette gjer at de innbyrdes forskjellene mellom
PNEC-verdier neppe gir et korrekt bilde av forskjellen i miljgfarlighet. For eksempel er
PNEC;;javann for benzo[a]pyren en faktor 157 hayere enn for dibenzo[a,h]antracen. Dette er
uheldig nar PNEC-verdiene brukes som grunnlag for et klassifiseringssystem. Det norske
systemet bruker derfor de preliminare EQS for 5-rings og 6-rings PAH som er foreslatt i EQS
Data Sheet for PAH som grunnlag for klassegrensene. For & kunne etablere palitelige og
mindre konservative PNEC-verdier er det derfor stort behov for a gke kunnskapen om
toksisitet av de enkelte PAH-forbindelsene overfor marine organismer, bade enkeltvis og i
kombinasjon, og ut fra om de forekommer i sediment, suspendert materiale eller lgst i vannet.

| EUs kvalitetsstandarder er EQS ogsa beregnet ut ifra effekter pa fugl og pattedyr ved
sekundzer forgiftning (secondary poisoning). Dette blir gjort ved & benytte NOEC-verdier for
innhold av stoffet i fade, og faktorer for biokonsentrering og biomagnifisering av stoffet fra
vann til fisk. Sekundeer forgiftning er ikke tatt med i etableringen av de norske
klassegrensene, og grenseverdiene representerer derfor kun effekter pa organismer ved direkte
eksponering til sediment.

2.6.3 Risikovurdering av miljagiftforurensede sedimenter (SFTs veileder TA-2230/2007)

Prinsipp
Risikovurderingen gjennomfgres i 3 trinn som vist i Figur 5. Spranget fra ett trinn til det
neste er karakterisert av:

e gkning i kompleksitet av vurderingene,

o sterkere gjenspeiling av lokale forhold,

e redusert usikkerhet og mindre konservative beregninger og estimater.

Trinn 1 er en forenklet risikovurdering basert pa malt toksisitet og miljggiftkonsentrasjon i
sedimentet. Vurderingen baserer seg dels pa grenseverdier for toksisitet ut fra utvalgte tester,
dels pa en klassifisering siden grenseverdiene for konsentrasjon tilsvarer gvre grense for
klasse Il i klassifiseringssystemet. Dette betyr at for et sediment som havner i klasse 111 -V,
ma det gjennomfares en Trinn 2 risikovurdering. Det understrekes at grenseverdiene for Trinn
1 i veilederen kun angir risiko for gkologiske effekter av stoffene, ikke effekter pa human
helse.

| Trinn 2 gjennomfares beregninger av fluks av miljggifter fra sedimentet til gvrige deler av
gkosystemet pa basis av allmenngyldige konstanter og koeffisienter. Transportvegene er
forenklet illustrert i Figur 6. Spredningsmekanismene som dekkes er diffusjon forsterket av
bioturbasjon (biodiffusjon), oppvirvling/erosjon med fokus pa effekt av skipspropeller samt
akkumulering i bunndyr med resulterende transport gjennom neringskjeden. De beregnede
fluksene og de resulterende konsentrasjoner i ulike medier brukes til & bedemme graden av
spredning og konsekvenser for miljg og human helse. Denne koblingen mellom sedimentniva
og helserisiko brukes sa til & beregne de miljggiftnivaer i sedimentet som sikrer at fastsatte
grenseverdier for humant inntak av miljegiftene ikke overskrides.
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Figur 5. Hovedstruktur for risikovurderingssystem for forurensede sedimenter.
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Figur 6. Forenklet mgnster for spredning av miljegifter fra sediment til de gvrige deler av
gkosystemet.

Det eksisterer et stort datasett for toksisitet av PAH med hensyn pa human helse.
Tilbakeregning fra grensen for humant inntak for benzo(a)pyren farer til en meget lav grense i
sedimentet (7 pg/kg sediment) som felge av stoffets kreftfremkallende virkning. Samtidig er
den gkologiske effektgrensen relativt hgy (gvre grense for Klasse I1: 420 pg/kg sediment).
Dette innebarer at sedimentene i mange tilfeller vil ha akseptabel risiko mht benzo(a)pyren i
Trinn 1, mens risikoen for human helse i Trinn 2 vil veere uakseptabel for samme stoffet.
Dette strider mot prinsippet om at Trinn 1 skal veere mer konservativt enn Trinn 2, men
samtidig papeker veilederen klart at Trinn 1 bare omhandler gkologisk risiko og at en
vurdering av risiko for human helse krever at Trinn 2 gjennomfares.
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I noen tilfeller gnsker man & gjennomfare en mer omfattende og mer lokalt forankret
risikovurdering enn Trinn 2 for & fa en mer palitelig risikovurdering far man eventuelt setter i
gang med en tiltaksplanlegging. Det kan vare at det er grunn til & anta at vurderingen i Trinn
2 gir en urealistisk hgy risiko, eller at vurderingen pa annen mate ikke gjenspeiler den
virkelige risikoen. Det kan for eksempel vaere at miljggiftene i sedimentet er mindre
biotilgjengelige enn det fordelingskoeffisientene tilsier, at den reelle fluksen til andre deler av
gkosystemet er lavere enn beregnet, eller at konsum av lokal sjgmat er annerledes enn antatt i
Trinn 2. Trinn 3 i risikosystemet omfatter slike lokale undersgkelser. Friheten til
skreddersgm av Trinn 3 er stor siden hensikten er a verifisere og presisere utvalgte
beregninger som er gjort i Trinn 2 ut fra ny lokal informasjon.

Aktuelle Trinn 3 undersgkelser for risiko fra PAH

En ngkkelfaktor i vurderingen av risiko for human helse er hvor biotilgjengelige miljagiftene i
sedimentet er for bunndyr som det farste leddet i transporten til mennesker.
Biotilgjengeligheten som beregnes fra malte sedimentkonsentrasjoner og de anbefalte
fordelingskoeffisientene i Trinn 2, gir et konservativt estimat, dvs sannsynligvis hgyere
biotilgjengelighet enn det som er riktig. Dette er spesielt aktuelt for PAH. Svert ofte har det
vist seg at helserisikoen gjennom konsum av sjgmat har kommet ut som sveert hgy i Trinn 2
bare pa grunn av benzo(a)pyren i sedimentet.

Forskningsresultater viser at fordelingskoeffisientene varierer sterkt med type forbindelse (og

kilde; se Kap. 2.1.1 og 2.1.3), sedimentets egenskaper, miljgforhold (oksisk/anoksisk) og type

organisk materiale som finnes i sedimentet. For organiske miljggifter, og spesielt PAH, vil Ky
veere sterkt avhengig av type organisk stoff. Forbrenningsrelatert karbon binder miljggiftene
sterkere enn biogent karbon. Det er vist at for sedimenter som overveiende inneholder

forbrenningsrelatert karbon, vil K for de fleste PAH-forbindelsene veere rundt 2

starrelsesordener hgyere enn de som er oppgitt i risikoveilederen, dvs. at mindre PAH lgses ut

I porevannet (desorberes). | praksis vil dette si at en bgr bestemme fordelingskoeffisientene

for det lokale sedimentet, iallfall dersom man har mistanke om at det er mye

forbrenningsrelatert karbon til stede (for eksempel utenfor smelteverk). Det vil ogsa veere
andre lokale undersgkelser som bgr vurderes for a bedre paliteligheten. Det mest aktuelle er
fglgende:

e Malinger av PAH i porevannet for a etablere lokale Kg-verdier. Direkte analyse av PAH i
porevann krever ganske store volumer sa et anbefalt alternativ er & anvende stoffer for
fastfase ekstraksjon av PAH. Flere metoder er godt dokumentert i litteraturen (Allan et al.
2009; Cornelissen et al. 2001; Jonker and Koelmans 2001).

e Maling av reell bioakkumulering ved en laboratoriestest som maler opptaket av miljggifter
I organismer i vedvarende kontakt med det aktuelle sedimentet. Risikoveilederen
anbefaler et standardisert testsystem utviklet av US EPA (Lee et al. 1991) og tilpasset
norske forhold (Hylland 1996).

e Analyse av PAH i lokal sjgmat, ev. for fisk ogsa gallemetabolitter av PAH. Nivaene vil
reflektere den totale eksponeringen av sjgmaten til PAH fra alle kilder og analysene gir
grunnlag for & bedgmme helserisikoen ved konsum av lokal sjgmat. Resultatene kan ikke
brukes til & beregne hvor mye av PAH i sjgmaten som stammer fra sedimentene, men kan
til en viss grad brukes til & validere den estimerte transporten av PAH fra sediment til
sjpmat. Dersom malte nivaer er sa lave at de ikke utgjer noen helserisiko kan man ogsa
konkludere med at risikobidraget fra sedimentene er uten betydning.
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Undersgkelse av mgnsteret for konsum av lokal sjgmat. Trinn 2 baserer seg pa typiske tall for
inntak av sjgmat og at dette inntaket kommer fra lokal sjgmat, dvs fra organismer som lever
pa og over de aktuelle sedimentene.

PAH kan under enkelte omstendigheter spres fra sediment til vannsgylen (se ogsa Kap. 2.2.2).
I den forbindelse er det ogsa verdt a merke seg at innfaringen av EUs Vanndirektiv i Norge
medfarer at kjemisk status i vannforekomstene skal undersgkes og rapporteres. |
utgangspunktet er dette basert pa konsentrasjon av opplgste stoffer i vannmassene (utvikling
av EQS for sedimenter og vannmasser pagar og omfatter gradvis flere stoffer), noe som er
komplisert & male for organiske miljggifter som PAH. I de senere arene er passive
prgvetakere som for eksempel SPMDer, blitt anvendt for & beregne den fritt lgste
konsentrasjonen av PAH i vannmassene. Det er vanskelig a direkte sammenligne data
fremkommet fra passive prgvetakere med EQS-data gitt i Vanndirektivet siden disse
konsentrasjonene refererer seg til en totalprave (“whole water”). Imidlertid, ved a bruke
relativt enkle empiriske modeller for sammenhenger mellom log Koc 0g log Kow (Karickhoff
1981) samt totalt organisk innhold i vannmassene, kan verdier for “whole water”-
konsentrasjoner beregnes. En slik fremgangsmate kan gi en kostnadseffektiv tilneerming om
PAH-konsentrasjonene i en vannmasse tilfredsstiller grenseverdiene i Vanndirektivet.

2.6.4 Oppsummering, egnede undersgkelser for evaluering av miljgrisiko

SFT har utarbeidet en veileder i risikovurdering av forurenset sediment som dekker ca 40
miljggifter deriblant forbindelsene i PAH16. Det norske klassifiseringssystemet for
miljggifter i vann og sediment er ogsa revidert slik at de to systemene harmonerer.
Klassegrensene er definert pa basis av Vanndirektivets miljgkvalitetsstandarder, og EUs
kriterier for beregning av PNEC-verdier for henholdsvis sjgvann og sedimenter, inkludert
bruken av assessmentfaktorer for a ta hgyde for usikkerhet i datagrunnlaget. Det er sterkt
behov for & etablere mer palitelige og mindre konservative PNEC-verdier gjennom ny
kunnskap om toksistet av PAH-forbindelsene. Risikovurderingen gjennomfgares i 3 trinn med
gkende i kompleksitet av vurderingene, sterkere gjenspeiling av lokale forhold, samt redusert
usikkerhet og derved mindre konservative risikoestimater. Egnede undersgkelsr for mer
stedsspesifikke risikovurderinger er for eksempel beregning av lokale fordelingskoeffisienter,
maling av reell bioakkumulering og analyse av PAH i lokal sjgmat, samt av reelle nivaer av
miljggifter i vannsgylen ved bruk av passive provetakere.
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2.7 Kunnskapshull

| kapitlene ovenfor ble det avslutningsvis gitt en kort oppsummering av de viktigste
elementene inklusive kunnskapshull. I dette kapittelet presenteres kunnskapshullene samlet
(ikke i prioritert rekkefaglge). Kunnskapshullene knyttet til PAH-forurenset sediment er serlig
forbundet med biotilgjengelighet, bioakkumulering og biologiske effekter. Det er bl.a.
problematisk & anvende generiske modeller til & vurdere den stedsspesifikke risikoen som
PAH representerer pa grunn av usikkerhet rundt mange aspekter ved fordeling av PAH
mellom ulike faser i spesifikke sediment. Stedsspesifikke vurderinger av biotilgjengelighet
(f.eks. malinger av porevannskonsentrasjoner med ved bruk av passive prgvetakere og
bioakkumuleringsstudier) gir derfor mest ngyaktig informasjon.

Biotilgjengelighet av PAH i sedimenter

e Det viser seg (forelgpig) vanskelig a utvikle generiske modeller for estimering av
biotilgjengelighet p.g.a. mange aspekter ved fordelingen av PAH mellom ulike faser.
Det er kunnskapshull knyttet til hvordan/om slike modellers presisjon kan forbedres.

o De eksisterende generiske modellene (nevnt i punktet ovenfor) blir konservative (for a
favne ytterpunktene). Stedsspesifikke observasjoner gir mest ngyaktig informasjon om
biotilgjenglighet av PAH i sedimenter. Dette kan dermed betrakes som kunnskapshull
for den enkelte, PAH-forurensende lokalitet

e Mekanismene bak fenomenet ’ageing’ (redusert biotilgjengelighet som funksjon av
gkt kontakttid mellom sediment og kontaminant (her PAH)), er ikke fullt ut kjent.

Bioakkumulering av PAH og transport til naeringskjeden

e Det er stor variasjon og mange kunnskapshull knyttet til bentiske dyrs levesett og
hvilken betydning dette har for forskjeller i eksponeringsgrad av sedimentassosiert
PAH.

e Det er stor variasjon og mange kunnskapshull knyttet til bentiske dyrs evne til &
omdanne og skille ut fremmedstoffer, slik som PAH. Dette er av betydning for hvilken
grad organismer hgyere i naeringskjeden (eksempelvis fisk) blir eksponert for
sedimentassosiert PAH.

e Det foreligger kunnskapshull vedrgrende betydningen av at enkelte
bunndyrorganismer spiser sediment for bioakkumulering av PAH. @kt desorpsjon (og
biotilgjengelighet) i tarmen til sedimentspisende organismer kan f. eks. veere viktig for
opptaksaspektet.

e Studier som samtidig kan tallfeste den relative betydningen av prosessene innvolvert i
opptak og utskillelse av PAH (se de to kulepunktene ovenfor) i ulike arter, vil fylle
vesentlige kunnskapshull. (Dette fordi konsentrasjoner malt i organismer er netto
resultat av opptak og utskillelse. Nar man observerer forskjeller i konsentrasjoner
mellom arter, vet man lite om forskjellene skyldes ulikheter i opptak, eller utskillelse
av PAH).

e Det er kunnskapshull a fylle forbundet med hvilke prosesser som er innvolvert nar
man observerer at det linezre forholdet mellom Kow (oktanol:vann-
fordelingskoeffisienten, et mal pa fettlgselighet) og bioakkumuleringsfaktorer (BAF)
opphgrer for de mest hydrofobe forbindelsene.

e Det er en gkende anerkjennelse av at bioakkumuleringsfaktorer (for fremmedstoffer
generelt) som er bestemt i feltsituasjoner, og bioakkumuleringsfaktorer som er bestemt
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eksperimentelt, kan uoverenstemme i stor grad. Siden dette er parametere av
betydning for regulering og forvaltning foreligger det her kunnskapshull & fylle.

Biologiske effekter av PAH
Det er seerlige kunnskapshull forbundet med biologiske effekter av PAH. Disse kan i korthet
oppsummeres med fglgende kulepunkter:

e Det foreligger kunnskapshull om effekter av fremmedstoffer i blanding (bade
mellom ulike PAH-forbindelser og mellom PAH-forbindelser og andre
kjemikalier).

e | mange av studiene som er gjennomfert er organismene eksponert via vann —
ikke via sediment eller diett. Det er derfor fremdeles kunnskapshull forbundet
med toksisiteten av sedimentassosiert PAH.

o Heterosykliske forbindelser er generelt lite studert, og forekomsten av slike
forbindelser er ikke godt kartlagt

e Det er kunnskapshull forbundet med biologiske effekter av PAH i hvirvellgse
dyr (forelgpig antar man ofte samme toksisitet gjennom tilsvarende
mekanismer som hos virveldyr).

Spesifikt for effekter pa bunndyrsamfunn kan fglgende kunnskapshull nevnes:

e Bunndyrsamfunn responderer pa en rekke ulike pavirkninger og det er en
mangelfull kobling mellom PAH og effekter pa bunnfauna. Det er for lite
spesifikk kunnskap som kobler endringer i bunndyrsamfunn til PAH som
arsak.

e Det er utilstrekkelig kunnskap om relasjoner mellom eksperimentelle studier
(bioassays, biotilgjengelighet av PAH), biomarkarer og effekter pa bunnfauna.

o Det er ikke tilstrekkelig kunnskap om arters og artsgruppers respons spesifikt
til PAH — hvilke arter er sensitive og hvilke er tolerante?

e Forelgpig er det liten kunnskap om effekter av PAH pa naturlig funksjoner i
bunndyrsamfunn og gkologiske prosesser.

e Det er for gvrig et sterkt behov for a etablere mer palitelige og mindre konservative
PNEC-verdier gjennom ny kunnskap om toksistet av PAH-forbindelsene. Et bredere
datagrunnlag vedrgrende toksisitet medfagrer at man kan anvende lavere
sikkerhetsfaktorer (assessment factors, AF) ved beregning av PNEC-verdier nar man
gjennomfarer egnede undersgkelser for & vurdere risiko forbundet med PAH-
forurensede sedimenter.

e Halogenerte PAH-forbindelser kan vare en problemstilling, men det foreligger lite
generell kunnskap om dette. Det er derfor generelle kunnskapshull forbundet med
utbredelse og effekter av halogenerte PAH-forbindelser

EUs vanndirektiv
e Det er ukjent hvilke verdier miljgkvalitetsstandardene (EQS) for sediment skal ha i
henhold til EUs veileder, som ventes ferdigstilt i 2010.

Avslutningsvis kan det bemerkes at flere av kunnskapshullene som er papekt over, ogsa er
papekt tidligere i internasjonal litteratur. I det falgende siteres (fritt oversatt) Meador (2003):

67



NIVA 5888-2009 (TA-2583/2009)

"Det er mange viktige forskningsomrader som gke var forstaelse av bioakkumulering av
PAH, og som vil vere uvurderlige for & kunne forutsi konsentrasjoner og effekter i biota.
Disse inkluderer flere miljgfaktorer, slik som sedimentpartikkelstarrelse, betydningen av
petroleum- vs. forbrennings-type PAH og graden av likevekt (equilibrium) i naturen. 1 tillegg
er det flere faktorer forbundet med organismene slik som absorpsjonseffektivitet fra ulike
kilder, ulikheter i fysiologien forbundet med fordayelse hos ulike arter, intra- og
interspesifikke toksikokinetiske forskjeller, forstaelse rundt og muligheten til & kontrollere
artefakter, stedsmessige og tidsmessige variabler for opptak, alkylerte PAH-forbindelsers rolle
og effekter av organismers atferd og helse pa opptaks- og elimineringsrater. Forskning pa
disse omradene vil veere til stor hjelp for a gke var forstaelse av mekanismene bak
bioakkumulering av PAH i marine organismer og lede til sikrere informasjon for
risikovurdering”.
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Contamination of marine sediments by PAHs — A review

Sammendrag — summary

Foreliggende rapport sammenstiller viktig kunnskap om forurensning av polysykliske aromatiske hydrokarboner
(PAH) i sjgbunn. Motivet for utarbeidelse av foreliggende rapport er Regjeringens handlingsplan for opprydding i
forurenset sjgbunn, som er naermere beskrevet i Stortingsmelding nr. 14 (2006-2007) ”Sammen for et giftfritt
miljg”. Rapporten gjengir kunnskapsstatus vedrgrende hvordan PAH i ulike typer bunnsedimenter kan pavirke
miljget og human helse (i henhold til grenseverdier i sjgmat). Rapporten er begrenset til & omtale bunnsedimenter
hvor PAH er den dominerende forurensningen og falgende er i fokus: (1.) PAH i kystmiljget — Kilder og
konsekvenser for norske resipienter, (2.) PAH i Norge — Status og utslippsprognoser mot 2010, (3.) Variabler av
betydning for biotilgjengelighet av PAH i sedimenter, (4.) Variabler av betydning for transport av PAH til
neringskjeden (5.) PAH-forurensning og "god gkologisk status’ i henhold til EUs vanndirektiv, (6.)
Bioakkumulering av PAH fra sedimenter — prosesser for opptak og utskillelse (7.) Biologiske effekter av PAH
(8.) Egnede undersgkelser for evaluering av miljgrisiko knyttet til PAH-forurenset sediment og (9.)
Kunnskapshullforbundet med de ovennevnte 8 punkter.
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