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Sammendrag

Pé sedimentseyler tatt ut 1 oktober 2010 fra et sedimentasjonsbasseng for vegavrenning og
tunnelvaskevann (langs E6 utenfor Oslo) ble det utfort sekvensiell ekstraksjon,
rongtendiffraksjon pd leirfraksjonen (<2 um) og bestemmelse av totalinnhold av grunnstoff i
sediment og porevann dekomponert i HF. Bestemmelse av grunnstoff ble utfort med ICPMS
og ICPOES. Redokspotensial ble undersekt in sifu 1 april 2011. Principal component analysis
(PCA) ble brukt til & undersgke ekstraksjonsmenstre for metallene bestemt fra sekvensiell
ekstraksjon. Formalet var & vurdere potensialet for remobilisering og biotilgjengelighet av Cu,
Cd, Zn, Pb og Sb, samt & underseke ulikheter i metallkonsentrasjoner i dybdeprofilet. Ut ifra
Klif sitt klassifiseringssystem for forurensede sediment, er sedimentene ubetydelig forurenset
med Cd og Pb, og moderat til markert forurenset med Zn og Cu. Det var signifikante
forskjeller mellom alle sjikt (0-10, 10-20 og 20-30 cm) med hensyn pa totalkonsentrasjoner av
metallene (p<0,05). Dette kan indikere vertikal metalltransport i sedimentet eller ulik
vannkvalitet inn 1 bassenget over tid. Kadmium og Zn dominerte i fraksjon for lett
reduserbart materiale med 51% ekstrahert for begge metallene. Kobber dominerte 1 lett
oksiderbart materiale med 72% ekstrahert. Bly dominerte 1 restfraksjon med 41% ekstrahert,
men mye er ogsd ekstrahert i lett reduserbart materiale (27%). Kobber, Pb, Zn og Cd er derfor
utsatt for remobilisering ved endringer i pH og redokspotensial, noe som kan forarsakes ved
fluktuerende vannstand i bassenget eller vannkvalitetsendringer. Metallene er dermed utsatt
for & gd over til mer labile fraksjoner, og potensialet for biotilgjengelighet kan derfor oke.
Maling av redokspotensial in situ tyder pa reduserende forhold i sedimentene. Dette kan ha
fordrsaket en feilidentifisering av noen metall i ulike fraksjoner som folge av oksidasjon ved
provepreparering og under ekstraksjonsprosedyren. Antimon dominerte i de tre forste
fraksjonene (vannleselig, elektrostatisk og reversibelt bundet materiale) med henholdsvis 13,
23 og 28 % ekstrahert. Salpetersyre som ekstraksjonsmiddel i restfraksjonen er ikke
tilstrekkelig for ekstraksjon av Sb, da andelen sammenlignet med totalkonsentrasjon kun
utgjorde 12%. Ekstrahert prosent Sb 1 alle fraksjonene, unntatt restfraksjon, skulle derfor vaert
mindre. Statistikk pa resultater fra PCA gir ikke signifikante forskjeller mellom sjiktene med
hensyn pé ekstraksjonsmenster (p>0,05), men viser signifikante forskjeller mellom noen
fraksjoner 1 ekstraksjonsmenster (p<0,05). Ingen forskjell i ekstraksjonsmenster mellom
sjiktene kan tyde pé like forhold i pH og redokspotensial i sedimentene. Resultatene fra
totalanalyse av porevann bekrefter innhold av Cr, Ni, Rh, Pd og Sb i porevannet, og viser at

disse metallene er labile og potensielt biotilgjengelige.
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Abstract

Sediment columns from a sedimentation pond (located along highway E6, west of Oslo)
receiving road runoff and tunnel wash water were taken out (October 2010) to perform a
sequential extraction procedure, x-ray diffraction (investigating the clay fraction (<2um)) and
determination of the total concentrations of elements (extracted with HF) in sediment and
pore water (using ICPMS and ICPOES). The redox potential was measured in situ April 2011.
Principal component analysis (PCA) was used to examine the pattern of extracted metals in
sequential extraction. The aim was to assess the potential for remobilization and
bioavailability of metals typically found in road runoff (mainly Cu, Cd, Zn, Pb and Sb) in the
sediments and to investigate the depth profile. According to the classification system for
polluted sediments provided by the Climate and Pollution Agency, the sediments were
slightly polluted with Cd and Pb, and moderately to markedly polluted with Zn and Cu. There
were significant differences (p<0,05) between all the layers (0-10, 10-20 and 20-30 cm) with
respect to the total concentrations of metals. This may indicate transportation of metals
downwards in the sediment or changes in water quality into the basin. Cadmium and Zn were
predominant in the fraction of easily reduced material, where 51% of both metals were
extracted. Copper was predominant in the easily oxidized material, where 72% was extracted.
Pb was dominant in the residual fraction (metals extracted with HNO3), with 41% extracted.
Copper, Pb, Zn and Cd are therefore susceptible to remobilization (not included the residual
fraction) by changes in pH and redox potential, which can be caused by fluctuating water
levels in the pond or changes in water quality. The metals are thus likely to switch to more
labile fractions, and are thereby more likely to be bioavailable. The redox potential measured
in sediments in situ suggests reducing conditions, and this may have caused an incorrect
identification of some of the metals as a result of oxidation during the preparation and
sequential extraction procedure. Antimony was dominant in the labile fractions, but HNO; as
an extractant is not sufficient to extract all Sb in the residual fraction, and the percentage of
extracted Sb should be smaller in all other fractions. Statistical analysis of results from the
PCA showed no significant differences between sediment layers with respect to the pattern of
extracted metals (p>0,05), but significant differences can be seen between some of the metal
fractions (p<0,05). No differences among layers may indicate the conditions downward the
sediments are similar with respect to pH and redox potentials. Results from pore water
analysis confirmed the content of several metals in the pore water typical for road runoff (Cr,

Ni, Rh, Pd and Sb), indicating that these metals are potentially bioavailable.
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Ordliste

Bioturbasjon: Uthulinger i jord eller sediment som folge av organismer, for eksempel
bunndyr som graver i sedimentene. Dette skaper hulrom som skal inneholde for eksempel

oksygen.

Diagenese: alle prosesser som forer til at loste sedimenter omdannes til faste bergarter. Dette
kan fore til en mineralisering ved at nye mineraler dannes og gér ut i porevannet, ved

bakteriell nedbrytning eller andre partikler kan sedimentere med nydannede mineraler.

Hest- og varsirkulasjon: En omrering av vann i dam eller innsjo som ferer til at vann fra
bunn blandes med vann i gvre masser. Omroringen kommer som folge av
temperaturendringer som bryter sjiktinndelingen hvor vann med 4° C ligger pa bunn. Pa varen
skjer sirkulasjon som folge av at overflatevannet varmes opp og hele profilet far en jevn
temperatur pa ca 4° C. Pa hesten skjer en omrering ved at varmt vann blir kjeligere og synker
ned, mens varmere vann kommer opp. Omreringer pavirkes av vind, som kan forsterke

varigheten.

Kationbyttekapasitet: Summen av utbyttbare kation som jord kan adsorbere, og som kan

utveksles med jordlesningen.

Littoral sone: omride i vann som ligger tett pd land og gjerne har grunne sedimenter.

Endringer 1 vannstand vil vaere sterre her enn lenger ut hvor vannet er dypere.

IV
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Kapittel 1. Innledning

1. Innledning

Undersokelser 1 Norden sé vel som internasjonalt viser til at vegavrenning fra trafikkerte
omréder skaper et miljoproblem ved at miljogifter spres til jord og vann (Bekken et al. 2005;
Davis et al. 2001; Kamalakkannan et al. 2004; Kimaszewska et al. 2007; Schipper et al.
2007). Statens vegvesen har gjennom planlegging, bygging og drift av alle Europa- og
riksveger 1 Norge et sektoransvar for miljoet. Nasjonale foringer for miljearbeid beskrives 1
stortingsmeldinger og Nasjonal transportplan (Statens vegvesen 2011). Fra 1.1.2007 ble EUs
rammedirektiv for vann tatt opp 1 norsk lov, og gjennom vannforvaltningsforskriften setter
dette krav til Statens vegvesen om kontroll over utslipp til ulike vannforekomster slik at norsk
lov overholdes og for at miljo ikke belastes mer enn hoyst nedvendig. Vanndirektivet ble
gjort gjeldende for medlemslandene 22. desember 2000, og ble innlemmet 1 EQS-avtalen i
2008 (St.prp. nr. 75 (2007-2008) ; Vannportalen 2009)

Tungmetaller er en viktig bestanddel av vegavrenning (Davis et al. 2001). Metallene er enten
opplest 1 overvannet eller bundet til partikler med varierende sterrelser, og mange metaller
oker 1 masse med minkende partikkelstorrelse (Sansalone & Buchberger 1997). Dette er fordi
partikler mindre 1 sterrelse slik som leirer har flere overflateladninger og i tillegg stor
spesifikk overflate (Brady & Weil 2004). Innhold av metall 1 avrenning fra urbane omrader og
vegavrenning har generelle konsentrasjoner 1 folgende rekkefolge: sink (Zn) (20-5000ug/1) >
kobber (Cu) og bly (Pb) (5-200 ug/l) > kadmium (Cd) (< 12 ng/l (Davis et al. 2001). 1 de
siste drene har det i Norge blitt bygget flere basseng for & rense vegavrenning og holde igjen
avrennings- og forurensningsstopper fra overvann, og dette er i dag naermest en standard for
behandling av overvann pa nye motorveger (Amundsen et al. 2008; Astebol & Roseth 2006),
og det er utarbeidet retningslinjer vedrerende det er nedvendig eller ikke pa den angitte
strekningen (Meland 2010; NPRA 2008). Formalet med bassengene er a holde tilbake
forurensninger bundet til partikler, fortynne forste konsentrasjonstopp av vannleselige og
suspenderte forurensninger i1 en avrenningsperiode, og for 4 jevne ut vannferingsstopper etter
kraftig regnvaer (Bakken et al. 2005). Sedimentering av tungmetall assosiert med partikler
reduserer mengde tungmetaller i avrenningsvannet ved at et vannvolum holdes tilbake 1 et
sedimentbasseng og forurensingene separeres ut fra vannkolonnen for vannet slippes ut igjen
til en lokal vannkilde. I litteraturen er det forskjeller 1 hvor effektive rensebassengene er til &

filtrere ut forurensninger, og det vil vare avhengig av miljeet, nedbersfeltet og vedlikehold

1



Kapittel 1. Innledning

(Clozel et al. 2006; Karlsson et al. 2010; Opher & Friedler 2010; Starzec et al. 2005).
Rensegraden oppgis ofte i1 folgende storrelsesorden: 70-80% for Pb, 60-70% for Cu og 40-
50% for Zn (Bakken et al. 2005), men variasjonene er store (Marchand et al. 2010). Viktige
egenskaper for bassengets sedimenteringseffekt er storrelsen pd bassenget i forhold til
vanngjennomstremning, vannets oppholdstid og bassengets utforming (Mungasavalli &
Viraraghavan 2006). Undersokelser pé flere rensebasseng i Sverige har vist at det er stor
sammenheng mellom metallinnhold i sedimentene og sterrelsen pd bassenget (Starzec et al.
2005). Det er viktig oppholdstiden for vannet i bassenget er tilstrekkelig for at partiklene vil
sedimentere, og at vannmengden under flom reduseres (Bakken et al. 2005). Analyser av
kornsterrelsefordeling fra oppsamlet overvann har avslert at store prosentandeler av
sedimentene er egnet til suspendert transport (Jartun et al. 2008), og det kan skje at
finpartikler transporteres gjennom sedimentbassengene og ikke sedimenterer for de nar

utlepet (McKenzie et al. 2008; Scholes et al. 1999; Starzec et al. 2005).

Rensegraden for metallene vil variere 1 ulike tider pd aret (Semadeni-Davies 2006;
Westerlund et al. 2003). Sesongvariasjoner og kaldt klima er en utfordring angéende
effektiviteten til rensebasseng og deres evne til & holde igjen forurensninger (Helmreich et al.
2010). Etter hvert som et sedimentbasseng samler opp sediment med forurensinger vil det
kunne vare et potensial for utslipp av forurensinger ved at forurensinger remobiliseres som
folge av endringer 1 miljoet (Clozel et al. 2006; Durand et al. 2004; Kamalakkannan et al.
2004). Metall bundet til ulike geokjemiske faser vil ha forskjellig potensial for & remobiliseres
avhengig av ulike endringer i miljoet. For & vurdere potensial for remobilisering er det viktig
a kjenne til de ulike geokjemiske faser 1 sedimentet, og en vurdering av ulike metall bundet til
ulike geokjemiske faser kan gjores ved a utfore sekvensiell ekstraksjon av metallene 1

sedimentet (Tessier et al. 1979).

I denne undersokelsen skal det utfores sekvensiell ekstraksjon pd sedimentsoyler fra Vassum
rensebasseng som ligger langs E6 utenfor Oslo. Hensikten er & vurdere potensialet for
remobilisering og biotilgjengelighet av metall (Zn, Cu, Pb, Cd og antimon (Sb)) under
endringer i kjemiske forhold, og dermed et utslipp til Arungselva som er resipienten til dette
bassenget. For & undersgke ekstraksjonsmenstre 1 sekvensiell ekstraksjon skal det utfores en
multippel korrelasjonsanalyse, type Principal Component Analysis” (PCA). Dette er for a se
pé likheter og ulikheter blant metallenes fraksjoneringsmenster nedover i sedimentprofilet og
blant de ulike fraksjonene. Det skal ogsd gjeres undersegkelser pé totalt metallinnhold i

sedimentene for & kunne si noe om en akkumulering av metall over tid og eventuelle

2



Kapittel 1. Innledning

endringer 1 metallkonsentrasjoner, og en rengtendiffraksjon pa leirfraksjonen i sedimentene
for & kunne si noe om bindingsegenskapene til sedimentene i rensebassenget. I tillegg skal det
utfores en analyse pa porevann for & bestemme totalkonsentrasjoner av metall i porevannet.
Dette er fordi biotilgjengelighet av metall i porevannet er relatert til metallinnholdet 1
sedimentene (Black et al. 2008; Du Laing et al. 2007), og er utsatt for samme miljo som
sedimentene sammenlignet med de frie vannmassene (Hammond 2001). En undersekelse pa
porevann vil gi et bedre estimat for biotilgjengelighet ved & avdekke labile metaller som er
potensielt biotilgjengelige, men det mé understrekes at for en grundig undersekelse av
biotilgjengelighet 1 porevannet ber man ogsa se pd metallspesiering samt storrelse- og
ladning-fraksjonering, og ikke kun totalkonsentrasjoner (Chapman et al. 1998; Chapman et al.

2002).

Da Vassum sedimentasjonsbasseng og avrenning for og etter utlep tidligere har blitt
undersekt 1 flere studier, vil ogsa tidligere funn som er interessant for denne oppgaven

diskuteres sammen med resultatene under diskusjon av resultater.



Kapittel 2. Effekter pa miljg og undersgkelse av sediment som mottar vegavrenning

2. Effekter pa miljg og undersgkelse av sediment som mottar

vegavrenning

2.1. Avrenning og forurensning fra veg

Tabell 1. Oversikt over metaller fra vegavrenning og deres kilder . Modifisert av Meland (2010)

Kilde

Forurensningstoff

Referanser

Bremser

Dekk (inkludert piggdekk)

Ba, Cu, Fe. Mo, Na, Ni, Pb, Sb

Al Zn, Ca, Cd, Co, Cu, Mn, Pb, W,
Hydrokarboner, PAH

Dongarra et al. 2009; McKenzie et al. 2009; Stembeck et
al. 2002; Thorpe & Harrison 2008

Glaser et al. 2005; Lindgren 1998 McKenzie et al. 2009,
Ravindra et al. 200; Stembeck et al. 2002; Thorpe &
Harrison 2008

Veiutstyr (for eksempel trafikkskilt,
midtrabatter og lignende)

Vaskemidler i tunnelvask

Zn

Tensider

‘5:' Katalysatorer Pt Pd, Rh Ek et al. 2004; Whiteley & Murray 2005
5
2| Karosseri Cr, Fe, Zn (s13l) Taylor & Robertson 2009
Forbrenning Ag, Ba, Cd. Cr, Co, Mo, Ni, V, Sb, Sr, Zn, PAH  Brown & Peake 2006; Desta et al. 2007; Glaser et al.
{napthalene). MTBE, BTEX 2005; Lin et al. 2005; Marr et al. 1999; Ravindra et al.
2008: Wang et al. 2003; Weckwerth 2001
Olje- og petroleumsol, drypping. brukt PAH (LMM) Ravindra et al. 2008; Wang et al. 2000
smoremiddelolje
Veioverflate (asfalt) Al Ca, Fe, K, Mg, Na, Pb, Si, Sr, Ti, PAH, Brandt & de Groot 2001; Brown & Peake 2006;
MTBE, BTEX Stembeck et al. 2002; Thoepe & Harrison 2008
5 | Avisende og stovdempende kjemikalier Ca, Mg, Na, C. ferrocyanide Aldrin et al. 2008; Novotny et al. 2008; Ramakrishna &
E’l Viraraghavan 2005; Viklander et al. 2003

Thorpe & Harrison 2008

Meland et al. 2010

Overvann kommer fra nedber som ikke filtrerer til grunnen, men som istedenfor renner av pa

harde overflater som for eksempel vegdekker. Dette vannet kan inneholde hoye

konsentrasjoner av organiske miljogifter, tungmetaller, suspendert materiale,

planten@ringsstoffer og salter (Ramakrishna & Viraraghavan 2005; Roseth & Mahlum 2009).

De typiske metallene det har vaert fokusert pé 1 litteraturen i sammenheng med vegavrenning

er hovedsakelig Pb, Cu, Cd, Zn, Fe (jern) og nikkel (Ni) (Opher & Friedler 2010), men fokus

pa andre metaller har gkt 1 senere tid (tabell 1.). Antimon har i senere tid fatt mer

oppmerksomhet som en del av vegavrenning pd grunn av toksikologiske effekter (Weckwerth

2001). En studie 1 Polen pé en veg med hey trafikkintensitet viste hoyere konsentrasjoner av

tungmetaller 1 vegavrenning dagtid og dette var koblet med trafikkintensitet (Kimaszewska et

al. 2007). Flere undersokelser har vist gkte forurensninger i vegavrenning koblet til okt ADT



Kapittel 2. Effekter pa miljg og undersgkelse av sediment som mottar vegavrenning

(&rsdegntrafikk) (Hares & Ward 1999; Opher & Friedler 2010). Ulike kilder for metallene er
for eksempel bremsesystem, frostvaske, katalysatorer, drivstoff og slitasjeprodukt fra dekk og

asfalt (tabell 1.). Dette samles opp i overvann og transporteres til bekker og grunnvann

(Schipper et al. 2007).

I smelteperioder og med tidlig regnvar pa senvinteren, ved maksimal tykkelse pa isen og hoy
vannfering, blir oppholdstiden for vannet kort i anlagte rensebasseng langs vegene. Samtidig
vil det ofte vaere avrenningsvann med hoye konsentrasjoner av vegforurensninger fordi de har
blitt oppkonsentrert i snekantene i1 lopet av vinteren, og det er observert hayere andel
konsentrasjoner av suspenderte metaller i1 vegavrenning under smelteperioden (Westerlund et
al. 2003). Dette gjor sedimentbassengene mindre effektive i omrader med vinterforhold

hovedsakelig pa grunn av gkte vannmengder i smelteperioden (German 2003).

De fleste land som salter vinterstid bruker natriumklorid (NaCl) (Statens vegvesen 2010), og
salt er dermed en viktig bestanddel av vegavrenning. Den sterste massetransporten av
metaller fra vegavrenning skjer vinterstid, og konsentrasjonene eker nar avisningskjemikalier
brukes, men avisningskjemikaliene er ikke en kvantitativt viktig kilde i seg selv. Piggdekk
sammen med vegsalt forer til en merkbar gkning av spormetaller (kobolt (Co), wolfram (W),
Pb, Cd, Zn) til vegavrenning pé grunn av vegslitasje og slitasje pa piggene (Bickstrom et al.
2003; Helmreich et al. 2010). I tillegg vil en ekning av salt fere til mer korrosjon av kjeretoy
(Corvo et al. 2005; NRC et al. 1991).

2.2. Pkologiske effekter fra vegavrenning
Metaller er ikke biologisk nedbrytbare (Walker 2001), men de kan transporteres og

remobiliseres 1 ulike miljo, og akkumuleres i sediment (Wik et al. 2008). Det har blitt
observert toksiske effekter pa fauna i sediment som folge av metaller fra vegavrenning og en
nedgang i populasjoner hos bunndyr som folge av heyt saltinnhold (Grapentine et al. 2008;
Karlsson 2009; Maltby et al. 1995). Saltholdig vegavrenning kan forarsake en endring i
tetthetsgradienter 1 vann fordi saltholdig vann har en heyere tetthet enn ikke-saltholdig vann,
og legger seg derfor pd bunnen (Bickstrom, Mattis et al. 2004). P4 denne maten kan
oksygentilferselen til bunndyr stoppe opp ved at det salte vannet pd bunnen ikke inkluderes i
innsjeens naturlige vannsirkulasjon (hest- og vérsirkulasjon) som tilferer mer oksygenrikt
vann fra topp til bunn. I noen tilfeller vil ogsé saltkonsentrasjonen i vannet over sedimentene

vare hoy nok til at salt vann trenger inn til porevannet (Mayer et al. 2008; Novotny et al.
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2008). I en undersokelse pd smd dammer som mottar vegavrenning med hoye
saltkonsentrasjoner ble det funnet at toksisitet hos bunndyr i sedimentene oppsto som folge av
okte konsentrasjoner av metaller 1 porevannet, men at gkt biotilgjengelighet av noen metaller
kom som folge av hoye saltkonsentrasjoner i porevannet (Mayer et al. 2008). Ogsé hos
organismer som lever i1 de frie vannmassene er det rapportert om akutt toksisk effekt fra
vegavrenning (Marsalek et al. 1999), men kroniske effekter vil ogsa oppsta som folge av
vegavrenning. Det ble i en undersekelse funnet at fisk nedstrems mottak for vegavrenning og
tunnelvaskevann fra et sedimentbasseng hadde redusert vekst sammenlignet med fisk
oppstrems utlepet fra sedimentbassenget (Meland et al. 2010a). I en annen undersokelse pa
sedimentbasseng som mottar vegavrenning og tunnelvaskevann, ble det observert en tydelig
reduksjon pé toksisiteten til utlopsvannet til bassenget, men det var fortsatt bevis pa
fysiologiske forstyrrelser pa fisk plassert i eksponeringstanker selv der utslippet til
sedimentbassenget var blandet med springvann. Dette var sannsynligvis forarsaket av
“multiple stressors”, det vil si at flere forurensninger i sammen gir effekter (Meland et al.
2010c). Tunnelvaskevann representerer en stor forurensning som en del av vegavrenning. Ved
a bruke fisk som indikatormodell for underseokelse av toksikologiske effekter fra
tunnelvaskevann ble det funnet at Zn, Ni og Cu akkumulert 1 gjellene var korrespondert til
mengde vegsalt (Meland et al. 2010c). De hoye saltkonsentrasjonene i vannet (som var
overfort til eksponeringstanker) forte til en mobilisering av spormetallene i vannet.
Vegavrenning og tunnelvaskevann i omrader som saltes vinterstid representerer en blanding

av forurensninger som i sammen gir negative effekter pd dyr og milje.

2.3. Metaller og deres spesiering
Tungmetall og spormetall er betegnelser som ofte brukes om hverandre, ogsé i denne

oppgaven, men det er ulike betydninger. Tungmetall er betegnelsen pé metaller med tetthet pa
mer enn 5 g/cm, men brukes ogsa ofte for & betegne giftige metaller. Et eksempel pa hvor
metall som ofte betegnes tungmetall uten & vere det, er aluminium (Al) og arsen (As).
Spormetall spiller en viktig rolle for liv ved at noen av de er essensielle 1 sma mengder som en
del av ulike enzymatiske og metaboliske prosesser, men de kan vare giftige ved hoyere doser
for ulike livsformer (Walker 2001). Mange av disse (toksikologiske) effektene avhenger sterkt
av hvilken tilstandsform metallet befinner seg i. De kjemiske formene til metallene varierer
stort 1 toksisitet, evne til transformasjon og biotilgjengelighet (Jonnalagadda & Rao 1993). De

ulike formene et metall kan opptre i betegnes spesier (Templeton et al. 2000) eller
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tilstandformer. Kjemiske spesier er en spesifikk form av et grunnstoff definert etter isotopisk
sammensetning, elektronisk nivé eller oksidasjonsniva, og sammensetning eller molekyler
struktur (Templeton et al. 2000). Metallets fordeling blant de ulike tilstandsformene har stor
pavirkning pa hvordan metallet opptrer 1 ulike miljo, for eksempel i1 akvatisk milje (tabell. 2).
En transformasjon av spesie skjer nar grunnstoffet endrer tilstandsform og pa denne méten
transporteres inn i et nytt miljo, som en del av kretslopet til grunnstoffene (Templeton et al.
2000). Spesieringen til metallene 1 fangdamsedimentene resulterer fra en rekke parametere.
Mobilisering av tungmetaller er sterkt pavirket av to hovedvariabler: pH og redokspotensialet
(Eh). Prosesser som kontrollerer disse parameterne kontrollerer ogsa den partikulere
bindingsformen til metallet, og deres transformasjoner ved endrede forhold (Black et al. 2008;

Calmano 2005). Dette virker inn pa mobilitet, loselighet og transport av metall i et

sedimentasjonsbasseng (Karlsson 2009).

Tabell 2. Oversikt over teoretiske tilstandsformer av metall i vannsystemet. Kun uorganiske spesier er
inkludert og koordinasjon med vannmolekyler er ikke inkludert. Betegnelsen sw viser til tilstandsformen
ogsa er tilstede sjgvann (sjgvann pH er tilnaermet 8). Noen ngytrale tilstandsformer som Fe(OH)3 og MnO: er
ulgselige og vil vaere tilstede som kolloider selv nar metallkonsentrasjonen er veldig liten. Tabellen er
modifisert av VanLoon et al. (2005).

pH = 4

Oksiderende milje

pH = 7

Reduserende miljo Oksiderende miljo

pH = 10

Reduserende miljg Oksiderende milje Reduserende miljo

+

Natrium Na® Na® Na® Na’ Na® Na
Mg**, Mgso,” Mg?*, MgS0,’
Magnesium Mg** Mg** (sw) (sw) Mg** Mg**
Kalsium ca*' ca* Ca'',Cas0.” (sw) Ca*‘, Cas0,” (sw) ca** ca*'
Krom HCrO, CroH*’ HCro,, CrO,”  CrOH®", Cr(OH)," cro” Cr(OH),
MnO,", MnCI* Mn?*, MnCI* (sw), )
Mangan Mn** Mn** (sw) MnSO, (sw) Mno," MnCO,"
Jern FeOH*', Fe(OM)," Fe** Fe(OH)," Fe'', FeCO," Fe(OH), FeOH", Fe(OH),"
Kobolt Co™* Co™* Co®*, CoCO,’ CoCO, Co30, CoCO,
Ni2*, NiHCO,", Ni2*, NIHCO,*,  NiOH", Ni(OH),°, NiOH*, Ni(OH),",
Nikkel Ni**, NiSO,’ Ni** NIiCl* (sw) NiCl* (sw) NIiCO, NiCO,
i Cu®*, CuOH*, Cu*', CuOH"*, Cu(OH){”, Cu(OH)I"'5
Kobber cu®* cu®* CuHCO,", CuCl®  CuHCO,", cucl’ Cu(COo5);" Cu(CO,),
' Zn®", Zn(OH),",  Zn®', Zn(OH),",
Sink Zn** Zn** ZnCl* (sw) ZnCl* (sw) Zn(OH)," Zn(OH),"
Pb**, PbOH", Pb**, PbOM",
) . . PbHCO,*, PbCI®  PbHCO,*, PbCI®  Pb(OH);, PbCO,;,  Pb(OH);, PbCO;,
Bly Pb™", PbSO, Pb* (sw), PbSO,” (sw) (sw) Pb(CO,)," Pb(CO,);°
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2.4. Mobilitet og biotilgjengelighet
Oppleste eller svakt adsorberte metaller kan veare lett tilgjengelige for planter og akvatiske

organismer, mens metaller bundet krystallinsk til primare eller sekundaere mineraler ikke er
tilgjengelig for biota, om ikke mineralene gjennomgar geokjemisk forvitring. Mellom disse to
ytterpunktene finnes varierende amorfe (strukturlese), faste materialer som endres gjennom
diagenese, og kolloider som dannes eller aggregeres. En god del av metallene er bundet til
disse reaktive partiklene og er potensielt mobile og biotilgjengelige, siden metallene endrer
egenskaper under ulike forhold i miljeet (Calmano 2005). Naturlige og menneskelagde
kompleksdannende ligandere, for eksempel humus og fulvus-syrer, nitrilotriacetate (NTA)
eller ethylenediaminetedraacetic syre (EDTA), kan ogsd holde metaller i losning (Nowack et
al. 2001). Det skilles mellom tilstandsformer med lavmolekylaer masse (LMM-spesier)
(<0,45um) som ioner, molekyler og komplekser, og tilstandsformer med heymolekylar masse
(HMM-spesier). HMM-spesier kan vare kolloider, polymerer, pseudokolloider og partikler.
LMM-spesier er mer mobile og potensielt biotilgjengelige enn HMM-spesier (Salbu 2009).

De mest tydelige effektene av diagenese kan observeres i porevannet til sedimentene
(Calmano 2005; Chapelle et al. 2009; Hammond 2001). En av de viktigste reaksjonene som
bestemmer metallenes tilstandsformer 1 sediment, er mineralisering av organisk materiale ved
nedbytning av sediment, og dette er hovedsakelig biologisk kontrollert. Organisk materiale
oksideres av den elektronakseptoren som gir den sterste endring i fri-energi per mol av
organisk karbon. Nir denne oksidanten er oppbrukt, vil oksidering fortsette ved & bruke nest
mest effektive oksidant (Calmano 2005). Oksygeninnholdet i dybden avhenger av oksygenets
diffusjon nedover i vannet, og grad av konsumert organisk materiale av aerobiske nedbrytere.
Det vil veere et forbruk av oksygen sé lenge det er nok tilgjengelig for oksidasjonsprosessen. |
det sub-oksiske laget forgdr det reduksjon av mangan(I'V)oksid (MnO,) og nitrat (NO3")
samtidig. Etter konsumering av NOj3™ og reaktiv MnO, blir oksideringen drevet av jernoksid-
reduksjon og sulfat-reduksjon 1 det anoksiske laget, og til slutt av metan(CH,4)-fermentering

(Calmano 2005).

Endring i fast materiale i forhold til porevannssammensetninger (diagenese) og fysisk-
kjemiske parametre (pH, konduktivitet, oksygeninnhold, redokspotensial) kan pavirke
mobiliteten, og dermed fordelingen av tungmetaller mellom den loste og faste fase (Calmano
2005). De fysiske og geokjemiske forhold er derfor viktig angdende metallenes
tilstandsformer, og derfor er porevann og de geokjemiske faser meget viktig for studie av

biologiske og kjemiske transformasjonsprosesser i akvatiske system.
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Biotilgjengelighet kan defineres som en forbindelse som har potensial for opptak i en
organisme (Hare 1992) eller forbindelser som kan absorberes i en organisme ved & krysse
biologiske membraner (Fairbrother et al. 2007). Siden kjemisk opptak varierer blant ulike
organismer ved at ulike organismer har ulike morfologiske, fysiologiske og biogeokjemiske
egenskaper trengs det en mer omfangsrik definisjon som inkluderer variasjonene blant ulike
organismer og miljo (Erickson et al. 2008). Derfor har Erickson et al (2008) beskrevet flere
punkter som ma inkluderes ved definisjon av biotilgjengelighet som innberer at det mé
refereres til en spesifikk total kjemisk konsentrasjon 1 den aktuelle organismen (enten hele
organismen eller i et organ/vev eller en kjemisk konsentrasjon assosiert med en spesifikk
reseptor 1 organismen), eksponeringsveger ma spesifiseres, og i tillegg mé det refereres til en
spesifikk konsentrasjon i det angitte miljoet (totalkonsentrasjon eller
bakgrunnskonsentrasjon). Det vil ogsa veare ulike stadier i ret der en gruppe organismer er
mer sarbare for forurensninger, for eksempel i klekkerifasen (Kater et al. 2000). En ekning 1

biotilgjengelighet under en slik sarbar periode vil forverre situasjonen.

Ved tolkning av biotilgjengelighet er det diskusjon rundt om kvantitet (lageret av metall i fast
fase) eller intensitet (aktiviteten av metallene i jordlesningen) er best & male pa for & gi den
beste indikasjonen pé potensialet for biologisk opptak i organismer. Ved opptak av metall-
ioner fra vaeskefasen forventes intensiteten & korrelere best med opptakspotensialet (Niyogi &
Wood 2004). Dette kompliseres av situasjoner hvor betydelig desorpsjon fra fast fase i jord
eller sediment forer til biotilgjengelighet (Degryse et al. 2005). Dessuten kan reaktive metaller
1 fast fase vaere meget kritisk 1 organismer som fordeyer partikler. Etter de forste ekstraksjons-
stegene 1 sekvensiell ekstraksjon (metall 1 vannleselig fase og elektrokjemisk utbyttbar fase)
er sekvensiell ekstraksjon hovedsakelig en undersokelse av metall i den faste fase som
foreksempel 1 karbonater, oksider, organisk materiale og restfraksjon (ikke-tilgjengelig)
(Young et al. 2005). Det har blitt utfert forsek der resultater fra sekvensielle
ekstraksjonsprosedyrer har blitt undersekt med multippel regresjon sammen med maélt
biotilgjengelighet hos planter, og det ble funnet at de loselige fraksjoner i1 sekvensiell
ekstraksjon med Tessiers metode forklarte hovedandelen av metallopptaket (Qian et al. 1996;

Young et al. 2005).



Kapittel 2. Effekter pa miljg og undersgkelse av sediment som mottar vegavrenning

2.5. Sekvensiell ekstraksjon pa sediment
I en underseokelse hvor man skal finne et grunnstoff sitt potensial for pdvirkning pd miljoet er

det ikke tilstrekkelig & kun bestemme totalinnholdet i proven (Salbu 1991). Ofte er det
vanskelig eller ikke mulig & bestemme konsentrasjonene av ulike kjemiske spesier som
summerer opp hele totalkonsentrasjonen av et grunnstoff i for eksempel sediment, jord eller
vann (Templeton et al. 2000). Dette skyldes ofte at tilstandsformene 1 en prove ikke er stabile
nok fordi grunnstoffets fordeling blant ulike tilstandsformer kan endres under méleprosessen
(Tessier et al. 1979). Som folge av et stort antall individuelle spesier (som 1 sammensetninger
mellom metall og humus) kan det veere umulig & bestemme spesiering (Templeton et al.
2000). Derfor kan man i stedet identifisere ulike klasser av tilstandsformer av et grunnstoff og
bestemme grunnstoffets sum i hver klasse. Dette kalles fraksjonering. Fraksjonering er en
prosess med klassifisering av en analytt eller gruppe med analytter fra en prove etter fysiske
egenskaper (storrelse, loselighet) eller kjemiske egenskaper (bindinger, reaktivitet). Det er
fordelaktig & male totalkonsentrasjon av et grunnstoff for & kunne verifisere massebalansen
man oppnér med fraksjoneringen (Templeton et al. 2000). Det er mange ulike metoder for &
oppna fraksjonering av metaller. Noen metoder benytter seg av svake lgsninger for & kun gi
en simulering av jordlesning eller porevann, mens andre metoder benytter seg av reagenser
for ekstraksjon med ekende kapasitet for remobilisering av metaller (syrelosninger,
kompleksdannende reagenser og sekvensielle ekstraksjonsprosedyrer). Kongevann (miks av
salpetersyre (HNO3) og hydrogenklorid (HCI)), HNOs og andre syrelosninger brukes til
ekstraksjon av totalt metallinnhold i sediment eller jordprever (Sahuquillo et al. 2003). De
fleste slike metoder er basert pa ulikheter i grunnstoffenes tilstandsformer ved 4 skille dem ut
fra elektrokjemiske og/eller kinetiske egenskaper (Templeton et al 2000). Diskrimineringen
kan vaere mer eller mindre selektiv, men er ikke absolutt (Templeton et al. 2000). En
vurdering av grunnstoffets potensial for pavirkning fra miljeet (som ved okt ionestyrke eller
flom) kan utfores uten & bestemme tilstandsform og selv om metodene er operasjonelt
definerte (Béackstrom, M. et al. 2004). Det er utarbeidet flere skjema for sekvensiell
opplesning av metall bundet til spesifikke substrater i sediment i elv eller sjo, og som blir
pavirket av variasjoner gjennom &ret (Templeton et al. 2000). Typiske substrater er som

folger:

- Karbonater av kalsium, magnesium eller jern, som lases opp ved en nedgang i pH
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- Jern eller mangansubstrater tilstede 1 sedimentene som endrer adsorpsjonskapasitet som
folge av endring 1 redoksforhold, og danner enten jernsulfider eller jernoksyhydrater som

frigir metall som er utfelt eller adsorbert.

- Organisk materiale tilstede i sedimentene som sakte brytes ned, og dermed frigir

inkorporerte metaller

- Silikater og andre ildfaste mineraler (betegnes restfraksjon). Disse kan inneholde en stor

andel metallkonsentrasjoner, men vil ikke frigis til det akvatiske miljoet.

Hvordan metallene ligger bundet i sedimentene ber gjenspeiles 1 fraksjonsmenstre for
metallene under sekvensiell ekstraksjon. Selv om ikke sekvensiell ekstraksjon kan gi spesifikk
informasjon om geologiske faser, sa gir det en indikasjon pa hvordan metallene ligger bundet,
og hvilke som pévirkes av samme endringer i ionestyrke, pH og redoksforhold. Dermed kan
man si noe om hvilke metaller som potensielt er utsatt med hensyn pa biotilgjengelighet

(Tessier & Campbell 1987).

Gjennomfoerelse av sekvensiell ekstraksjon er prosedyreavhengig og det er derfor lagt mye
arbeid i standardisering og verifisering av metoder for dette (Young et al. 2005). De seneste
publikasjoner som forseker & bruke sekvensiell ekstraksjon til & bestemme metaller bundet til
spesifikke faser i jord eller sediment har tatt i bruk variasjoner fra grunnleggende protokoller;
”The schemes of Tessier et al” (1979) og ”The standards measurements and testing
programme (tidligere BCR) (Quevauviller 1998; Young et al. 2005). Uansett forskjeller, har
begge skjemaene essensielt de samme metallfraksjoner. BCR-metoden er opprinnelig laget
for sedimenter og er presentert i et system med 3-4 steg hvor den utbyttbare fraksjonen og
karbonatfraksjonen er kombinert, og restfraksjonen er satt til som et ekstra steg. Tessier-
skjemaet var opprinnelig utviklet for fluviale sedimenter, men har ogsa blitt mye brukt pa jord

(Young et al. 2005). BCR-metoden bygger pd Tessiers metode.
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3. Omradebeskrivelse og metode

3.1. Vassum rensebasseng

Vassum rensebasseng ligger langs E6, ser for Oslo i As kommune. Bassenget ble bygd i r

2000. Bassenget er et overvannsbasseng og bestér av et separat sedimentasjonsbasseng og et

hovedbasseng (figur 1). Bunnen i sedimentasjonsbassenget er stopt i betong. Hovedbassengets

bunn er bygd opp av et lag sand over pukk som igjen ligger over masse bestdende av leire.

Bassenget mottar vaskevann fra tre tunneler; Nordy- (3,8 km, to lep), Smihagen- (0,95 km, ett

lop) og Vassumtunnelen (0,85 km, to lop), samt avrenning fra vegareal (tabell 3). Anlegget er

dimensjonert for & gi en teoretisk oppholdstid pa 5 degn. Hensikten er & rense overvann og

vaskevann for det renner ut i Arungselva og Arungen (Amundsen et al. 2002). Arungselva har

en levedyktig bestand av laks og sjeerret og er sarbar for forurensningstilfersler (Meland et al.

2010a)

Figur 1. Oversiktbilde fra Vassum rensebasseng (Google earth) med kartbilde (Nasjonal Vegdatabank

(NVDB)) som viser forstgrret bilde av bassenget. Rgdfargede tall angir prgvepunkt for sedimentsgyler 1-3.

Bla bokstav angir prgvepunkt for sedimentsgyler A-F brukt til porevannsprgver.
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Tabell 3. Oversikt over ADT og avrenningsareal pi veg som drenerer til Vassum rensebasseng sammen med

dybde, volum og overflateareal av bassenget (Amundsen et al. 2002).

Sedimentasjonsbasseng Hovedbasseng Totalt

ApT 26.000
Avrenningsareal

(daa) 17
Dybde (m) 0,2-1,2 0,6-1,2
Overflateareal

(m%) 50 500 550
Volum ved

torrvaer (m’) 40 500 440

Figur 2. Bilde av Vassum rensebasseng i april 2011 med Norby-tunnelen i bakgrunnen (Foto: Malin Torp).
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3.2. Metode

3.2.1. Uttak av sedimentprgver og porevannsprgver
Sedimentsoyler 1-3 og sedimentsgyler A-F til porevannsprever ble hentet ut fra Vassum

sedimentasjonsbasseng 22. oktober 2010 av Elin Lovise Gjengedal og Tore Krogstad.
Provepunkter er illustrert i figur 1. Til uttak av sedimentseylene 1-3 ble det brukt
pleksiglassror (indre diameter: 4,5 cm, lengde: 50 cm) som ble slatt ned i sedimentene. For
sedimentsaylene A-F ble det brukt et sylindrisk prevebor med plass til to avkuttede
plastsylindere (diameter: 5 cm, lengde: 9,5 cm) som ble fylt med sediment nar slétt ned 1

sedimentene.

Porevann ble sentrifugert ut fra plastsylinderne med sedimentprevene A-F. Porevannprevene
ble sentrifugert ut i bunnen pé sentrifugererene hvor vannet samles opp (merket 3 1 figur 3).
Fire blankprever ble fylt opp 1 bunnen pa samme type sentrifugerer som prevene, og i samme
mengde som sentrifugert porevann (ca 50 ml) uten a vere i kontakt med andre deler av

sentrifugereret. Sentrifugererene var syrevasket pa forhand.

Figur 3. Bildeserie som viser sentrifugergr brukt til a sentrifugere ut porevann fra sedimentprgver. Forste
bilde til venstre viser rgret sammensatt med nummerering fra 1-3 pa ulike deler. Bildet i midten viser alle
delene hver for seg. Bildet til hgyre viser den perforerte platen (merket 3) som befinner seg nederst i rgret
merket med tallet 2. (Foto: Malin Torp).

3.2.2. Sgyle 3 - Sjiktning, homogenisering og glgdetap

Sayle 3 ble tatt ut for sjikting, terking og bestemmelse av gladetap. Seylen ble satt i et stativ
etter opptining. Proppen under ble fjernet forst, deretter ble det satt inn en annen propp med
skaft underifra for proppen som sitter pa toppen fjernes. Deretter ble sedimentlaget dyttet
oppover i sgylen og kuttet av for hver 2,5 cm med en stalskive. Metallskiven ble skylt med
de-ionisert vann mellom hvert sjikt for & unnga krysskontaminering. Hvert sjikt ble lagt i
plastkopper med skrulokk (Boks Polypropylen125 ml). Provene av sediment ble rort om med
en glasstav for & hindre at en tykk skorpe skulle dannes ved terking. Glasstaven ble skylt med
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de-ionisert vann og terket av med papir mellom hver prove. Sedimentprovene ble deretter satt
til tork i terkeskap (Memmet Modell U30) pa 105 °C til neste dag. Sedimentprovene ble tatt
ut av plastkoppene og overfort til plastposer med zip-14s. De ble deretter knust ved bruk av en
rulle (figur 4) for & fa de homogenisert. Deretter ble det innveid 2 gram sediment pé
analysevekt (Sartorius, 110-0,1 mg. Typ:1801) 1 tarerte digler, og provene ble satt i glodeskap
(Carbolite ESF3) pa 550 °C i 3 timer, for de ble veid pa nytt og gledetap utregnet. Gledetap er
korrigert for leirinnhold ved bruk av data fra tidligere undersekelser (Leistad 2007) som angir

et leirinnhold pa 8%.

Figur 4. Bilde av rulle brukt til knusing og homogenisering av sediment. (Foto: Malin Torp).

3.2.3. Sgyle 2 - Sjiktning, homogenisering, glédetap og forbehandling til sekvensiell
ekstraksjon av sediment

Sayle 2 ble ogsé tatt ut for sjikting, terking og bestemmelse av glodetap slik som beskrevet
for seyle 3, men er i tillegg brukt 1 sekvensiell ekstraksjon og rengtendiffraksjon. Denne
soylen var mer blet enn segyle 3. Derfor ble seylen ble etter opptining inndelt i tre lag pd 10
cm hver ved a skyve sedimentsgylen ut av raret med en propp langs en flate og kutte av med
en stélskive slik som for seyle 3. Sedimentprovene ble lagt i begre med selvfolie, og ble satt 1
torkeskap (Fermud terkegrader) pa 40 ° C i 3 degn. De ble deretter tatt ut, knust og
homogenisert med en rulle for bestemmelse av gladetap slik som beskrevet med soyle 3.
Resten av de homogeniserte provene ble siktet med 2 mm sikt. Deretter ble 2 gram av de
siktede provene inneveid 1 50 ml sentrifugerer med propp (Nalgalene Centrifuge Ware,

Nalge) for sekvensiell ekstraksjon. For innvekter, se vedlegg 1, tabell 1.

3.2.4. Forbehandling til rongtendiffraksjon
Det ble utfort rengtendiffraksjon pa leirfraksjonen (<2 um) fra seyle 2 etter metode av @gaard

og Krogstad (2005). Det ble veid opp 10 gram preve (Sartorius modell BP2100S) fra hvert
sjikt (0-10 cm, 10-20 cm og 20-30 cm) fra seyle 2 1 800 ml begerglass. For & fjerne organisk
materiale ble det tilsatt 50 ml 10% H,O, (ultrapure), og dette ble stdende et dogn for & reagere
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for oppvarming pa 60 °C pa varmeplate til ingen reaksjon lenger kunne observeres. Deretter
ble det tilsatt 100 ml de-ionisert vann og Calgon-lesning (NagPsO13) for & dispergere proven
med bruk av en motor-rerer. Separasjon av leirfraksjonen ble utfort med sedimentering.
Suspensjonen ble overfort til separasjonsflaske og fylt opp med vann til et punkt som er
beregnet slik at det som ligger i lesning mellom dette punkt og et avtapningsrer pé et lavere
punkt i flasken er leirfraksjonen (2 um) etter 6 timer. Flaskene ble ristet opp og tappet av etter
6 timer. Dette ble samlet opp 1 begerglass og tilsatt 5 ml magnesiumacetat (Mg(CH3COO),)
for 4 felle ut leirpartiklene . Det samme ble repetert en gang til. Vasken over de utfelte
leirpartiklene ble deretter helt av, og de utfelte leirfraksjonene til hver prove ble overfort til
telleglass klar for analyse av leirfraksjonens mineralogiske sammensetning med bruk av
rongtendiffraksjon med diffraktometer (Philips PW 1710 diffraktometer med Cu-stréling,
grafittmonokromator og spalte med 1 ° divergens). Rengtendiffraksjonen ble utfert av Leif
Vidar Jacobsen ved IPM, UMB. Provene torkes ved romtemperatur, behandles med
ethylenglykol (C;H¢O,) og varmes pa 300 og 500 ° Ci 1 time. Semi-kvantitativ bestemmelse

av leirmineraler ble utfort med identifikasjonsskjema for leirmineraler (vedlegg V).

3.2.5. Sekvensiell ekstraksjon pa sediment
Sekvensiell ekstraksjon etter metode av Oughton et al (1992), som er en modifisert metode av

Tessier et al (1979), ble utfort pd sedimentene fra seyle 2. Forskjellen fra Tessier sin metode
ligger 1 type ekstraktanter. I Tessier sin metode er ikke fraksjon I med vann inkludert, og 1
andre trinn brukes magnesiumklorid (MgCl,) og natriumacetat (NaOAc) pH 5 istedenfor
henholdsvis ammoniumacetat (NH4OAc) pH 7 1 trinn II (lett ekstraherbare metaller) og
NH4OAc pH 5 1 trinn III (reversibelt bundne metaller) noe som er ugunstig med tanke pé
saltkonsentrasjoner ved méling pd ICPMS. I restfraksjon 1 Tessiers metode brukes
hydrogenfluorid (HF) og perklorsyre (HC1O4), mens det i denne undersekelsen brukes HNO3
noe som er nedvendig pa grunn av sikkerhetsmessige arsaker. Det er ogsd ulikheter i innvekt
av sediment ved at jord:vaske-forholdet er lavere 1 Tessiers metode, men Tessier et al (1979)
anbefaler et hoyere jord:vaeske-forhold for & senke deteksjonsgrensene (LOD). Metoden skal

representere folgende fraksjoner av metaller:

I: Vannleselige metaller.
II: Elektrostatisk bundet eller lett ekstraherbare metaller.

II1: Metall reversibelt bundet 1 sedimentet.
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IV: Metall bundet til lett reduserbare komponenter (Fe-, Mn-oksider).
V: Metall bundet til oksiderbare komponenter som organisk materiale og sulfider.

VI: Metall som er oppleselig i sterkt oksiderende syre (restfraksjon).

Ekstraksjonen ble utfort i felgende trinn beskrevet 1 tabell 4.

Figur 5. Bilde som viser oppsett under sekvensiell ekstraksjon. Filtrene er dekket med laboratoriepapir for a

hindre kontaminering nar de ikke er i bruk (Foto: Malin Torp).

Sekvensiell ekstraksjon ble utfort til og med steg V. Her skjedde en eksoterm reaksjon da
pravene ble varmet opp for raskt etter tilsetning med H,O,. Provene var blitt overfort til
Erlenmeyer-kolber (150 ml) slik prosedyren tilsier, men mange av prevene steg over kanten
av kolbene. De ble tatt ut av sandbadet og satt pa ur-glass. Etter reaksjonen avtok ble det

forsekt & skrape tilbake tapt sediment til E-kolbene.

Sedimentlosningen ble vasket over igjen slik metoden tilsier, men det ble liggende mye igjen 1
E-kolbene. Dette ble vasket over igjen under vaskesteget med 10 ml vann. Provene ble
deretter sentrifugert og filtrert som vanlig, men steg VI ble da ikke utfort fordi usikkerheten 1

steg V stiger pa grunn av tapt vaeske og sediment, noe som gjor jord:vaske-forholdet feil.

Ekstraksjonen er derfor utfort pd nytt. I steg V (forsek 2) ble provene denne gang stdende med
H,0, over natta for & reagere slik at en eksoterm reaksjon unngds nar prevene varmes opp.
Alle sedimentprovene (sentrifugererene) ble satt 1 terkeskap (Termaks, type TS8136) pd 60
°C i to dager for deretter & veies (Sartorius A 200 S, analysevekt).
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Tabell 4. Sekvensiell ekstraksjonsprosedyre brukt i denne undersgkelsen.

Steg Mectodebeskrivelse og reagenser

L. (1} 3 paralleller med 2 gram terket og siktet (2 mm) prove sediment fra hvert av de tre
sjiktene fra seyle 2 ble veid inn i 50 ml sentrifugerer (Polypropylene Nalgalence) og ble tilsatt
20 ml vann (deionisert). Prevene ble deretter satt pa horisontalt rullebord (RMS Assistent
348) i romtemperatur 1 1 time.

o

Pravene ble sentrifugert (Beckman, Modell J2-21M Induction drive centrifuge) i 25 minutter
pa 11 000 G, og sentrifugatet ble filtrert gjennom filtertrakt med blatt-band filter (Schleicher
& Schuell foldefilter, diameter 12,5 ¢cm) og samlet i telleglass pa 20 ml (Super polyethylen
vials, Packard Canberra Comp) med skukork.

3 Pravene ble vasket med 10 ml vann, sentrifugert pd nytt og sentrifugatet ble filtrert gjennom
samme filter som de foregdende provene. Vaskevannet samles sammen med vasken med
ckstrahert preve i det tilhorende steget under inndamping senere 1 metoden.

4. (/1) Provene ble tilsatt 20 ml 1M NH4OAc, pH 7. Prevene ble deretter ristet opp og satt pi
rullebord 1 romtemperatur i 2 timer.

S, Steg2og3

6. (/1) Prevene ble tilsatt 20 ml IM NH,OAc, pH 5. Pravene ble ristet opp og satt pa rullebord
1 romtemperatur 1 2 timer.

7. Steg2og3

8. (/¥) Provene ble tilsatt 20 ml 0,04 M hydroksylaminhydroklond (NH,OH*HCI) i 25% (v/v)
cddiksyre (HAc). Provene ble nistet opp og satt i vannbad (Grant SUB2R) pd 80 °C 1 6 timer

9. Steg2og3

10. (V) Pravene ble helt over i Erfdenmeyerkolber og porsjonsvis og forsiktig tilsatt {5*3) [5 ml

307% (v/v) hydrogenperoksid (H,0;) ved pH 2 (justert med HNO;). Proavene ble deretter satt
1 sandbad i totalt 5,5 timer med sakte oppvarming til 80 “C etter & ha reagert litt pa forhind.

I Deretter | samme steg ble prevene vasket tilbake til sentrifugerorene med Sml3.2 M
NH.OAc 1 20% HNO;. Det ble brukt 2 ml vann ckstra for & overfore mer. Preven ble deretter
satt pd rullebord i romtemperatur i 0,5 time.

12. Steg 2 og 3. Her ble vaskevannet brukt ul & vaske tilbake resten av proven fra E-kolbene.
13. (V1) Provene ble tilsatt 20 ml 7M HNO: og satt i vannbad pd 80 “C 1 6 timer
14. Steg2og3

Det gjenstiende er restfraksjon

Ekstraksjonsprevene ble dampet til torrhet pa sandbad, tilsatt 2 ml HNO3 og dampet til torrhet
(pa ca 100 °C) i 3 omganger. Alle prevene unntatt provene fra siste steg (VI) i forsek 2, ble
tilsatt 5 ml HNOs og 250 pl internstandard (Rh (Rhodium), In (Indium), Te (Tellurium) og T1
(Thallium)), og dekomponert med UltraCLAVE® (MILESTONE UltraCLAVE® Mod. Act.
33) og fortynnet til 50 ml. Grafisk framstilling av program for UltraCLAVE® ligger som
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vedlegg II. Provene fra fraksjon VI er tilsatt 1,25 ml internstandard og 5 ml HNO; og
fortynnet til 50 ml. Provene tilsettes internstandard for & korrigere for tap av analytt under
provepreparering til UltraCLAVE®. Ved analyse pd ICPMS kan det oppsta drift i
instrumentet, det vil si midlertidige variasjoner i intensiteten, slik at internstandard brukes til &
normalisere alle data mot en isotop som enten ikke finnes eller kun er i neglisjerbar
konsentrasjon i preven. For & korrigere for drift brukes forholdet mellom analytt og
internstandard. Hvilke isotoper som skal brukes 1 interstandarden velges ut ifra likhet 1
masseomrédet og ionisasjonspotensial sammenlignet med analyttene. Det velges flere isotoper
for & dekke storst mulig spekter av masseomradene. Erfaringsmessig fungerer Rh best pa jord
og sediment da de (jord eller sediment) kan inneholde litt TI og tinn (Sn) som har overlapp
med In (Jensen 2011, pers med). Provene ble malt pd ICPMS (Perkin Elmer Sciex Elan 6000)
og analysert for felgende grunnstoft: Zn, Cu, Cd, Sb, og Pb.

Alt glassutstyr er syrevasket og syre-kvalitet er ultrapure. I alle losningene brukt i
ekstraksjonen er det brukt de-ionisert vann (produsert ved omvendt osmose og
ionebyttekolonne). Dette er ogsa brukt i vaskestegene, og dette vil derfor representere en
systematisk feil om vannet er forurenset. For HNO3 brukes konsentrert (65 % (v/v)), Sub-

boiled ultrapure syre, destillert ved IPM, UMB.

Til forkastning av uteliggere i en mélerekke ble metoden til Dean & Dixon, Dixon’s Q test
brukt péd verdier for blankprever i sekvensiell ekstraksjon (det var fa tilfeller av uteliggere).
For analyseresultater hvor blankprever har verdi over LOQ (Standardavvik * 10), er
blankverdiene trukket fra verdiene til proveresultatene der hvor variasjonene representert ved
standardavviket er liten (det var fa tilfeller hvor det matte trekkes fra). For verdier av
metallkonsentrasjoner under LOD (standardavvik * 3) og LOQ fra sekvensiell ekstraksjon er
verdiene ved videre bruk av statistikk erstattet med henholdsvis LOD/2 og LOQ/2. Dette er en
vanlig metode som er brukt av mange ved statistikk pa data med verdier under LOD og LOQ

(Helsel 1990), men dette kan ha sine begrensninger, og vil omtales under diskusjon.

3.2.6. Fullstendig elementanalyse i sediment oppsluttet i hydrogenfluorid
Det ble veid inn 0,2-0,3 gram sediment (Sartorius A 200 S, analysevekt) fra soayle 2.

Referansematerialene som ble benyttet var “San Joaquin Soil” (National Institute of Standards
and Technology 2003), “1646 Eustarine Sediment” (National Bureau of Standards 1982) og
“soil NCS DC 73325” (China National Analysis Center for Iron and Steel 2004). For
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innvekter, se vedlegg 1, tabell 2. Det er ogsa brukt 0,230 mg/] internstandard (Rh, In, Te og
T1). Det ble tatt ut 3 paralleller fra hvert sjikt i saylen og 5 blanke er inkludert. Alle ble tilsatt
5 ml HNOs3, 250 ul internstandard og 1 ml HF. Alle losningene er fortynnet til 50 ml. Det ble
tilsatt 6 ml borsyre (H3;BO3) etter dekomponering pa UltraCLAVE® for & neytralisere
hydrogenfluoriden. Pravene ble analysert pA ICPMS for bestemmelse av folgende grunnstoff:
Zn, Cu, Cd, Sb og Pb. Provene ble analysert pd ICPOES (Perkin Elmer Optima 5300 DV) for
bestemmelse av folgende grunnstoff: Cu og Zn. Resultatene fra total elementanalyse pa
sediment brukes som referanse for sekvensiell ekstraksjon ved at mengde metall ekstrahert
med hydrogenfluorid representerer den totale mengde av metaller som kan ekstraheres ut fra
sedimentet under sekvensiell ekstraksjon. Bestemmelse av metaller (Cd, Sb, Pb, Cu, og Zn)
fra fullstendig elementanalyse pd sediment ble utfort pA ICPMS samtidig med bestemmelse av
metaller i prover fra sekvensiell ekstraksjon. Den instrumentelle analysen ble utfort av Karl

Andreas Jensen pd ICPMS og Solfrid Lodne pad ICPOES.

3.2.7. Bestemmelse av totale grunnstoffkonsentrasjoner i porevann
Porevannsprevene ble tatt ut av frysen for & tines. Det viste seg at blankprevene hadde

sprekker i rarene, og for at de skulle kunne sentrifugeres, métte disse helles over i nye ror.
Provene ble deretter satt til sentrifugering (Heraeus) 1 10 minutter med rotasjon 3000 rpm.
Det ble deretter overfort ca 10 ml til 15 ml plastrer (PP) ved bruk av plastpipetter (Pasteur
pipet 7 ml). Det ble brukt én pipette per ror for 4 unnga krysskontaminering. Det ble deretter
tilsatt 5% HNO;.

Provene ble analysert pd ICPMS og ICPOES for bestemmelse av en rekke grunnstoff, se
vedlegg IV, tabell 1-8. P4 grunn av samtidig bestemmelse av platinagrunnstoffene (Rh,
platina (Pt) og palladium (Pd)) kunne ikke tidligere benyttet internstandard brukes fordi denne
inneholder analytt (Rh). Derfor matte en annen internstandard brukes, som bestar av Ir
(irridium), Au (gull), Te, In, Sr (strontium) og Ru (rubidium). Som kontrollpreve ble det brukt
en standard 1643h som er kontrollert opp mot standard referansemateriale 1643, Trace
Elements in Water (National Institute of Standards and Technology 2004). Den instrumentelle
analysen ble utfort av Karl Andreas Jensen pd ICPMS og Solfrid Lodne pa ICPOES ved IPM,
UMB.

Porevannsprevene var ikke syrekonservert ved lagring i fryserom, og kunne derfor analyseres

pd nytt uten & inkludere Rh, Pt og Pd. Provene ble tilsatt internstandard (Rh, In, Te og Tl) og
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det ble i tillegg til standard 1634h og SRM 1643e utfort analyse pa standard
referansemateriale 1640, Trace Elements in Natural Water (National Institute of Standards

and Technology 2006). Provene ble deretter tilsatt 5% HNOs

3.2.8. Mal av redokspotensial (Eh) in situ
Til mél av redokspotensial 1 Vassum rensebasseng ble det brukt et Orion pH-instrument (mod

SA720) med pH og ORP elektroder (Hanna instruments). Provepunkt er angitt i figur 6. Det
ble brukt fire elektroder, og hver elektrode ble forst brukt til & male redokspotensial 1 godt
luftet de-ionisert vann. Deretter ble samme elektroder brukt til & male redokspotensial in situ,
og resultater ble oppgitt med redokspotensial malt av samme elektrode i godt luftet vann

sammenlignet med sediment in situ.

Figur 6. viser kart med opptegnet sedimentbasseng (NVDB) med grgnne tall som viser prgvepunkter for mal
av redokspotensial. To tykke loddrette streker angir innlgpsrgrene og svart horisontal strek angir
plasseringen til en betongblokk som fremmer sedimentering av partikler. Til hgyre er et bilde som viser
hgyre innlgpsrer og betongblokken. Rgret er nesten blokkert av sediment. Bildet er tatti april 2011 (Foto:
Malin Torp).
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3.2.9. Univariat og multivariat statistikk
Univariat og multivariat statistikk ble utfort ved bruk av JMP 9.0.2, statistisk programvare for

mac.

For & vurdere de overordnede trendene i datamaterialet ble det benyttet multivariat statistikk
av typen PCA. Analysen ble utfort pa log-transformerte data fra bestemmelse av ekstrahert
grunnstoff (Cd, Pb, Sb, Cu og Zn) i sekvensiell ekstraksjon fordelt pé sjikt (0-10 cm, 10-20
cm og 20-30 cm), fraksjonssteg (I - VI) og forsek (1 og 2). Dataene logfordeles fordi det er
store sprik med hensyn pa totalkonsentrasjoner mellom ulike grunnstoff og for a
normalfordele dataen. PCA summerer data med mange uavhengige variabler (i dette tilfellet
metallene) til et mindre sett av variabler (akser). Ved & utfore dette péd datasett for sekvensiell
ekstraksjon kan man finne korrelasjoner mellom metaller med hensyn pa
ekstraksjonsmenstre. Multiple korrelasjoner er representert med en matrise av
korrelasjonskoeffisienter (Pearson produkt-moment) som summerer styrken til de lineere
sammenhengene mellom metallene. Eigenvektorene reflekterer den beste maten a se
variasjonen til dataen p4, og de danner aksene 1 datasettet. Tungmetallene plottes som piler i
hva som kalles et loading plot. Piler som er naer hverandre er positivt korrelerte, mens piler i
motsatt retning er negativt korrelerte. Piler tilneermet vinkelrett pa hverandre er ukorrelert.
Ordinasjonscores er den beste maten 4 se dataen pa (med hensyn pd hvor dataen viser mest
variasjon) og for & generere n prinsipielle akser (Shaw 2003). Ordinasjonsscores vises som
koordinater i hva som kalles score plot. Forste prinsipielle komponent er aksen som gér
gjennom dataen hvor den sterste variasjonen i dataen ligger. Andre komponent er
antikorrelert med forste komponent og viser derfor en helt annen variasjon som ligger innen

dataene. Det samme gjelder for tredje komponent i forhold til ferste og andre komponent.

Man kan sette sammen loading plot og score plot til hva som kalles biplot. Eigenvektorene
vises som piler fra origo til den designerte koordinaten. Man kan se pd meonsteret 1 dataen ved
a se pa begge disse plottene i sammen. Biplot viser det overordnede meonsteret eller
variasjonen i det underliggende datamaterialet (Shaw 2003). For & bestemme hvor mange
prinsipielle komponenter (PC) som skal vurderes ble Kaiser-Guttmann kriterie brukt, som gar
ut pé a forkaste akser med eigenverdi mindre enn 1 (fordi dens prosent varians er mindre enn

100/N hvor N er antall variabler) (Shaw 2003).

For a se om det var signifikante forskjeller i det overordnede mensteret i ekstraherte metall fra

sekvensielle ekstraksjon ble det gjennomfert enveis-ANOVA pa resultatene

(ordinasjonsscorene) fra akse 1 og akse 2 fra PCA. Data ble sjekket for normalfordeling og lik
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varians forut for testen. Data som ikke var normalfordelt ble videre analysert med den ikke-
parametriske testen Kruskal Wallis. Ved signifikante resultater ble det utfort post-hoc tester
(Tukey All Pairs for ANOVA og Steel-Dwass for Kruskal Wallis) for finne ut hvilke grupper
som var signifikante forskjellig fra hverandre. ANOVA og Kruskal Wallis-test (ikke-
parametrisk test) er enveis variansanalyser som underseker om det finnes signifikante
forskjeller mellom ulike gruppesett basert pa gruppesettenes gjennomsnitt (Lehman 2005), 1
disse tilfellene ulikheter i ekstraksjonsmenstre med hensyn pé fordeling av grunnstoff
ekstrahert fordelt pa sjikt 1 sedimentprofilet og fraksjonssteg (I - VI). Dette gjores ved a teste
nullhypotesen om at det ikke er signifikante forskjeller (Shaw 2003). Tukeys All Pairs og
Steel-Dwass (ikke-parametrisk test) er metoder som tester forskjeller mellom alle

gjennomsnittene til gruppene.
Variansanalyse ble utfort pa folgende datasett:

- Fullstendig elementanalyse (Cd, Cu, Zn, Pb og Sb) av sediment (oppsluttet med
hydrogensulfid) fordelt pa sjikt i sedimentet (0-10 cm, 10-20 cm og 20-30 cm).

- Prinsipielle komponenter fra PCA pé resultater fra sekvensiell ekstraksjon pa sediment

fordelt pa fraksjonssteg (I - VI).

- Prinsipielle komponenter fra PCA pé resultater fra sekvensiell ekstraksjon fordelt pa sjikt 1

sedimentet (0-10 cm, 10-20 cm og 20-30 cm).
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4. Resultater

4.1. Beskrivelse av sedimentene

Beskrivelser av sgyle 2 (figur 7) og seyle 3 er gitt i tabell 5. Gladetap med dybde for seyle 2

og 3 er gitt i tabell 6.

Tabell 5. Beskrivelse (lengde, farge, lukt, innhold av organisk materiale og konsistens) av sgyle 2 og 3 tatt fra

Vassum rensebasseng.

Spyle Lengde Farge Lukt Organisk materiale og
{em) konsistens
2 30 Sedimentene hadde Sedimentene Sedimentene inneholdt sma
en homogen mork hadde en rester darlig nedbrutt
ora farge lukt av asfalt organisk materiale. De
og veistav. overste 10 am av soyla var
mer porgs enn lenger ned i
dybden.
3 22,5 Sedimentene hadde Sedimentene Sedimentene inneholdt sma

en mark svart/grd hadde en
farge. sedimentene  lukt av asfalt
ble i en svak grad og veistov.
morkere i farge
med pkende dybde.

rester darlig nedbrutt
organisk materiale.
Organisk materiale s3 ut til
a vaere mer omdannet
lenger nede i spylen.

Figur 7. Sgyle 2 etter opptining og tatt ut fra beholderen (Foto: Malin Torp).
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Tabell 6. Glgdetap (%) med dybde for sgyle 2 og 3. Glgdetapet er korrigert for leirinnhold (8%) basert pa
kornfordelingsanalyse utfgrt av Leistad (2007). Sgyle 2 merket * er delt opp i sjikt 0-10 cm, 10-20 cm og 20-
30 cm. Antall paralleller per sjiktinndeling er 1.

Glodetap (%)

Dybde {cm) Soyle 3 Sayle 2*
0-2,5 15 10
2,5-5 14
5-7,5 14
7,5-10 13

10-12,5 15 14
12,5-15 14

15-17,5 13

17,5-20 15

20-22,5 17 14
22,5-30

4.2. Redokspotensial i sediment in situ
Verdier (mV) fra malinger pé redokspotensial med elektrode 1 godt luftet destillert vann er

sammenlignet med porevann cirka 10 cm ned 1 sedimentene in sifu (tabell 7). Provepunktene

er vist i figur 6 (kapittel 3.2.8.).

Tabell 7. Redokspotensial (mV) malt i godt luftet vann og i porevann malt in situ i Vassum
sedimentasjonsbasseng 27. april 2011. Preavenummer angir hvor i sedimentasjonsbassenget prgvene er tatt

(se figur 6). Verdier pa samme rad betyr at samme elektrode er brukt til sammenligning av redokspotensial.

Godt luftet vann Porevann
Provenummer (mV) (mV)
1 199 -430
2 178 -443
3 194 ~427
- 163 -430

Malingene i destillert vann sammenlignet med porevann i sedimentene viser en stor forskjell 1

redokspotensial, og tyder pd sterkt reduserende forhold i sedimentene.
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4.3. Fullstendig elementanalyse i sediment oppsluttet i hydrogenfluorid

Bestemmelse av grunnstoff er utfort pa sediment fra seyle 2 pa metallene Cd, Sb, Cu, Zn og
Pb, altsa de samme sediment og metaller som bestemmes fra sekvensiell ekstraksjon.
Resultatene brukes som totalt innhold av grunnstoff i sedimentene, og representerer hva som
totalt ber vare ekstrahert ut under sekvensiell ekstraksjon (sum av alle fraksjoner) ved &

regnes som 100%.

Metallkonsentrasjonene fordelt pa sjikt er vist 1 figur 8. Malte konsentrasjoner av metallene
Zn, Cd og Pb 1 sedimentet fra sgyle 2 viser en gkende trend med dybde i1 sedimentseyla, mens
Cu og Sb har heyere malt konsentrasjon i midterste sjikt (10-20 cm) i sedimentsoyla

sammenlignet med bunnsjikt (20-30 cm) og toppsjikt (20-30 cm).

Ifolge Klima og forurensningsdirektoratet (Klif) sitt klassifiseringssystem (Andersen 1997)
(vedlegg VI, tabell 1.) er sedimentsoyla ubetydelig til markert forurenset med hensyn pé de
undersegkte grunnstoffene. De everste 10 centimeterne er moderat forurenset med Cu og Zn.
Hele soyla er ubetydelig forurenset av bdde Cd og Pb. Fra 10-20 cm nedover er sedimentet

markert forurenset med Cu og Zn. 20-30 cm ned i soyla er ogsd markert foruensa med Zn,

men moderat forurenset med Cu. Dette er illustrert i vedlegg VI, tabell 2.

4.4. Rgngtendiffraksjon pa sediment

Det ble utfort rengtendiffraksjon pa seyle 2 inndelt i sjikt 1 (0-10 cm), 2 (10-20 cm) og 3 (20-
30 cm). Diffraktogram fra rengtendiffraksjonen ligger som vedlegg X, figur 1-3. Utsnitt av

figurene er vist for hvert av de tre sjiktene i figur 9.
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Figur 8. Diagrammer som viser ekstraherte konsentrasjoner av metall (Cu, Cd, Sb, Pb og Zn) ved
fullstendig elementanalyse i sediment fordelt pa sjikt (0-10, 10-20 og 20-30 cm). n = 3 per sjikt. Svarte
loddrette streker angir standardavvik. Zn og Cu er malt pa ICPOES, resten pa ICPMS.
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Figur 9. XRD-analyse av leifraksjon for sjikt 1-3 i sgyle 2. L: Lufttgrket. EG = behandling i ethylen-
glycol. 300: Tagrketi 300 °C. 550: Glgdet. i 550 °C.
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Tolkning av resultatene ved bruk av identifikasjonsskjema for leirmineraler viser at ved &
sammenligne grafene mellom luftterket, glykolbehandlet og varmehandlet pa 300 og 550 ° C
kan man se at toppene som ligger pa rundt 14, 10 og 8 A ikke endres verken etter
glykolbehandling eller glading pa 550 ° C, og er derfor en indikasjon pé leirmineralene
kloritt, illitt og amfibolitt (figur 9). I tilegg viser grafene karakteristiske topper for kalifeltspat,
kvarts og plagioklas malt som henholdsvis 33, 18 og 32 A (vedlegg X). Hvis man
sammenligner sjiktene, ser man at innholdet av mineralene kloritt, illitt og amfibolitt er
mindre 1 sjikt 3 (20-30 cm ned i seylen) sammenlignet med sjikt 1 og 2 (henholdsvis 0-10 og
10-20 cm ned i sayla).

4.5. Sekvensiell ekstraksjon pa sediment

Med resultatene fra fullstendig elementanalyse pd sedimentene beregnet som 100%, er det i
sekvensiell ekstraksjon felgende prosentandeler som er ekstrahert ut fra sedimentene:

Cu: 85%, Zn: 94%, Cd: 96%, Sb: 12% og Pb: 79%. Disse tallene er basert pa gjennomsnitt fra
alle tre sjiktinndelinger av sedimentsgyla.

Konsentrasjon av metall (Cu, Pb, Cd, Zn og Sb) fordelt pd sjikt (0-10, 10-20 og 20-30 cm)
ekstrahert i for sekvensiell ekstraksjon, er presentert i vedlegg III. Prosentandel ekstraherte
metall (Cu, Pb, Cd, Zn og Sb) fordelt pa fraksjonssteg (I - VI) regnet ut med gjennomsnitt fra
alle sjikt er vist i figur 10.

4.5.1 Fraksjonering etter ekstraksjonsmiddel

1. I: H,O (de-ionisert)

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Sb > Cd > Cu > Pb > Zn.
Hoyeste konsentrasjon er av Sb som ble malt til 0,28 mg/kg, mens Cu og Zn er malt til
henholdsvis 0,21 og 0,16 mg/kg. Konsentrasjonene til Cd og Pb ligger under LOQ for

malemetoden.

2.1I: 1 M NH4Ac, pH 7

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Sb > Cd > Zn > Cu > Pb.
Igjen er det Sb som har sin sterste prosentandel i denne fraksjonen. Sink har en ekstrahert
konsentrasjon pa i gjennomsnitt 30 mg/kg, mens Cu og Sb er malt til henholdsvis 0,2 og 0,5

mg/kg. Kadmium og Pb har konsentrasjoner under kvantifiseringsgrensa for mélemetoden.
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3. 1I: 1 M NH4Ac, pH 5 justert med HNO3

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Sb > Zn > Cd > Pb > Cu.
Kobber har en relativt lav prosentandel 1 denne fraksjonen (2%), mens Zn, Cd, Sb og Pb er
ekstrahert ut med henholdsvis 26, 22, 28 og 22%. I konsentrasjon er Cd og Sb i gjennomsnitt
pa henholdsvis 0,06 og 0,6 mg/kg, mens Zn har en mélt konsentrasjon pa i gjennomsnitt 210

mg/kg. Bly har i gjennomsnitt 5 mg/kg.

4.1V: 0.04 M NH,OH*HCl 1 25% (v/v) HAc

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Zn > Cd > Pb > Sb > Cu.
I denne fraksjonen finnes den hoyeste ekstraherte mengde av bade Zn og Cd pé 51%, mens Pb
er ekstrahert ut i1 sin nest storste prosentandel pa 27%. Antimon har 11% ekstrahert mengde,
mens Cu er ekstrahert ut med kun 3%. Sink har en ekstrahert konsentrasjon pa 1 gjennomsnitt
400 mg/kg. Kadmium og Sb har ekstraherte gjennomsnittlige konsentrasjoner pd henholdsvis
0,14 og 0,23 mg/kg, mens Cu og Pb har gjennomsnittlige konsentrasjoner pa henholdsvis 3,4
og 6 mg/kg.

5.V:3.2 M NH4Ac 1 20% (v/v) HNO;

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Cu >> Sb > Cd > Pb >
Zn. Kobber har sin sterste prosentandel ekstrahert mengde 1 denne fraksjonen med 72%, og
skiller seg betydelig ut fra resten av metallene. Antimon, Cd, Pb og Zn er ekstrahert ut med
henholdsvis 19, 13, 10 og 9 %. Med malte konsentrasjoner er det Cu som dominerer i denne
fraksjonen med i gjennomsnitt 87 mg/kg, men Zn ligger tett pd med gjennomsnitt pd 70
mg/kg. Bly er ekstrahert ut med gjennomsnittlig konsentrasjon pa henholdsvis 2,3 mg/kg,
mens Cd og Sb har gjennomsnitt pa henholdsvis 0,04 og 0,4 mg/kg.

6. VI: 7M HNO3

I denne fraksjonen er andel ekstraherte metall 1 folgende rekkefolge: Pb > Cu > Zn > Cd > Sb.
Bly har sterst prosentandel ekstrahert i denne fraksjonen med 41% . 23% Cu er ekstrahert 1
denne fraksjonen, mens Cd og Sb har ekstraherte prosentandeler pa henholdsvis 10 og 9%.
Sink har en konsentrasjon med gjennomsnitt pa 80 mg/kg. Kobber og Pb er ekstrahert ut med
gjennomsnittlig konsentrasjon pa henholdsvis 27 og 10 mg/kg, mens Cd og Sb har ekstraherte
konsentrasjoner pa henholdsvis 0,024 og 0,13 mg/kg.
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4.5.2. Fraksjonering etter metall

Kobber er ekstrahert ut i folgende rekkefolge: V > VI > 1V > III > I > I (figur 10). Kobber er
altsa lite loselig med de tre forste ekstraktantene. Hovedandelen ekstrahert Cu (72%) ligger i
fraksjon med hydrogenperoksid som ekstraktant. De fleste sjiktene viser trender hvor
metallkonsentrasjonene enten har en minkende eller skende konsentrasjon nedover i dybden
av sedimentet, men dette er mer varierende for Cu (vedlegg III). I sediment fra nederste sjikt i
sedimentseyla (20-30 cm) ligger konsentrasjonen til Cu under LOQ for mélemetoden i bdde

fraksjon II og III.

Sink er ekstrahert ut 1 folgende rekkefolge: IV > 111 > VI > V > I > 1. Halvparten (51%) av
ekstrahert Zn er ekstrahert ut i fraksjon IV, og 26% er ekstrahert fraksjon III. I fraksjon II til
11T skjer en forholdsvis stor ekning av Zn (fra 4% 1 fraksjon II til 26% 1 fraksjon III). Sink

viser en trend med & oke 1 konsentrasjon med dybde for de fleste fraksjoner.

Kadmium er ekstrahert ut i felgende rekkefolge: IV >II1 > V > VI > II > 1. Halvparten (51%)
av ekstrahert Cd er ekstrahert ut i fraksjon IV, mens 22% er ekstrahert i fraksjon III. P4
samme mate som Zn, eker Cd forholdsvis mye fra fraksjon II til III (fra & ligge under
deteksjonsgrensa i fraksjon II til 22% ekstrahert i fraksjon III). Kadmium viser en trend med &
oke 1 konsentrasjon med dybde for de fleste fraksjoner. Det er verdt & merke seg at Cd og Zn

har veldig like prosentandeler i alle trinnene med hensyn pa ekstrahert mengde metall.

Antimon er ekstrahert ut i folgende rekkefolge: II1 > 11 >V >1> IV > VI. Antimon er ogsa
den som har minst prosentandel i restfraksjonen (6%) og som har mest jevn fordeling blant
alle trinnene 1 sekvensiell ekstraksjon sammenlignet med de andre metallene. Antimon er det
metallet som har sterst prosentandel ekstrahert mengde 1 alle de tre forste fraksjonene (I, II og
IIT med henholdsvis 13, 23 og 28%), og er metallet med nest storst prosentandel ekstrahert
mengde 1 fraksjon V (hvor 19% er ekstrahert). Antimon er derimot den som er ekstrahert ut 1
minst grad med HNOs 1 forhold til ekstraksjon med HF (se ovenfor). Antimon viser ingen

konkrete trender 1 metallgradient 1 sjiktene, 1 likhet med Cu.

Bly er ekstrahert ut 1 folgende rekkefolge: VI > IV > III >V > II > I. Bly er den med storst
prosentandel ekstrahert mengde liggende i restfraksjonen, fraksjon VI (40%). I likhet med Cd
og Zn, oker Pb forholdsvis mye fra fraksjon II til III (fra & ligge under deteksjonsgrensa for
metoden til 22% ekstrahert 1 fraksjon III). I tillegg til dette viser ogsa Pb en trend med ekende

konsentrasjonsgradient med dybde i sedimentet for de fleste fraksjoner.
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Figur 10. Prosentfordeling for hvert enkelt grunnstoff (Pb, Cd, Cu, Sb og Zn) malt med ICPMS fra sekvensiell
ekstraksjon pa sediment fra sgyle 2. Prosentfordelingen er basert pa sum av hvert enkelt ekstraherte metall fra hele
sgyleprofilet fordelt pa trinn I - VI i sekvensiell ekstraksjon forsgk 1 og 2. For trinn I-V er antall paralleller 18, mens
det for steg VI er 9 paralleller. Sjiktinndeling i sgylene er ikke tatt hensyn til i figuren, og dette vil gjenspeiles i
standardavvikene (svarte loddrette streker).
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4.6. Bestemmelse av totalkonsentrasjoner av grunnstoff i porevann

Det ble mélt metaller i porevann fra seks soyler (A - F) tatt fra ulike lokaliteter 1 Vassum
sedimenteringsbasseng (figur 1). Seylene er inndelt i sjikt hvor gvre og nedre toppsjikt er
henholdsvis 0-10 cm og 10-20 fra sedimentoverflate og ned, mens ovre og nedre bunnsjikt er

henholdsvis 10-20 cm og 0-10 cm fra sedimentbunn og opp. Resultater fra analysen vises i
tabell 8.

Tabell 8. Totalkonsentrasjoner av metall i porevann fra sedimentsgyler A - F malt med ICPMS. Sedimentsjikt
er inndelt i gvre og nedre bunnsjikt og toppsjikt, hvor hvert sjikt er 10 cm dypt. Antall paralleller (n) per

sjiktinndeling er 2.

Dybde Cr (ua/l)  Ni(ug/l) Rh (ng/l) Pd (ua/l) Sb (ua/1)

Toppsjikt Ovre 9+3 1545 1,020,2 0,22 +0,09 1,0:0,3
Nedre 943 10 =« 10 0,9+0,2 0,18 =« 0,05 221

Bunnsjikt Q@vre 742 944 1,0.0,3 0,18 = 0,09 0,8+0,3

Nedre 943 822 1,02.0,3 0,15=0,04 1,0+0,2

4.7. Statistikk

4.7.1. Multippel korrelasjonsanalyse pa resultater fra sekvensiell ekstraksjon

Tabell 9 viser eigenverdi og deres tilherende forklaringsprosenter. Kun PC1 og PC2 blir
vurdert 1 denne analysen. PC3 forkastes med bruk av Kaiser-Guttmann kriterie. PC1 og PC2
forklarer tilsammen 87% av variasjonene og vil derfor brukes videre til & kunne si noe om

variasjonene 1 den helhetlige dataen.
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Tabell 9. Resultater fra PCA pa resultater fra sekvensiell ekstraksjon. Tabellen viser resultater for flere

prinsipielle akser i analysen (nr. 1-5). P-verdier merket * er statistisk signifikante (p<0,05).

Nummer Eigenverdi Prosent Kumulativ ChiSquare Frihetsgrader p-verdi
prosent
1 3.1702 63,404 63,404 157,088 14,000 <0001
2 1.1945 23,889 87,293 93,902 9,000 <0001
3 0.4632 9,265 96,558 50,683 5,000 <0001
4 0.1426 2,852 99,410 18,087 2,000 0,0001*
5 0,0295 0,590 100,000 0,000 0.000
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Figur 11. Til venstre: Score plot av resultater fra PCA pa ekstrahert metall (Cd, Cu, Sb, Pb og Zn) i sekvensiell
ekstraksjon pa sediment, sgyle 2 fordelt pa sjikt (0-10 cm, 10-20 cm og 20-30 cm) og forsgk 1 og 2.
Koordinatene til ordinasjon scores i score plot for fraksjonene (I - VI) angis med tall: 1 =1,2 =1I,3 =11, 4 =1V,
5=V og VI = 6. Da trinn VI kun er utfgrt i én omgang er det kun 3 paralleller per sjikt, mens det er 6
paralleller per sjikt for steg I-V som man kan se av figuren. Til hgyre: Loading plot fra PCA pa samme

resultater fra sekvensiell ekstraksjon.

Score plot og loading plot er vist som figur 11. Korrelasjoner ligger som i vedlegg VII. Ut
ifra korrelasjonene kan man se at Cd og Zn er de som korrelerer best (0,96), deretter Cd og Pb
(0,82), og Pb og Zn (0,80). De som korrelerer minst med hverandre er Sb og Cu (-0,29), mens
Sb er den som har sterst grad av negative korrelasjoner med de andre metallene. Dette betyr at
Pb, Zn og Cd pavirkes noe av de samme faktorer (med Zn og Cd med mest til felles), mens

det er omvendt for Cu og Sb. Kobber og Sb er de som korrelerer darligst med de andre

34



Kapittel 4. Resultater

metallene helhetlig sett, og er derfor de som styres mer av andre faktorer i1 forhold til de andre

metallene.

Variasjonen i datasettet er storst langs 1. aksen og resultatene viser at Cd, Zn, Pb og Cu er
positivt korrelert med 1. aksen (figur 11). Antimon er sterkt korrelert med 2. aksen. Pilene
antyder en ekning i konsentrasjonen til de ulike metallene fra venstre mot hayre og
gjenspeiler utlekkingsgraden for de enkelte sekvensielle trinnene. Piler som sitter sammen
viser lik oppfersel mellom variablene. Bly viser ogsa noe av de samme trendene som Zn og
Cd. Kobber skiller seg litt ut i forhold til de andre metallene ved & eke mot en annen retning,
men har samtidig likheter med Pb ved at de befinner seg i samme omrade og peker i samme

retning.

Fraksjoner som er spredt fra hverandre har variasjon i utlekkingsmenster. P4 forstekomponent
ligger II og I pd den negative siden mot V, IV, IIl og VI pa den positive siden. Jo tettere de
ligger pé denne aksen, jo mer variasjon er forklart gjennom den tilherende komponenten
(PC1). Man kan med andre ord si at det 1 fraksjonene II og I er andre trender i variasjoner, og
det samme gjelder for III, IV, V og VI, bare at deres trender er annerledes enn de
forstenevntes trender. Fraksjonene V, IV og I ser ut til & vere best forklart med forste
komponent, mens fraksjoner II, IIT og VI ligger pé et mellomstadium mellom forste og andre
komponent. P4 andre komponent er I, IV, V og VI pé den negative siden mot II og III pé den

positive siden.

Ut ifra denne analysen kan man se folgende: Cd og Zn korrelerer sterkt i fraksjonsmenstre og
er vektlagt 1 fraksjoner III, IV og V. Ogsa Pb er viktig i fraksjon IV og V, men pévirkes ikke
like mye til felles med Zn og Cd. Kadmium, Zn og Pb eker i negativ retning fra fraksjon II og
korrelerer (i varierende grad) i endret fraksjonsmenstre fra II, III, IV og V. Kobber er viktig i
fraksjon V, og er styrt av andre mekanismer enn de andre metallene. Fraksjonene I, II og III er
vektlagt annerledes enn fraksjonene IV, V og VI ved at de to gruppene viser kontraster i
utlekkingsmeonstre med hensyn pa ekning. Kobber vektlegges mer i de tre siste fraksjonene
(IV, V og VI). Det samme gjelder for Sb i de tre forste fraksjonene (I, II og III). Pb er mest
vektlagt 1 fraksjonene IV, V og VI sammenlignet med Cd og Zn (som er mer vektlagt i
fraksjonene III, IV og V).
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4.7.2. Variansanalyse pa resultater fra PCA for sekvensiell ekstraksjon
ANOVA pa forste og andre komponent fra PCA pé ekstraherte grunnstoff i sekvensiell

ekstraksjon viser at det ikke er noen signifikant forskjell mellom sjiktene (p>0,05). Imidlertid

ble det pévist signifikante forskjeller mellom fraksjonene (p<0,05) (figur 12). Signifikant

ulike fraksjoner er testet med Tukey All Pairs test og vises med ulike bokstaver.
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Figur 12. ANOVA pa PC1 og PC2 fra PCA pa resultater fra sekvensiell ekstraksjon fordelt pa fraksjon og
sjikt. Boksplottene viser grafisk framstilling av minste og stgrste observasjon, median, nedre og gvre
kvartil (henholdsvis 25% og 75%). Figur 1) Prin1 mot fraksjon. 2)prin2 mot fraksjon. 3) Prin1 mot sjikt.
4) prin2 mot sjikt. Signifikant forskjellige fraksjoner er testet med Tukey All Pairs, og er merket med ulike
bokstaver. Benevning for y-aksen er i utgangspunktet mg/kg. Antall paralleller per sjikt er 3, dermed er
det 6 tellinger for fraksjon I-V, 3 tellinger for trinn VI og 11 tellinger for sjikt 1-3 (0-10 cm, 10-20 cm og 20-

30 cm).
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4.7.3. Variansanalyse pa resultater fra fullstendig elementanalyse i sediment
ANOVA enveis-test viser at det er signifikante forskjeller (p<0,05) mellom alle sjikt med

hensyn pé totalinnhold av grunnstoffene Cd, Sb, Pb, Cu og Zn mélt i sediment fra soyle 2.
Tukey All Pairs viser at alle sjiktene er signifikante ulike hverandre med hensyn pa

grunnstoffene det er analysert for (p<0,05) (figur 13).
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Figur 13. ANOVA pa resultater fra fullstendig elementanalyse av metall fordelt pa sjikt i sediment fra
sgyle 2. Boksplottene viser grafisk framstilling av minste og stgrste observasjon, median, nedre og
gvre kvartil (henholdsvis 25% og 75%). Sjikt 1 = 0-10 cm, sjikt 2 = 10-20 cm og sjikt 3= 20-30 cm. 1)
Pb fordelt pa sjikt. 2)Cu fordelt pa sjikt. 3) Zn fordelt pa sjikt. 4) Sb fordelt pa sjikt. 5) Cd fordelt pa
sjikt. Signifikant forskjellige sjikt er testet mer Tukey All Pairs, og er merket med ulike bokstaver.
Benevning for y-aksen er i utgangspunktet mg/kg. n = 3 per sjikt.
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5. Diskusjon: metode og resultater

5.1. Metodens ytelse
5.1.1. Fullstendig elementanalyse pa sediment

Referansemateriale som kontroll pa ngyvaktighet

Metode for & bestemme totalinnhold av metaller i sediment er beskrevet i kapittel 4. Som
kontroll pa neyaktighet i metoden ble folgende sertifiserte referansematerialer (CRM) brukt:
”San Joaquin Soil” (National Institute of Standards and Technology 2003), “1646 Eustarine
Sediment” (National Bureau of Standards 1982) og “Soil NCS DC73325” (China National
Analysis Center for Iron and Steel 2004). Sertifiserte omréder for hvert CRM er oppgitt 1
tabell 1, vedlegg VIII. I fullstendig elementanalyse pd sediment er det brukt HF ved
dekomponering pd UltraCLAVE® for bestemmelse av grunnstoff pd ICPMS. For oppslutning
av “San Joaquin Soil” ved utregning av sertifiserte referanseverdier av produsenten er det
brukt blandet syre som blant annet inneholder HF. Som folge av forskjeller mellom metode
brukt for sertifiserte referanseomréder 1 sertifikatet og metode for bestemmelse av grunnstoff i
denne undersokelsen, kan det oppsta ulikheter som skaper skjevheter ved sammenligning av
konsentrasjonene av grunnstoffene med sertifiserte referanseomréder. I dette tilfellet kan det
oppsté ulikheter som folge av ulike syrer og dermed ulike egenskaper i & ekstrahere metaller

fra sedimentet eller jord det skal analyseres pa.

Antimon, Cu, Pb og Zn har hovedsakelig malte verdier pé referansemateriale innenfor 1 eller
2 standardavvik til sertifisert referansemateriale, mens Cd ligger utenfor standardavviket * 3.
Dette er illustrert i tabell 2, vedlegg VIII. Standardavviket for sertifisert maleomréde for Cd er
imidlertid sapass lavt at man for dette arbeidet kan regne det som tilstrekkelig neyaktig, da det
bare er kun 0,03 ug/l i forskjell mellom malt verdi og sertifisert verdi. Dermed er
neyaktigheten til malemetoden tilfredsstillende med hensyn pé bestemmelse av totalinnhold

av grunnstoffene Pb, Cu, Cd og Zn i sediment.
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Deteksjonsgrenser og kvantifiseringsgrenser
En oversikt over metodenes LOD og LOQ er vist i tabell 10. LOQ er tilfredsstillende for
bestemmelse av grunnstoff i sedimentene ved at LOQ er lavere enn laveste konsentrasjon av

de respektive grunnstoffene i sedimentprovene.

Tabell 10. LOD og LOQ regnet ut fra oppsluttede blankprgver malt med ICPMS eller ICPOES (merket stjerne).
Verdiene er oppgitt i mg/kg. Antall replikater er 5.

Cd Sb Pb Cu* Zn*
LOD 0,007 0,004 0,015 0,11 1.4
LOQ 0,024 0,013 0,051 0,37 4.8

5.1.2. Sekvensiell ekstraksjon pa sediment
Referansemateriale som kvalitetsparameter.

Det finnes ingen CRM for ekstraktene som er benyttet i sekvensielle ekstraksjonen med
metoden brukt i denne oppgaven. Prover fra sekvensiell ekstraksjon ble tilsatt internstandard

for oppslutning (kapittel 3.2.4.).

Deteksjonsgrenser og kvantifiseringsgrenser
Verdier for LOD og LOQ for ekstraherte metall fra sekvensiell ekstraksjon pa sedimentene er
vist 1 tabell 11.

Tabell 11. Tabeller som viser LOD og LOQ malt med ICPMS pa blankprgver. Verdiene er oppgitt som pg/1.
Antall replikater av blankprgvene er oppgitt under rad merket "n”.

Fraksjonssteg Cu Zn Cd Sb Pb n

I LOD 0,3 0,8 0,10 0,007 1,2 6
LOQ 1,0 2,8 0,33 0,023 4,1

II LOD 1,7 10 2,2 0,015 1,7 6
LOQ 5,8 32 7,2 0,049 5,6

II1 LOD 8 57 0,012 0,024 1,2 6
LOQ 27 150 0,041 0,081 3,9

v LOD 2,7 16 0,03 0,008 0,5 6
LOQ 9,1 54 0,11 0,027 1,7

V LOD 8 77 0,04 0,04 17 6
LOQ 26 257 0,13 0,12 56

VI LOD 2,4 8 0,03 0,08 0,6 3
LOQ 8,0 25 0,10 0,26 2,0
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Analyse av blanke prover viser at det har skjedd kontaminering under hindtering av prover.
Grunnet stor variasjon (uttrykt ved stort standardavvik) blir beregnet LOQ relativ hoy for alle
grunnstoffene (Cd, Cu, Pb, Sb og Zn) hovedsakelig i alle sekvensielle trinn (I - VI). Man kan
ikke anta systematiske feil fordi variasjonene i1 blankprevene er store. Det kan vaere mange

forklaringer som er arsaken til dette.

Provene ble satt i sandbad for & fordampe vaske, deretter ble alle provene (unntatt prever fra
restfraksjonen, steg VI) tilsatt salpetersyresyre (HNO3) og satt i sandbad for & fordampes
(repetert 3 ganger), for oppslutting med UltraCLAVE® og analyse pd ICPMS. Siden
beholderne star med apne lokk nar ekstraksjonsvaesken skal fordampe og nar syretilsetningene
skal fordampe, vil det vere fare for kontaminering, og dessutten medfelger sekvensiell
ekstraksjon mange overforinger. Hvert eneste steg 1 prosedyren vil representere en fare for
forurensning. Provene star i flere dager med tilsatt syre i1 avtrekkskap. Krysskontaminering sa
vel som kontaminering fra omgivelsene kan skje. Det antas at krysskontaminering under
fordampning av vaske pd sandbad sammen overforingene som en del av sekvensiell

ekstraksjon, er hovedarsakene til variasjoner i1 forurensninger malt 1 blankprevene.

Vurdering av ekstraksjonsmidlene brukt i sekvensiell ekstraksjon

Av Sb er det kun 12% som er ekstrahert ut fra sekvensiell ekstraksjon sammenlignet med
totalprever. Det er brukt ulik syre i restfraksjon i sekvensiell ekstraksjon enn 1
totaloppslutningen av sedimentene. Hydrogenfluorid er langt mer effektiv i & lase opp Sb fra
sedimentet, og sekvensiell ekstraksjon med HNO; som ekstraksjonsmiddel i restfraksjon er
derfor et dérlig ekstraksjonsmiddel for Sb. Prosentandel ekstrahert Sb i sekvensiell

ekstraksjonssteg I - V ville derfor vert mindre om andel i restfraksjon (steg VI) var storre.

Diskusjon rundt ekstraksjonsmidlene brukt i hver fraksjon medfelger under diskusjon av

ekstraherte metaller 1 hvert sekvensielle steg (I - VI) (kapittel 5.2.3).

Presisjon for sekvensiell ekstraksjon

Sekvensiell ekstraksjon utfert med 3 paralleller fra hvert sjikt og med forsek gjentatt to
ganger fra steg [-V, viser at metoden gir resultater med liten variasjon i ekstrahert metall

basert pa standardavvik av til sammen 6 paralleller per sjikt (med unntak for fraksjon VI, som
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har 3 paralleller per sjikt) (vedlegg III), og metoden viser en god reproduserbarhet.
Sekvensiell ekstraksjon er derfor en presis metode, men dette ville vert lettere 4 stadfeste om
forseket ble gjentatt tre ganger og ikke to. Det var derimot tatt som utgangspunkt & utfore
forseket en gang og arsaken til forsek nummer to var som nevnt grunnet et feiltrinn under

trinn V.

5.1.3. Utfordringer i sekvensiell ekstraksjon
Hovedproblemene ved bruken av ekstraksjonsskjemaer som nevnes i litteraturen inkluderer

ekstraktantenes selektivitet for metallene, redistribuering av metaller under ekstraksjon og
folsombhet til sméa endringer 1 prosedyren. Nesten alle operasjonelle deler av
ekstraksjonsskjemaer representerer potensielle kilder for variasjon, for eksempel
jordpreparering og lagring, jord:vaske-forhold, ekstraksjonstid og temperatur,
konsentrasjonen til ekstraktantene, styrke pa risting og varighet (Young et al. 2005). Et tidlig
oppdaget problem er ufullstendig opplesning av mélfasen ved ekstraksjonen av de syre-
loslige, reduserbare og oksiderbare fraksjonene. Dette resulterer 1 at metallene fra forrige steg
blir med i neste steg og forer til en overestimering av de pafelgende metallfraksjonene. Den
motsatte effekt forekommer ogsa (Young et al. 2005). Et eksempel er en for tidlig opplesning
av MnO, under ekstraksjon med syre og utslipp av spesifikt bundne metaller 1 den utbyttbare
fraksjonen, som for eksempel at Cd gér ut fra fast fase og bindes 1 klorkompleks som MgCl,
som trolig gir mot utbyttbart. I tillegg har redistribuering av metall blitt bevist av mange
forfattere (Young et al. 2005). Redistribusjon skjer av minst to arsaker: 1) opplest rest fra en
metallfase kan frigjores 1 det etterfolgende ekstraksjonssteget og dermed bli "feilregistrert”,
og 2) en hver metallekstraksjon som eker ioneaktiviteten av metallene 1 losningen eller endrer
pH representerer en ny adsorpsjonsfase som kan forarsake en redistribuering av metall pa de
adsorbentene som gjenstdr. Noen forfattere har konkludert med at grad av redistribuering
invaliderer bruken av sekvensiell ekstraksjon (Young et al. 2005), mens andre forfattere
konkluderer med det motsatte, det vil si grad av redistribuering er ikke tilstrekkelig nok til

invalidere metoden (Ajayi & Vanloon 1989).

5.1.4. Bestemmelse av totalkonsentrasjoner av grunnstoff i porevann
Referansemateriale som kvalitetsparameter
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Den syntetiske standardlesningen 1643h ble analysert som en kontroll pé kalibreringskurven.
Standarden 1643h ble brukt for kontroll av grunnstoffene Cr (krom), Ni, Cu, Zn, Cd, Sb og
Pb. 1643h er kontrollert opp mot standard ”1643e - Trace Elements in Water” (National
Institute of Standards and Technology 2004) (for sertifiserte verdier, se tabell 1, vedlegg I1X).
Resten av metallene (Pd, Rh og W) er ikke dekket i 1643e. 1643h skal bli en husstandard
med sporbarhet til 1643e. 1643h ble derfor forelopig analysert som en kontroll pa
kalibreringskurven og vurdert opp 1 mot sertifisert omrade for 1643e. Kun Sb og Cu av de
malte grunnstoffene oppgitt i 1643e ligger innenfor 1*standardavvik eller 2*standardavvik til
sertifisert referanseverdi. Kadmium, Cr, Ni, Pb og Zn har malte verdier som ligger utenfor 3
standardavvik. Basert pd den syntetiske standarden er bestemmelse av grunnstoffene Cd, Cr,
Ni, Pb og Zn noe usikker, mens bestemmelse av Sb og Cu var tilfredsstillende. Resultatene fra
analyse av 1643h kan brukes som indikative resultater, men ikke som et fullverdig méil pa

neyaktighet 1 metoden.

Det ble gjennomfort en ny bestemmelse av grunnstoff i porevannsprevene pad ICPMS.
Konsentrasjonene av alle metallene ligger lavere enn forrige maling, og dette kommer som en
folge av at de nedfryste provene ikke var konservert med syre, og dermed har det skjedd en
adsorpsjon av metallene til veggene i provereret etter tining og ny nedfrysing. De ferske
porevannsprovene ble fryst ned og ikke syrekonservert for etter tining og sedimentering av
partikler som forberedelse til forste méling. Etter uttak av en preve-aliquot i toppen av reret til
nytt ror ble porevannet syrekonservert. Konservering av den opprinnelige proven ville fort til
at metall bundet til partikler ble last ut i porevannet. Konsentrasjonene av metaller i
blindprevene ligger ved ny bestemmelse pd omtrent det samme niva som for, og det kan

konkluderes med at disse er blitt forurenset.

Analyse pa referansemateriale 1640 kontrollert opp mot sertifiserte referanseverdier (tabell 2,
Vedlegg IX) viser at alle metaller mélt pa ny (Cr, Ni, Cu, Cd, Sb og Pb) ligger innenfor
standardavviket*1 og standardavviket*2, men ikke Zn som er forurenset, det vil si
referansematerialet er forurenset med Zn. 1634e har alle mélte metallkonsentrasjoner innenfor
1 eller 2 standardavvik unntatt for C, Zn og Pb. 1643h (som kontrolleres opp mot 1643e) har
alle metallene innenfor (1*standardavviket eller 2*standardavviket) med unntak for Cr og Zn
som ligger utenfor standardavviket*3. Alt i alt har mélingene av porevann som ble utfort pa
ny en bedre noyaktighet i metoden (tabell 3, vedlegg IX). Arsaken til bedre noyaktighet ligger

1 at platinagrunnstoffene ikke er inkludert og dermed er det mindre drift.
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Deteksjonsgrenser og kvantifiseringsgrenser
LOD og LOQ for mélte grunnstoff (Ca, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Na, Ni, P, Pb, Pd, Rh, Sb, W og
Zn) 1 porevann fra sedimentsoyler A-F tatt fra Vassum sedimentasjonsbasseng er gitt 1 tabell

12.

Malte konsentrasjoner av metallene Cu, Zn og Pb har konsentrasjoner under LOD for hvert
enkelt grunnstoff i malemetoden. Dette er fordi forurensninger 1 blankprevene gir signal med
varierende verdier, og denne variasjonen gjor at man ikke kan skille signaler fra provene fra
signaler fra blankprevene. Derfor kan man ikke si noe om metallene mélt i analysen er tilstede
1 porevannspravene eller ikke. Kadmium har mélte signaler over deteksjonsgrensa i
mdlemetoden, men under kvantifiseringsgrensa i malemetoden. Dette betyr at Cd er tilstede,
men fordi den ligger under kvantifiseringsgrensa i mélemetoden, kan man ikke skille
konsentrasjonene detektert 1 provene fra konsentrasjonene detektert i blankprevene
kvantitativt. Det kan altsd konstateres at Cd er tilstede. Antimon derimot har mélte verdier
over LOQ og en kvantitativ bestemmelse er utfort for dette grunnstoftet.

Tabell 12. Tabell som viser metodenes LOD og LOQ i porevannsprgver malt pa ICPMS eller ICPOES. Verdiene

er regnet ut fra blankprgver med 5 replikater. Grunnstoff merket * angir fgrste maling, og grunnstoff merket
** er i tillegg malt med ICPOES. Andre maling er ikke merket og er kun malt med ICPMS.

Grunnstoff LOD LOQ
Ca** (ma/l) 0,3 1,0
Fe** (ma/l) 0,005 0,017
Na** (ma/l) 0,7 2,2

P** (ma/l) 0,03 0,10
Pd* (ua/l) 0,008 0,026
Rh* (ug/l) 0 0

Cr (ua/l) 0,3 1,1

Cr*  (ug/l) 0,4 1,3
Mn  (ua/l) 4 14
Mn*  (uag/l) 4 12
Ni  (ua/l) 0,7 2,3
Ni*  (ua/l) 0,6 2,0

Cu (ua/l) 14 48
Cu**  (ua/l) 14 47

Zn (ua/l) 26 86
Zn**  (ua/l) 23 77

Cd (ua/l) 0,006 0,019

Cd* (ug/l) 0,006 0,020
Sb (ua/l) 0,04 0,14
Sb*  (ua/l) 0,027 0,091
W (ua/l) 0,4 1,4

W*  (ua/l) 1,0 3,4
Pb  (ua/l) 0,07 0,23
Pb* (ua/l) 0,09 0,29
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Standardavvikene er hoye for porevannsprovene for de fleste metallene, og dette tyder péd
tilfeldige feil. Som blankprever ble det brukt de-ionisert vann som ble fylt i en ubrukt bunn av
samme type beholder (sentrifugerer) med perforert plate og avtakbar bunn som ble benyttet til
sentrifugering og filtrering av porevann (kapittel 3.2.1.). Forurensning kan komme som folge
av forurensing fra sprekker i plastikken inne i de avtakbare bunnkoppene selv om de er
syrevasket pa forhdnd, men det forklarer ikke de heye verdiene for Pb, Cu og Zn i
blankprevene sammenlignet med porevannsprevene. Blankprevene for porevann var tydelig
forurenset av Cu, Pb og Zn ved at innholdet av disse grunnstoffene ble mélt med langt sterre
konsentrasjoner i1 blankprevene enn i prevene av porevann. Da det var sprekker i
porevannsbeholderne som oppsto som folge av frysing, matte blankprevene overfores til nye
ror. Det er mest sannsynlig forurensning har skjedd ved handtering av blankprevene nér disse
ble overfort til nye ror, ved at forurensning pd utsiden av rerene kommer i kontakt med
blankprevene som folge av lekkasje i rerene. Selv om blankverdiene er hoyere enn
proveverdiene og variasjonen i blankverdiene er sdpass stor at LOQ blir sterre enn mange av
verdiene for provene, er det pavist flere metaller over LOQ, og mange av disse er typiske
metall funnet 1 vegavrenning. Noen av disse er folgende grunnstoff: Cr, Ni, Rh, Pd og Sb.
Wolfram ble ogsd pdvist, men ikke kvantitativt ved at de fleste verdiene ligger under LOQ,

men over LOD

5.1.5. Statistisk behandling av analyseresultater lavere enn deteksjonsgrensene
Som beskrevet i kapittel 4 under vurdering av metoder, er konsentrasjoner under LOD og

LOQ angitt med henholdsvis LOD/2 og LOQ/2, som er en vanlig praksis i
miljevitenskapelige studier, ogsé ved bruk av statistikk pa datasettene (Helsel 1990; Helsel
2006), men det er diskusjoner rundt hvor gyldig en slik substitusjon av resultater er ved bruk

av statistikk som for eksempel pé korrelasjoner mellom ulike grupper.

Ifolge Helse (2006) vil en substitusjon av verdier under LOD og LOQ med henholdsvis
LOD/2 eller LOQ/2 endre estimater av standardavviket, og derfor alle parametriske
hypotesetester ved bruk av statistikk. Ved & bytte verdiene introduseres et signal 1 datasettet
som ikke var tilstede i proven, og dataen blir ikke reproduserbar for andre fordi ulike metoder
gir ulik LOD. Forfatteren opplyser at i medisinsk og industriell vitenskap er det vanlig &
gjennomfore deskriptiv statistikk, teste hypoteser og gjennomfere korrelasjonsanalyser og
regresjon uten & substituere vilkarlige verdier, og disse metodene kalles “survival analysis”
og “reliability analysis”. Ifelge forfatteren er det ingen grunn til at disse metoden ikke skal

kunne brukes 1 miljovitenskaplige studier, men det opplyses om at dette er sjeldent. Ytelse vil
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ogsd pavirkes av mengde data som sensureres (Helsel 2006), og forfatteren opplyser om at
”The Environmental Protection Agency” i USA har satt en grense for substitusjon av verdier
under LOD med en brekdel av LOD nar antall verdier under LOD er 15% av alle verdiene 1
datasettet (Helsel 2006). En metode som representeres av forfatteren er MLE (Maximum
Likelihood Estimation), som istedenfor & substituere verdier som ligger under LOD, finner en
fordeling til dataene som passer verdiene for detekterte observasjoner og for andel
observasjoner som faller under hver LOD. MLE kan brukes til & utfere hypotesetester mellom
grupper av sensurerte data. MLE- rutiner behandler data kalt “left-sensored data” og "right-
sensored data” (eller “greater thans”) som mer vanlig i medisinske/industrielle fagfelt som de
er designet for. Ikke-parametriske metoder i programvare er i dag laget til bruk kun pa
“greater thans” (Helses 2006). Forfatteren presenterer en transformasjon under navnet
“flipping” referert til i sine tidligere studier som tillater at ikke-parametriske metoder kan
brukes péd data under LOD i miljevitenskap. Ingen av disse metodene er tilgjengelig i excel,
selv om det fines “add-on”-pakker som beregner noen av dem (Helsel 2006). Et alternativ
ville vert & sammenligne statistikk av usensurert data med sensurert data, og se pé
forskjellene mellom dem, men dette er ikke en del av denne undersegkelsen, og det antas at
substitusjonen 1 denne undersgkelsen ikke forer til store endringer 1 de statistiske
undersegkelser pa sekvensiell ekstraksjon. I Helse (2006) sin undersokelse var s mye som
60% av dataen under LOD, og dette vil folgelig vaere et problem ved statistiske analyser, og
det opplyses om at en mindre andel verdier under LOD ville vart mindre betydelig, og at det
ogsa avhenger av hvor neyaktige méleverdier man har som malsetting for metoden.

Prosentandel verdier i sekvensiell ekstraksjon med verdier under LOD (hvor n = 18) er 15% .

5.2. Diskusjon av resultater

5.2.1. Undersgkelser pa sediment og innhold av totale metallkonsentrasjoner i sediment
Resultater 1 denne undersokelsen ligger pd omtrent samme konsentrasjonsniva med tidligere

undersekelser utfort av Leistad (2007) og Damsgard (2011) med hensyn pa glodetap (tabell
13) og innhold av totale metallkonsentrasjoner i sediment, med unntak for Sb og Zn (tabell
14). Den store forskjellen for Sb fra tidligere undersekelser skyldes antakeligvis bruk av
kongevann ved oppslutning av sedimentene 1 Damsgérd (2011) sin undersekelse, mens det i

denne undersokelsen kun ble brukt HF, og dermed ekstrahert mer Sb.
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Tabell 13. Resultater fra tidligere undersgkelser pa sediment fra Vassum sedimentasjonsbasseng utfgrt av
Leistad (2007) og Damsgard (2011) sammen med resultater fra denne undersgkelsen.

Dato for Dybde i Leirinnhold Gledetap
Underspkelse praveuttakelse sedimentet (%) (%)
(cm)

Leistad (2007) 6. november 0-15 8% 7

2006
Damsgard 11. og 12. Mai 0-5 - 16
(2011) 2010
Denne 22, oktober 2010 0-10 - 10
underspkelse
Denne 22. oktober 2010 0-30 - 1322

undersgkelse

Tabell 14. Viser resultater fra totalanalyse pa metaller i sediment fra tidligere undersgkelser av Leistad
(2007) og Damsgard (2011) i Vassum sedimentasjonsbasseng sammen med resultater fra denne

undersgkelsen. Merk at resultatene fra denne undersgkelsen angir innholdet i toppsjiktet (0-10 cm), og
deretter hele sedimentsgylen (0-30 cm). Alle analysene er utfgrt pa ICPMS eller ICPOES. Alle metall med
unntak for Sb er Kklassifisert etter forurensningsgrad etter Klif sitt klassifiseringssystem for tungmetall i

Dato for Dybde i Cu Pb Zn Cd Sb

Underspkelse proveuttakelser sedimentene (ma/kg) (ma/ka) (ma/ka) (mg/ka) (mg/ka)
(em)

Leistad 2007 11. og 12. mai 2010 0-15 *
Damsgard 6. november 2006 0-5 0,028
2011
Denne 22. oktober 2010 0-10 13,1+0,5
underspkelse
Denne 22. oktober 2010 0-30 17,0+ 0,6

underspkelse

Tabell 15. Fargekoder fra KIlif sitt klassifiseringssystem for tungmetall i vann og sediment (Andersen 1997)

Fargekoder

Moderat forurenset

Bestemmelse av totale metallkonsentrasjoner i sediment tatt ut i november 2006 ved innlepet
til slambassenget (Leistad 2007) viste at sedimentene var ubetydelig forurenset med Cd,
moderat forurenset med Cu og Pb og markert forurenset med Zn. Sedimentpraver tatt ut mai
2010 fra innlepet til slambassenget (Damsgard 2007) ble klassifisert som ubetydelig
forurenset med Pb og Cd, moderat forurenset av Cu og markert forurenset med Zn (Damsgérd
2011). Dette er illustrert i tabell 14. Det er relativt store variasjoner i datamaterialet for
metallene (Cu, Zn, Cd, Sb og Pb). Det kan derfor ikke bestemmes hvorvidt det har skjedd en

okning fra 2006 til 2010 eller ikke, basert pa gjennomsnitt av totalkonsentrasjoner av metall i
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hele sedimentprofilet. Om man kun ser pé toppsjiktet 1 denne undersekelsen, s er det
imidlertid en reduksjon av Cu, Zn og Cd sammenlignet med prover tatt i mai 2010. Dette
gjelder spesielt for Zn. Tidspunktet for provetaking i sediment kan gi forskjeller 1
metallkonsentrasjoner (Béckstrom et al. 2003; Koretsky et al. 2006). Det er sannsynlig denne
forskjellen ogsd kommer som folge av en inhomogen fordeling av metallene 1 sedimentet, og
henger sammen med ulike steder for provetaking samt metode. Glodetapet har okt fra 2006 til
2010, og det kan gi en gkning i metallinnhold da metaller kan vare sterkt relatert til organisk
materiale 1 sedimentene, men det kan altsa ikke konkluderes rundt dette ut ifra usikkerhet i
tallene. Gjengroing i dammen har okt fra 2006 til 2010. Provene er tatt pa ulike tider i ulike
sesonger, og dette vil resultere i1 ulikheter, siden det produseres mer organisk materiale i mai
enn 1 november. Sesongvariasjoner i vanniva og kjemiske forhold i dammen samt kvaliteten
til vegavrenningen vil ogsa variere gjennom éaret. Det vil vere en storre tilforsel av metall fra
vegavrenning og asfalt vintertid som folge av salttilfersel som forer til mer korrosjon av
kjoretay, vegslitasje pd grunn av vitere vegdekke og bruk av piggdekk samt slitasje av

piggdekkene.

5.2.2 Variasjon i metallinnhold i sedimentprofilet
Det er signifikante forskjeller (p<0,05) mellom alle sjiktene i sedimentsoylen med hensyn pé

totalinnhold av Cu, Cd, Zn, Sb og Pb. Totalkonsentrasjonen gker nedover profilet for Zn, Cd
og Pb. For Sb og Cu skjer en generell gkning i totalkonsentrasjonene nedover 1
sedimentprofilet, men det er malt storre konsentrasjoner i midten av profilet (10-20 cm)
sammenlignet med sjiktet under (20-30 cm). Trafikkmengden, basert p4 ADT, har gkt p4
vegen som drenerer til denne fangdammen (Meland 2010a), og man kunne ut ifra dette
forvente hayere konsentrasjoner 1 toppsjiktet enn 1 nedre sjikt pa grunn av okt
forurensningsbidrag som folge av ekning i vegslitasje og utslipp fra kjeretayene. Dette er ikke
tilfellet her hvor det er et storre metallinnhold i nedre sjikt. Man kan ut ifra dette diskutere
endringer som folge av sesongvariasjoner. Forskjeller i metallinnhold med dybdeprofilet kan
forekomme som folge av ulikt innhold av organisk materiale og leire, og dermed evnen til &
holde igjen metaller, men ogsd som folge av fluktuerende vanniva, og dermed variasjoner i
redoksforhold. I tillegg er det en periodisk tilfersel av vegsalt, som ogsé vil skape variasjon i
kjemiske forhold i sedimentene. Det er altsé ulike parametere som varierer over tid, og som
vil ha ulik effekt pé ulike metaller avhengig av deres tilstandsformer. Det vil 1 dette

delkapittelet diskuteres rundt ett sett av pastander eller problemstillinger.
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1. Reduserende forhold kan fore til stabile utfellinger av metaller sammen med karbonater og
sulfider. Dette kan resultere i en mindre mobilisering av metallene. Lavt redokspotensial (Eh)
er en indikasjon pé at det er sterkt reduserende forhold i disse sedimentene. Malingen i denne
undersegkelsen er utfort ca 10 cm ned 1 sedimentet og, det kan vere storre grad av reduserende
forhold nedover i sedimentet (Koretsky et al. 2006), og dermed et storre potensial for

immobilisering av metaller.

Det er observert oksygensvinn i denne dammen i tidligere undersekelser, og funnet
metanbakterier (Amundsen et al. 2002; Corneliussen 2007; Meland et al. 2010a).
Metanbakteriene ble funnet i sediment tatt ut april 2006 ved innlepet til
sedimentasjonsbassenget, og det var en minkende gradient mot utlepet (Corneliussen 2007).
Det er derfor mulig at det i bassenget er oppnadd et reduserende niva forbi sulfidproduserende
nivd, siden metanproduksjon forekommer etter sulfatreduksjon (Berner 1981). Det var heller
ingen lukt av sulfid av sedimentkjernene under bearbeiding av sedimentene (kapittel. 4.1).
Vassum rensebasseng har blitt gjengrodd av makrophytter og periphyton, og nedbrytning av
plantemateriale kan forklare hoye mengder av organisk materiale og delvis oksygensvinn i
denne dammen. Det er ogsd potensial for indirekte oksygensvinn som folge av vegsalting
(Meland et al. 2010a). Vegsalting kan fordrsake bunnstagnerende vann (Béckstrom et al.
2003; Ramakrishna & Viraraghavan 2005). For & konstatere reduserende forhold og for &
skille mellom ulike stadier av reduserende forhold mé det underseokes pé flere parametere,
som konsentrasjoner av opplest Fe** og H,S-tilstandsformer (sum av H,S, HS™ og S”)(Berner
1981; McMahon 2008 )), men dette er ikke en del av denne undersegkelsen. Hvilke nivé av
reduserende forhold sedimentene eventuelt befinner seg i er ikke bekreftet. I og med
variansanalyse pd resultater fra PCA viser til at det ikke er signifikante variasjoner i
fraksjonsmenstre nedover i profilet, antas det at en merkbar reduksjon i redokspotensial med
dybden ikke var tilfellet da prevene ble tatt ut for undersekelse, og forklarer derfor ikke

arsaken til en storre andel totale metallkonsentrasjoner 1 bunn-sedimentene Cd, Zn og Pb.

2. Arsaken til gkte totalkonsentrasjoner nedover i sedimentet kan ogsa vare fordi eldre
sediment har akkumulert mer metall, og som folge av endring i redoksforholdene 1 toppsjiktet
som folge av senket vanniva, og dermed en remobilisering og transport nedover av partikler

og metall til nedre sjikt (Norrstrom & Jacks 1998).
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Ulik hastighet og varighet av vannstremning inn i sedimentasjonsdammen pévirker
sedimentmengden inn i dammen (Sansalone & Buchberger 1997). Som felge av denne
variasjonen vil det kunne oppsta erosjon, resuspensjon og transport av sedimentene tidvis i
bassenget (Pontier et al. 2004). Sedimentet i sedimenteringsbassenget ligger forholdsvis tett
mot vannoverflaten og man kan betrakte omradet rundt innlepet av bassenget som en littoral
sone hvor vannivéet varierer avhengig av sesongen. Sediment som ligger tett pd
vannoverflaten vil pavirkes av endrede redoksforhold som felge av fluktuerende vann og
forskjeller 1 vegetasjonsmengde gjennom éret (Koretsky et al. 2006). Da provene ble tatt i
oktober var alle sedimentene under vann. I april, da redoksforhold ble undersekt 1
sedimentasjonsbassenget, var deler av sedimentene ved innlepet over vannoverflaten (der
soyle 2 er tatt ut var sedimentene fortsatt under vann i april, men veldig tett p
vannoverflaten). Ulike redoksforhold tidvis i bassenget kan forklare forskjellene nedover 1
soyleprofilet ved at de overste sedimentene vil utsettes for sterre endringer i redoksforhold
gjennom aret. Generelt forer oksidasjon av anoksiske sediment til en remobilisering av
tungmetaller (Caille et al. 2003). Kobber og Sb hadde som nevnt sterre konsentrasjoner
totalkonsentrasjoner i midterste sjikt sammenlignet med over- og underliggende sjikt, men
mer i bunn- sammenlignet med toppsjiktet. Det kan ikke utelukkes at dette kan komme som
folge av remobiliserte metall fra topplaget ned 1 midterste lag som folge av fluktuerende
vanniva, og kan komme som folge av at vannspeilet ikke senkes helt ned til 20-30, men heller
fluktuerer 1 de to everste sedimentlagene. Dette er ikke undersekt i denne oppgaven.
Forklaringen pa hvorfor dette (storst konsentrasjon i midterste sjikt) ikke gjelder Cd, Zn og Pb
kan ligge 1 at de viser andre trender med de geokjemiske faser i sekvensiell ekstraksjon, som
da besitter andre egenskaper under fluktuernede vanniva. Det kan heller ikke utelukkes det

har en sammenheng med vegetasjonsmengden i profilet og rotsystemer.

3. Lavere totalkonsentrasjoner i toppsjiktet av sedimentet kan ogsé forklares med at disse
sedimentene ligger tettere pd overliggende vannkolonne, og dermed vil det vare en storre
salttilforsel som forer til at metall remobiliseres som folge av gkt konkurranse med ioner om

binding til mineraler og organisk materiale.

Forste dag med salting for sesongen ble utfort dagen for provetaking (22. Oktober 2010) fra
sedimentasjonsbassenget (Meland 2011). Det var 2 mm med nedber 21. og 22. oktober (UMB
2010). Med sa lite nedber fra salting tok sted til provetaking ble utfort kan man ikke anta noe
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stor tilforsel av salt i noe stor grad til dette bassenget for sedimentprovene ble tatt. Det saltet
som finnes der kommer trolig fra forrige vintersesong. Det betyr at mye av reaksjonene kan
ha funnet sted for provene ble tatt med tanke pd vegsalt, og kan ha fort til en tidligere
mobilisering av metaller i kompleks med salt og en migrering nedover i sedimentene.
Béckstrom et al. (2004a) utforte sekvensiell ekstraksjon med et tilsatt steg med saltlesning
som ekstraktant pa jordprever og stovprever fra veg. Undersegkelsen viste at andel ekstrahert
Cu okte med dybde, noe som kunne indikere at Cu i1 overflatelaget allerede var blitt
mobilisert, og hadde sannsynligvis migrert nedover i sedimentet. I undersokelser utfort av
Leistad (2007) pé sediment fra denne dammen (tatt ut i januar 2007) ble det tilsatt salt 1
okende konsentrasjoner til sedimentet for & se pa eventuell remobilisering av metall. Det ble
ikke pavist noen remobilisering av metall med ekende saltkonsentrasjoner, og det kan tyde pa
at reaksjoner allerede har funnet sted og at en remobilisering allerede har skjedd. I en
undersgkelse av Meland et al (2010a) pé utlepsvannet fra Vassum sedimentasjonsbasseng,
hvor de sé pa effekten av ulike variabler (opplest organisk karbon (DOC), klor og opplest
oksygen (DO)) pa opplest metall, var det kun DOC som var signifikant som variabel alene.
Okte saltkonsentrasjoner hadde derfor ingen stor pdvirkning pd de oppleste metallene
(Meland et al. 2010a). Salttilforsel pa sediment fra fangdammer med liten pavirkning fra veg,
og dermed mindre tilforsler av vegsalt viser imidlertid det motsatte (Nyheim 2011). Det vil si
sediment som er utsatt for stor salttilforsel slik som sedimentbasseng langs veger, responderer
mindre til nye tilforsler fordi porevannet ogsa vil kunne inneholde salt, og pad denne méten far
man ikke de samme endringer ved salttilsetning som kan fordrsake en remobilisering av
metallene. Resultater fra sekvensiell ekstraksjon viser at lite av metallene ligger som labile
fraksjoner, og metaller som eventuelt har vert bundet 1 klorkompleks kan ha blitt
remobilisert. Det ble ikke funnet statistisk signifikante forskjeller i fraksjonsmenster nedover 1
sedimentene, og dette kan tyde pa at det ikke ligger en storre andel metall bundet til salt 1
dybden sammenlignet med topplagene, slik som ble observert for jord og stevprever langs
veg 1 Béckstrom et al. (2004a) sin underseokelse. Metaller bundet til salt antas derfor ikke a ha
blitt transportert nedover i sedimentene ved en eventuell saltmobilisering i topplaget, men kan

ha blitt remobilisert vekk og ut.

4. Leirinnhold i sedimentene kan i stor grad pavirke andel metaller som holdes igjen i
sedimentene. Ut ifra totalkonsentrasjonene av metall som generelt oker nedover i profilet, er

det en teori at dette kan komme som folge av okt andel leire med dybden og dermed storre
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andel bundet metall. Kloritt og illitt, som det er pavist mest av i disse sedimentene viser

derimot en trend med & minke nedover 1 profilet.

Sammensetning av leirmineraler spiller en stor rolle pd adsorpsjons- og desorpsjonsprosesser.
Adsorpsjon avhenger av egenskapene til leirmineralene; hoy spesifikk overflate,
kationbyttekapasitet og pH til mineralene resulterer i hoy retensjon for ulike metaller.
Overflateladning spiller en stor rolle. Leire er gode bindere av metaller fordi de har en stor
andel negative bindingsplasser og har hovedsakelig negativ overflateverdi (Brady & Weil
2004). Kloritt og illitt har ikke kationbyttekapasitet som er pavirket av pH i stor grad, men salt
og dermed ionestyrke kan pavirke grad av binding av metall (Li & Li 2000). Okt ionestyrke
ved hey pH forer til at mer Pb>" bindes til illit ved at flere positive kantflater pa leirmineraler
avtar og blir mer negative samtidig med at en ekning av hydrogenioner vil lase opp
karbonater bundet til Pb>". Derfor kan salttilforsel fore til at mer Pb*" bindes til leire i dette
sedimentet (ved en ekning i pH), men pH er ikke malt i denne oppgaven. Endring 1 pH
péavirker leire 1 mindre grad enn organisk materiale. Organisk materiale vil endre
ladningsoverflate med hensyn pa endringer i pH. Med ekende pH eker andel negative
ladningsoverflater pa organisk materiale pd grunn av dissosiasjon av karboksylgrupper og
dermed flere grupper med COO’ som kan binde flere positive metaller. Dermed kan mer
metall bindes til organisk materiale med ekende pH. Det er ikke pavist stor leirfraksjon i dette
sedimentet ved tidligere undersekelser (Leistad 2007). Ved sedimentering av leirfraksjon for
analyse med rongtendiffraksjon ble det observert sma mengder leire. Liten andel leire
sammen med leirfraksjoner lite pavirket av pH tyder pa at leirer har liten pavirkning i dette
sedimentet, og at organisk materiale sannsynligvis spiller en storre rolle angdende variasjoner
1 egenskaper for binding/retensjon av metaller enn leire. Ved observasjon av seyle 2 (kapittel
4.1) kunne man se at det overste sedimentlaget var mer porest enn underliggende lag (noe
som ogsd er logisk fordi det vil veere mer tettpakket i nedre lag), og det er derfor en mulighet
at en bedre oksygentilgang i topplaget sammen med en fluktuering i vannstand legger
forholdene godt til rette for en remobilisering og dermed nedvasking av metaller bundet til
partikler. Dette kan vaere en forklaring pa okt totalkonsentrasjoner i dybden, og er angédende
organisk materiale spesielt aktuelt for Cu, som antas & vere bundet til organisk materiale i

stor grad 1 sedimentene.
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4.1 Vassum sedimentasjonsbasseng har det 1 tidligere undersekelser vist seg at Cd, Cu og Sb
oker 1 konsentrasjon 1 sedimentene mot utlep, slik som forventes med ekende avsetning av
finpartikler mot utlepet, mens det er omvendt for Pb og Zn (Damsgard 2011; Leistad 2007).
Fordelingen av metall som gkte mot utlepet viste seg derimot ikke & korrelere med

kornfordeling i disse undersekelsene.

Ingen korrelasjon med kornfordeling er ogsa observert 1 andre undersekelser pa
sedimentasjonsbasseng for vegavrenning, og har blitt forklart med at bassengene er for darlig
tilpasset en sedimentering og tilbakeholdelse av metall (Clozel et al. 2006). Avsatte sediment
kan derfor ha blitt remobilisert som folge av store vannmengder pé kort tid og dermed blitt
jevnt fordelt utover i bassenget nar det fylles opp av vann og resultert i en jevn
metallfordeling, men de tidligere undersegkelsene 1 Vassum fant som nevnt gradienter i
metallkonsentrasjonene. Antimon, Cu og Cd viste seg 1 de tidligere undersokelsene &
korrelere med gledetap (Damsgérd 2011; Leistad 2007). Det kan derfor utifra de tidligere
undersegkelsene antas at Pb og Zn pavirkes og mobiliseres mer av de fluktuerende forholdene
1 bassenget enn Cu, Sb og Cd. Dette kan vare tegn pé at noen metall styres mer av
redoksforhold, mens andre styres av nedbrytning av organisk materiale og dermed holder seg
mer stabile avhengig av nedbrytningshastigheten av organisk materiale. Arsaken til at
sedimentene ved utlepet kom over vannflaten i sedimentbassenget kom som en folge av at
sedimentene avsettes og fylles opp. Etter hvert vil ogsd mindre partikler avsettes her nér
vannet blir bremset opp som folge av de store sedimentmengdene som blokkerer innlapene.
Etter hvert som vannspeilet minker vil smé partikler vaskes ned i sedimentprofilet. Ved
innlepet vil det veere mer vanskelig for vegetasjon 4 sld rot sammenlignet med lenger ut i
bassenget, men storre mengder organiske materiale mot utlepet i bassenget kan ogsd henge
sammen med en saktere nedbrytning og dermed storre akkumulasjon som folge av mindre
oksygentilgang. Det ble i en undersokelse av Pontier et al. (2004) pa vatmarksbaserte system
observert en generell okning i oksygenbehov pa tross av ulikheter 1 gjennomstremning
gjennom systemet, variasjon i kvantitet og kvalitet av sedimenttilforsel, stromhastigheter og
andre sesongvariasjoner som temperatur og tilgang pa organisk materiale. Studien til Pontier
et al. (2004) viste at Cu var mest pavirket av nedbrytning av organisk materiale i ulike
sediment og i ulike deler av systemet, mens Zn i samme undersokelse og sediment ble antatt
a veere assosiert til partikler som lett kunne transporteres fra innlepssedimentene under
varierende flomforhold pa grunn av resuspensjon og transport nedstrems. Dette er i samsvar

med resultatene fra sekvensiell ekstraksjon, hvor Cu var sterkt assosiert med fraksjon for lett
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oksiderbart materiale (som organisk materiale) og Zn var assosiert med fraksjon for lett
reduserbart materiale (slik som Fe-, Mn-oksider) og dermed kan vare bundet til partikler som
lett kan remobiliseres. Endringer 1 stramningsforhold og tilfersel av oksygen til grunne
innlepssedimenter kan resultere i lokale endringer av pH 1 porevann som favoriserer
mobilisering av Zn (Pontier et al. 2004; Tessier et al. 1989). Et heterogent vatmarksmiljo
(som dette bassenget kan sammenlignes med) innebarer at mange prosesser skjer samtidig.
De ulike hastigheter av disse reaksjonene bestemmer om sedimentene oppferer seg som
sinker eller kilder til metall i vannkolonnen, og noen metall er mindre forutsigbare enn andre

(Pontier et al 2004).

5.2.3. Sekvensiell ekstraksjon av tungmetall i sediment og deres fraksjonsmgnster
Bly, Zn og Cd viser en stor gkning over til fraksjon III (fraksjon for reversibelt bundet

materiale), og en slik ekning i1 ekstrahert mengde som felge av endring av pH, kan tyde pa at
disse ligger bundet som karbonater. Kadmium, sink og bly er ogsa metallene som hadde en
okning i totalkonsentrasjoner nedover i sedimentprofilene. Bly viser 1 tillegg stor andel
ekstrahert i restfraksjonen (ikke tilgjengelig), og dette indikerer at Pb kommer fra ulike
geokjemiske faser. Cu viser storste utlekk i fraksjon V (fraksjon for oksiderbare
komponenter). Det var lite Cd, Zn og Pb som ble ekstrahert i fraksjon for lett oksiderbare
komponenter, og det kan derfor antas de er lite pavirket av organisk materiale. Den storste
forskjellen 1 PCA er for Sb, som skiller seg ut fra de andre metallene ved & ekstraheres i storre
andeler i de labile fraksjoner, med sine sterste utlekk 1 fraksjon II og III, noe som i

utgangspunktet indikerer at Sb 1 storst grad er elektrostatisk bundet.

Av andelen Sb som ligger som elektrostatisk bundet antas det at mesteparten er bundet i
klorkompleks. Det ble i en undersokelse pa tunnelvaskevannet fra Nordby-tunnelen funnet
metall assosiert til lavmolekylare spesier (LMM-spesier) og disse varierte med hensyn pa
ladning (Meland et al. 2010a). 37% av variasjonen kom som folge av neytralt ladet
tilstandsformer i LMM-fraksjonen, og folgende metall var assosiert med denne fraksjonen:
As, Ca, K, Mg, Ni, Sb og Zn. Dette kunne indikere at flere av disse var bundet i ulike
kompleks eller dannelse av neytralt ladete ionepar ved elektrostatisk interaksjon mellom
kation og anion som folge av vann med hey ionestyrke (Meland et al 2010a). Denne
undersegkelsen viser at Sb til sammen har stor prosentandel elektrostatisk bundet, reversibelt
bundet i sedimentet og bundet til lett oksiderbart materiale (til sammen 64% av ekstrahert Sb)
indikert av sekvensiell ekstraksjon, og dette kan tyde pa at Sb ligger bundet i kompleks med
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klor (CI'), organisk materiale og karbonater. Antimon vil dermed vare utsatt for endringer 1
ionestyrke og endring i pH. Til sammen utgjer andel ekstrahert fra fraksjon I og II folgende
prosentandeler av ekstrahert metall: Cu: 0.4%, Zn: 4%, Cd:5%, Sb: 36%, og Pb: 0.1 %. Som
tidligere nevnt er sannsynligvis prosentandel ekstrahert Sb mindre enn utregnet fra
sekvensiell ekstraksjon fordi totalprevene viser et mye storre innhold av Sb. Derfor kan man
anta andelen av de undersgkte metallene 1 oppleste tilstandsformer (vannleslige salter) og som

elektrostatisk bundne metaller 1 sedimentet er lav.

Ekstraksjonsvaeskene brukt i ekstraksjonsprosedyren og konsekvenser av metoden pa
sedimentene

Ekstraksjonen av metaller i de ulike fraksjoner og definisjon av hvilke faser de tilherer er
operasjonelt definert, og det har i mange undersekelser vist seg & vere feilkilder i ulike
fraksjoner, ofte pd grunn av ekstraksjonsvasken brukt. Reduserte sedimenter kan representere
en feilkilde hvis dette ikke er tatt hensyn til under ekstraksjonen og ved proveuttak og
preparering (Peltier et al. 2004).

Fraksjon I og II representerer de labile fraksjonene i sekvensiell ekstraksjon. I fraksjon I
brukes kun de-ionisert vann for 4 ekstrahere andel metall som ligger 1 vannleselig fase. I og
med at sedimentene ristes opp pa rullebord er det mulig at fraksjon I vil representere en storre
andel vannleslige metall som folge av at partiklene far en storre overflate i kontakt med
vannfasen, men det kan vere dette er realistisk med tanke pé sedimenter som remobiliseres i

et sedimentasjonsbasseng som foelge av store nedbersmengder inn i dammen pa kort tid.

Fraksjon III representerer reversibelt bundne metaller, for eksempel metaller bundet til
karbonater. I en undersokelse av Meland et al (2010b) pé tunnelvaskevann fra Nordby-
tunnelen ble det funnet av vaskevannet inneholdt heye konsentrasjoner av Ca 1 tilegg til
organisk materiale (spesielt lavmolekylare spesier.) (Meland et al. 2010b). pH er i
utlepsvannet fra Vassum fangdam tidligere malt som pH 7,5 (Meland et al. 2010a). Leistad
(2007) har malt pH som pH 8 i midten av sedimentasjonsbassenget. Damsgard (2011) har
malt pH til 8,1 ved innlepet av bassenget i mai. Ogsa jord ved siden av veger har vist seg &
veare relativt basiske med relativt hey pH og heyt innhold av Ca (Béckstrom, M. et al. 2004).
Hoy alkalinitet, hoy pH og lavt redokspotensial stetter opp om at metaller er bundet til
karbonater. Det er foreslatt 1 andre studier at aerob behandling av anoksiske sediment kan fore

til at blant annet Cd og Zn bundet til sulfid remobiliseres og danner kompleks med karbonater
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(Caille et al 2003;(Wallmann et al. 1993). I en studie av Zoumis et al. (2001) hvor sekvensiell
ekstraksjon pa oksiderte og anoksiske sedimentprever ble sammenlignet, skjedde en
reduksjon av Cd og Zn i fraksjon for organisk materiale og sulfider i de oksiderte
sedimentene, men en egkning i fraksjon for metall bundet til karbonater ved remobilisering.
Dette kunne skje som folge av flom eller bioturbasjon. Da mal av redokspotensial i denne
undersegkelsen, og tidligere funn av metanbakterier (Corneliussen 2007) indikerer sterkt
reduserende forhold 1 disse sedimentene, er det muligheter for at det kan ha skjedd en
overestimering av Cd og Zn 1 karbonatfasen som folge av oksiderte sediment tatt ut fra
anoksiske forhold. Derfor kan andel Cd og Zn som bundet til karbonat vere overestimert. I og
med at Cd og Zn viser korrelasjoner med hensyn pa egenskaper under sekvensiell ekstraksjon,
kan det bety de er assosiert med samme karbonatfase, eventuelt samme oksiderbare fase (som

organisk materiale og/eller sulfider) (Koretsky et al. 2006).

Fraksjon IV skal representere lett reduserbart materiale (Fe-, Mn-oksider). Det er gjort
undersegkelser pa Zn 1 anoksisk sediment som tyder pd at store andeler Zn kan feil-
identifiseres som bundet til Fe-, Mn-oksider nar det egentlig skulle vert ekstrahert ut bundet
som sulfid 1 oksidert fraksjon (neste fraksjon) (Peltier et al. 2004). Dette kan skyldes
ekstraksjonsvasken (forsuret NHOH*HC]l), og termodynamiske utregninger indikerer at
metall assosiert med sulfidfaser kan laoses opp ved bruk av dette ekstraksjonsmiddelet
(Wallmann et al. 1993). P4 grunnlag av de lave redokspotensialene malt i dette sedimentet, er
dette en mulighet. Dette kan ogsa vere tilfellet med Pb og Cd (Wallmann et al. 1993). I en
undersegkelse av Calmano & Forstner (1983) hvor de utferte sekvensiell ekstraksjon pa
sediment og brukte forsuret NHOH*HCI, viste det seg at Zn og Cd hadde storre hastigheter
for remobilisering enn sammenlignet med Cu og Pb. Dette kommer som en folge av at
ekstraksjonsmiddelet loser ut de metallfraksjonene som hovedsakelig tar del 1 geokjemiske og
biokjemiske prosesser som foregér over en kort tidsperiode. Dette kan forklare hvorfor Pb
ogsa ikke ble ekstrahert ut i like stor grad som Zn og Cd. Ut ifra hva den sekvensielle
ekstraksjonsprosedyren skal representere endringer i miljoet, kan det derimot vaere mer
passende at det er metaller som loses raskt ut som representeres, spesielt i
sedimentasjonsdammer slik som 1 denne undersekelsen som er sma og dermed kan bli utsatt

for kjappe endringer 1 miljoet som “forsvinner like fort som de kommer”.

I Fraksjon V presenterer organisk materiale og sulfider (lett oksiderbart materiale). Buykx et
al. (2000) (referert til av koretsky et al. 2006) observerte at lufting av Cu hadde liten

pavirkning pé fordeling av Cu, og dette ble forklart med at Cu hovedsakelig var assosiert med
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organisk materiale i pravene (Koretsky et al. 2006). Mesteparten av Cu er ekstrahert 1 denne
fraksjonen, og veldig lite Cu er ekstrahert i fraksjon III, noe som tyder pa at en eventuell
remobilisering av Cu til andre fraksjoner som folge av oksidering ikke har skjedd (Koretsky et
al. 2006). Tidligere undersokelser i Vassum sedimentasjonsbasseng har vist en korrelasjon
med organisk materiale som gker mot utlep. Dette stotter antakelsen om at hovedandelen av
Cu er bundet 1 organisk materiale i denne dammen. Det er derimot store variasjoner blant
ulike undersokelser angdende hvilke metall som er bundet til organisk materiale (Durand et al.
2004). Undersokelser der sedimentene er preget av anoksiske forhold er begrenset av for liten
kunnskap om naturen til lost organisk materiale 1 anoksiske sediment selv om slike sediment

er kjent for sitt heye innhold av organisk materiale (Caille et al. 2003).

5.2.4. Kontraster mellom sekvensiell ekstraksjon og totalkonsentrasjoner av metall
Andel ekstraherte metaller 1 restfraksjon i sekvensiell ekstraksjon sammenlignet med

ekstrahert totale metallkonsentrasjoner (oppsluttet i hydrogenfluorid) tyder pa at det ikke er
mistet mye sediment under ekstraksjonen og at det ikke er store analytiske feil 1 sekvensiell
ekstraksjon. Dette er med unntak for Sb, og er nevnt tidligere i oppgaven. Da det ikke er noen
statistisk signifikante forskjeller pa innholdet av metaller nedover i profilet med sekvensiell
ekstraksjon, vil det si at sgylen er forholdsvis homogen med tanke pa ekstraksjonsmenstre,
siden metallenes tilstandsform ikke endres i stor grad nedover i sedimentprofilet, og dermed
er uavhengig konsentrasjonsgradienten for totale metallkonsentrasjoner i sedimentprofilet.
Dette er i trad med andre studier (Clozel et al. 2006). Ogsa i1 Clozel et al (2006) sin
undersekelse var sedimentene homogene ut ifra resultater fra sekvensiell ekstraksjon, noe som
ifolge forfatterne var uforventet med tanke pd infiltrasjonsdammene hvor redoksforhold
utsettes for variasjoner (vekslende torre og véte perioder). Homogenitet pa tross av vekslende
véte og terre forhold kunne forklares med at ved fravaer av sulfat/sulfid-likevekt kan effekten
av terking og oksidasjon bli redusert. Det er som tidligere nevnt ikke malt pa sulfider i dette
sedimentet, og det er heller ikke gjort underseokelser pd grad av reduserende forhold (annet
enn funn av metanbakterier (Corneliussen 2007), som indikerer et niva forbi
sulfidproduserende bakterier (Berner 1981). Et fravaer av sulfid/sulfat kan forklare hvorfor det
ikke ble observert signifikante forskjeller mellom ekstraksjonsmenstre av metallene fra
sedimentene som funksjon av dybde i sedimentet, og kan ikke utelukkes som en mulig

forklaring.
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Kort oppsummert. Glodetap som indikasjon pa organisk materiale viser liten variasjon ned i
sjiktene. Dette sammen med ingen variasjoner 1 tilstandsform for metallene nedover i profilet,
kan tyde pd like forhold nedover i sedimentene. Det er mindre leire i de 20-30 cm ned i
profilet, men denne typen leire (illitt og kloritt) er lite avhengig av pH. Om forholdene
nedover 1 sgyla er konstante under senhosten (som indikert med sekvensiell ekstraksjon), kan
det vaere fare for endringer og mobilisering av metall mot var og sommer, nér det vil skje

store endringer og variasjoner i vanntilforsel sa vel som vannkvaliteten.

5.2.5. Biotilgjengelighet av metaller i sedimentene
Med utgangspunkt i metallenes geokjemiske faser ut ifra fraksjonering i sekvensiell

ekstraksjon, kommer det frem at metallene er utsatt for endringer i pH og redokspotensial
samt nedbrytning av organisk materiale. Dette kan vere en gkning i redokspotensial og
nedgang i pH som folge av bedre tilgang til oksygen. Da sedimentasjonsbassenget utsettes for
fluktuerende vannstand avhengig av sesongen, vil metallenes remobilisering og dermed
biotilgjengelighet vare avhengig av tid pd aret. Det er observert at sedimentene kommer over
vannstand mot sommeren, og som en folge av dette kan det skje en remobilisering av
metallene i1 toppsjiktet sammen med vannfronten som beveger seg ned i sedimentet. Metaller
mest utsatt for redokspotensial og endringer i pH vil mobiliseres i storst grad. Med
utgangspunkt i at mesteparten av metallene er bundet til Fe-, Mn-oksider som definert ut ifra
ekstraksjonsprosedyren, kan det skje en remobilisering av Cd, Zn og Pb nir vannivé synker,
og dette kan fore til en transport nedover i sedimentet. Kobber kan ogsa remobiliseres, men
sannsynligvis som folge av nedbrytning av organisk materiale eller som bundet 1 kompleks
med organisk materiale. Mot hest og vinter igjen vil vannstremning inn til
sedimentasjonsbassenget oke, og sedimentene kan re-distribueres rundt i bassenget, og
dermed transporteres videre. Biotilgjengelighet og akkumulering av metaller varierer med
hensyn pa mottakerorganisme og hvilket metall det er snakk om (Reinfelder et al. 1998).
Noen metall er mer essensielle enn andre og kan derfor tas opp i sterre grad enn andre metall
som ikke er viktige for organismen (Walker 2001). I tidligere undersekelser 1 Vassum pa
opptak av metaller fra sediment og vann av libeller i mai, viste det seg at opptak av Zn var
storre hos libeller mot utlopet enn ved innlepet, og dette var det eneste metallet som viste en
slik trend (Damsgard 2011). Det kan tyde pé at Zn er mindre tilgjengelig ved innlepet (hvor
det ogsa som tidligere nevnt var minkende gradient av Zn mot utlepet i sedimentene 1

tidligere undersekelser). En mulighet kan vere at Zn befinner seg i storre grad lenger ned i
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sedimentet, og dermed ikke er like tilgjengelig for libellene i toppsjiktet. Dette stemmer
overens med denne undersekelsen hvor det er signifikante forskjeller nedover i
sedimentprofilet for Zn, hvor Zn gker i dybden. Undersekelser pé oksidering av sediment har
vist at Zn raskt readsorberes til partikler (Eggleton & Thomas 2004; Slotton & Reuter 1995).
Forskjellene blant opptak av Zn ulike steder i dammen 1 Damsgérd (2011) sin undersokelse
var derimot ikke signifikante (p>0,05). Kadmium, Sb, Pb og Cu viste en avtagende trend i
libellene mot utlepet i Damsgérd (2011) sin undersekelse (hvor Cd, Sb og Cu hadde
signifikante forskjeller (p<0,05)) og dette stemte overens med sedimentanalyser i samme
undersgkelse. Metallene var dermed mer tilgjengelig 1 sedimentene ved innlgpet. 1 og med at
vannstanden varierer mest ved innlepet, er det vanskelig & si noe om opptaket av metaller i
libellene 1 og med at dette ogsa kan pavirke deres leveforhold sammenlignet med libellene 1
sedimentene ved utlepet. Sedimentene 1 Damsgard (2011) sin undersokelse og opptaket av
metall 1 libellene er gjort i mai, og det er vanskelig & sammenligne dette med resultater fra
sediment tatt ut i oktober. Sterkt redusert sediment som i sommertid kommer over vanniva og
blir utsatt for oksidasjon kan vaere ugunstig med hensyn pé biotilgjengelighet 1 og med en
oksidasjon kan fore til en remobilisering . Det kan forklare hvorfor de fleste metallene viser et

storre opptak i libeller ved innlgpet sammenlignet med utlop.

Dette vil ogsa pavirke hva slags teknikker som best tilpasset ved behandling av de
forurensede sedimentene for & kunne redusere metall i den vandige fasen, og dermed redusere
biotilgjengelighet (Karlsson 2009). Ved en sapass stor akkumulasjon av sedimentene at
innlepet tettes, kan en effekt vare at hensikten med sedimentering ut 1 bassenget ikke
oppfylles, og smé partikler vil heller remobiliseres fra sedimentene ved innlepet nér
vannmengdene igjen eker og roter opp sedimentene. Mangel pé vedlikehold er &rsaken til
dette. En losning kan vere a renske sedimentene i sedimentasjonsbassenget ofte nok til at
sediment ikke kommer over vanniva. Flere undersokelser viser ogsa til at sedimentbasseng
som mottar vegavrenning ma renskes oftere for 4 beholde et konstant vanninva (Karlsson
2009). Grad av remobilisering er lav i sediment som ikke blir utsatt for store endringer i

redokspotensial og pH (Forstner et al. 1989).

For & bedre kunne konstatere store endringer i redokspotensial og pH ma det tas malinger pa
ulike tider gjennom aret, slik at man kan observere eventuelle endringer i redokspotensial og
pH som folge av sesongvariasjoner. Selv om Cu er mer stabilt som bundet til organisk
materiale, er Cu og Zn metallene som forurenser sedimentet i storst grad, og dette stemmer

overens med akkumulerte mengder av Cu og Zn 1 libeller fra tidligere undersekelser
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(Damsgérd 2011). Organisk materiale er en av de viktigste pavirkningene angéende
biotilgjengelighet av metaller 1 redusert sediment (Wood & Shelley 1999). Selv 1 smé
mengder utgjer organisk materiale en viktig komponent ved at de er inkludert i metabolske
reaksjoner, og er derfor en transportveg til matkjeden for metaller som Cu og Cd (Forstner et

al. 1989), og organisk materiale kan ogsa vare suspendert i losning.

5.2.6. Valg av metode
Sekvensiell ekstraksjon pd sediment

Som denne diskusjonen viser kan det vaere vanskelig & tolke hvilke geokjemiske faser
metallene er fordelt i ved bruk av kun sekvensiell ekstraksjon pd sedimentet. Da sekvensiell
ekstraksjon er operasjonelt definert pa grunnlag av at ekstraktantene ikke er spesifikke nok
bor det tas bruk metoder i tillegg for & kunne determinere hvilke faser som loses 1 de
sekvensielle trinnene (Tessier et al. 1979). Dette kan for eksempel gjores ved a bruke
rongtendiffraksjon pd en prove fra sedimentet i hvert sekvensielle trinn. Dette er spesielt
anbefalt ved mistanke om reduserte sedimenter fordi metaller bundet til sulfider kan lases ut
tidligere 1 ekstraksjonen, som tidligere nevnt. Ifalge Peltier et al. (2004) er bruk av XAS (X-
ray absorption spectroscopy) og AVS (Acid volatile sulfide) analyse nyttig som kontroll pd
sekvensiell ekstraksjon pa sediment og deteksjon av sulfidfaser, men at det er ogsé et
spersmél om gkonomi og hvor neyaktig metoden behever & veare i forhold til hva som er
formélet med undersokelsen. Et annet alternativ ved reduserende sedimenter er & bruke andre
sekvensielle metoder mer tilpasset anoksiske sediment. Eksempler er metoder hvor
oksiderbart materiale blir ekstrahert for ekstraksjon pa Fe- og Mn-oksider (Ahnstrom &
Parker 1999 referert til av Peltier et al. 2004).

Det kunne vert interessant 4 se pé forskjeller pa ulike provepunkter i dammene med hensyn
pé fordeling av metaller ved & utfore sekvensiell ekstraksjon pé ulike provepunkt. Mer
fordelaktig vil det vere & utfore sekvensiell ekstraksjon pa sediment fra bassenget fra ulike
tider pa dret for 4 se pa eventuelle endringer, og samtidig male pd parametere angdende hvilke
nivaer av reduserende forhold som oppstar i sedimentene. Dette er fordi det gjor det enklere &
estimere endringer 1 metallenes tilstandsform og dermed ogsa potensialet for remobilisering

og biotilgjengelighet.
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Prgver av porevann

Metoden for uttak og analyse pa porevann med bestemmelse av metaller viste seg & vare en
mer neyaktig metode da undersokelsen ble mélt pd nytt uten & inkludere platina-grunnstoff og
ved bestemmelse av et mindre antall grunnstoff (lang analysetid pa instrumentet forer til
storre drift under malingen). Blankprevene var allikevel forurenset, noe som skyldes at det
ikke er jobbet rent nok, og den sterste forurensningen kom sannsynligvis da blankprevene
madtte overfores til nye ror. Dette kunne forklares med at mange av metallkonsentrasjonene i
blankprevene var langt hoyere enn selve pravene, og det var kun blankprevene som matte
overfores til nye rer. Arsaken til at beholderne til blankpravene sprakk er sannsynligvis som
folge av en storre utvidelse 1 vannet ved nedfrysing pa grunn av mindre saltinnhold i vannet
sammenlignet med porevannsprevene. Metoden 1 seg selv er allikevel en enkelt utforbar og
rimelig metode for undersokelse av metaller 1 porevann, og utfallet av metoden kunne vert
vellykket om forurensningen ikke hadde skjedd og porevannet i maling nr 2 ikke hadde veert

tint opp for deretter & nedfryses igjen.

Andre metoder for uttak av porevann kan vere & bruke tensjonsmeter med sug. P4 denne
madten vil man ogsd kunne ta ut porevannsprevene direkte fra sedimentet in situ. Det kan vare
fare for at filteret tetter seg ettersom partikler suges opp mot inntaket pa tensjonsmeteret. Ved
a utfore en storrelse-, ladning-fraksjonering pa stedet vil man ogsd kunne finne fordeling blant
LMM- og HMM-spesier for & kunne gi et bedre estimat pd potensial for biotilgjengelighet 1

porevannet. Dette ber da gjeres for sedimentbassenget fryser.
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6. Konklusjon
Fullstendig grunnstoffanalyse pd sedimentsgyle tatt fra midten av Vassum rensebasseng viser

signifikante variasjoner (p<0,05) blant metallkonsentrasjonene i dybden, hovedsakelig en
okning av metallene Pb, Zn og Cd, med unntak for Sb og Cu som har en sterre akkumulasjon
1 midten av seyleprofilet. Denne ekningen kan indikere en transport av metaller nedover i
sjiktene, og kan vere forarsaket av fluktuerende vannstand og en remobilisering av metallene,
men det kan ikke utelukkes det ikke kommer som folge av variasjon 1 vannkvalitet.
Klassifikasjon av sedimentene med Klif sitt klassifiseringssystem viser at sedimentene er

ubetydelig forurenset med Cd og Pb, og moderat til markert forurenset med Zn og Cu.

Resultater fra sekvensiell ekstraksjon viser at Cu er bundet til oksiderende materiale, som
organisk materiale. Kadmium, Zn og Pb er bundet til lett reduserbart materiale, som Fe- og
Mn-oksider, og til reversibelt bundet materiale, som karbonater. Bly har i tillegg en stor andel
bundet til restfraksjonen, og befinner seg sannsynligvis i flere ulike geologiske faser. Antimon
er jevnt fordelt mellom alle fraksjoner 1 sekvensiell ekstraksjon, men fullstendig
elementanalyse med ekstraksjon i HF viser at Sb er lite ekstrahert ut 1 restfraksjon under
sekvensiell ekstraksjon, og tyder pa at HNOj er et upassende ekstraksjonsmiddel for Sb fra
sediment. Mél av redokspotensial in situ tyder pé at det er sterkt reduserende forhold 1
sedimentene. Som folge av reduserende forhold 1 sedimentene, er det mulig metaller 1

sekvensiell ekstraksjon er feilidentifisert som folge av en oksidering av sedimentene.

Sedimentene har et potensial for biotilgjengelighet ved at metaller kan remobiliseres som
folge av endringer i redokspotensiale og pH. Dette kan skje som folge av sesongvariasjoner 1
sedimentene da vannstand pd stedet er fluktuerende ulike tider pa dret. PCA pa resultater fra
sekvensiell ekstraksjon viser ingen signifikante forskjeller mellom sjiktene (p>0,05) med
hensyn pé fraksjonsmenster, og dette kan bety de kjemiske forholdene nedover 1 sedimentene
er jevne nedover sedimentprofilet. Provene er tatt pa senhesten med vannstand over
sedimentene. I april var sedimentene under vann med innlepet mot midten av bassenget, og
det er observert fluktuerende vannstand pa stedet. Dette kan fore til en remobilisering av
metall nér vannstand minker og sedimentene kan bli oksidert. Nar bassenget senere fylles opp
igjen kan sedimentene redistribueres rundt i bassenget, og metall bundet til partikler kan

derfor vaere mer biotilgjengelige.
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Rongtendiffraksjon pé sedimentene viser sterst innhold av leirmineralene kloritt og illitt, som
er leirer lite pavirket av pH, og dermed kan det antas sesongvariasjoner har liten pavirkning
pé leirfraksjonen, og det antas organisk materiale spiller en storre rolle ved binding av metall 1
disse sedimentene, men dette gjelder 1 hovedsak for Cu som ut ifra sekvensiell ekstraksjon

hovedsakelig liger bundet i fraksjon for oksiderbart materiale.

Prover av porevann viser et innhold av metaller som er typisk for vegavrenning. Innholdet av
disse metallene 1 porevannet viser til en tilgjengelighet av metallene 1 porevannet, men det er
ikke undersegkt pd LMM- eller HMM-spesier, og dermed er det vanskelig & gi indikasjon pa
biotilgjengelighet da LMM-spesier har storre potensial for & tas opp av organismer i sediment
og vann. For & kunne utfore en storrelse ladning fraksjonering in situ anbefales det & bruke

andre metoder i felt for uttak av porevann.
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Innvekter for sediment til sekvensiell ekstraksjon og fullstendig elementanalyse
(inkludert referansematerialer)

Tabell 1. Innvekter for sediment fra sgyle 2 til sekvensiell ekstraksjon forsgk 1 og 2 inndelt etter sjikt (1-3)
og parallell per sjikt (1-3).

Forspk 1 Forsok 2

Sjikt Parallell Innvekter (@) Innvekter (g)

0-10 1 2,0165 2,0063

10-20 2 2,0804 2,0061

20-30 3 2,0437 2,0218

0-10 1 2,0070 2,0314

10-20 2 2,0192 2,0032

20-30 3 2,0158 2,0186

0-10 1 2,0025 2,0194

10-20 2 2,0089 2,0893
_20-30 3 2,0139 2,0070

Tabell 2. Innvekter for sediment og sertifisert referansemateriale brukt til fullstendig elementanalyse pa
sediment fra sgyle 2.

Type sediment/jord Innvekt (q)
San Jaques Soil 0,229
1643e 0,288
NCS DC 7325 0,259
Sjikt 0-10 cm, paralell 1 0,224
Sjikt 0-10 cm, paralell 2 0,247
Sjikt 0-10 cm, paralell 3 0,210
Sjikt 10-20 cm, parallell 1 0,264
Sjikt 10-20 cm, parallell 2 0,203
Sjikt 10-20 cm, parallell 3 0,255
Sjikt 20-30 cm, parallell 1 0,215
Sjikt 20-30 cm, parallell 2 0,301

—Siikt 20-30 cm, parallell 3 0,252
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Grafisk fremstilling av UltraCLAVE®-program
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Figur 1. Grafisk fremstilling av program til UltraCLAVE® brukt til dekomponering av sediment.
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Tabell 1. Viser konsentrasjoner (mg/kg) av metallene malt med ICPMS fra sekvensiell ekstraksjon.
Ekstraksjonen bestar av seks steg, I - VI, og hvert trinn er utfgrt pa 3 sjikt fra sgyle 2, delt etter dybde: 0-10
cm, 10-20 cm og 20-30 cm. Konsentrasjonene er oppgitt med gjennomsnitt og standardavvik (n = antall

paralleller av hver prgve). Prgver under kvantifiseringsgrensen er angitt ved <LOQ.

Fraksjon-steg Dybde (cm) Cu Zn Cd Sb Pb

I 0-10 0,20+ 0,01 0,12 0,03 <LOQ 0,18 + 0,01 <LOQ 6
10-20 0,30+ 0,04 0,18 + 0,04 <LOQ 0,32 + 0,02 <LOQ 6

20-30 0,13+ 0,01 0,17 = 0,05 <LOQ 0,34 + 0,01 <LOQ 6

11 0-10 0,5+0,1 23,0:20,8 <LOQ 0,37 + 0,03 <LOQ 6
10-20 0,2+0,1 282 <LOQ 0,53+ 0,03 <LOQ 6

20-30 <L0Q 4022 <LOQ 0,59 + 0,01 <LOQ 6

111 0-10 4,0=+0,5 152+ 7 0,07 « 0,02 0,55 0,05 41-0,2 6
10-20 2,2+0,2 196+ 5 0,074 + 0,003 0,6+0,2 4,30 +0,10 6

20-30 <L0Q 290+ 19 0,048 « 0,008 0,65 + 0,09 73=03 6

v 0-10 3,7+0,3 291 +6 0,09 « 0,01 0,20 « 0,02 55=+03 6
10-20 3,1.0,9 400 + 14 0,113+ 0,006 0,27 + 0,03 6,106 6

20-30 3,6+0,5 560 = 30 0,23 « 0,02 0,21+ 0,02 78=04 6

\Y 0-10 67 +6 44+ 6 0,04 + 0,03 0,37 + 0,09 19+0,1 6
10-20 107 + 3 74+ 4 0,031 « 0,001 06 + 0,1 2,25 0,09 6

20-30 87 +6 90 « 23 0,041 « 0,008 0,3+0,2 28=+02 6

VI 0-10 21+ 2 58+ 2 0,017 « 0,002 0,20 «0,10 6,69 = 0,09 3
10-20 29+ 2 90 « 26 0,020 « 0,003 0,09 + 0,02 94-:0,5 3

3

20-30 302 110 = 26 0,035 + 0,009 0,10+ 0,03 13,8 +0,4

iii
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Resultater fra analyse pa totalinnhold av metaller i porevann fra sgyler A-F fordelt pa
sjikt topp- og bunnsjikt som igjen er oppdelt i gvre og nedre sjikt.

Tabell 1. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff | porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprever (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.

Ag Al* Au Ba Be Bi Ca* Cd Ce
Soyle  Sjiktinndeling (uglL} (mglL) (ugll) (ugl) (ugll) ({ugl) (mg/l)  {ugll) (uglt)
A Toppsjikt Ovre <LD <LD <LD 52 <LD <LD 58 <LD 0,023
Toppsjikt Nedre 0,002 <LD 0,015 50 <LD <LD 67 <0,02 <0,017
Bunnsijikt Ovre 0,0029 <LD 0,011 32 <LD <LD 62 <LD <0,017
Bunnsjikt Nedre 0,0029 <LD 0,03 40 <LD <LD 67 <LD <0,017
B Toppsjikt Ovre 0,002 <LD 0,031 58 <LD <LD 72 0,022 0,036
Toppsjikt Nedre 0,00098 <LD 0.0097 39 <LD <LD 39 <LD 0,019
Bunnsjikt Ovre <LD <LD <LD 25 <LD <LD 46 <0,02 <0,017
Bunnsjikt Nedre <LD <LD 0,011 25 <LD <LD 42 <LD <0,017
C Toppsjikt Ovre 0,0029 <LD 0,0075 44 <LD <LD 64 <0,02 0,023
Toppsjikt Nedre 0,00098 <LD 0,023 44 <LD <LD 75 0,096 0,02
D Toppsjikt Ovre 0,0078 <LD <0,0062 34 <LD <LD 45 <LD <0,017
Toppsjikt Nedre 0,0098 <0,0039 0,017 38 <LD <LD 46 <LD <0,017
Bunnsjikt Ovre 0,0049 <0,0039 <0,0062 22 <LD <LD 43 <0,02 0,024
Bunnsjikt Nedre 0,0059 <LD 0,012 20 <LD <LD 46 <LD <0,017
E Toppsjikt Ovre 0,002 <LD <0,0062 36 <LD <LD 58 <0,02 <0,017
Toppsjikt Nedre 0,0029 <LD 0.0075 37 <LD <LD 41 <LD 0,024
Bunnsjikt Ovre 0,00098 <LD <LD 70 <LD <LD 53 <LD 0,019
Bunnsjikt Nedre <LD <LD <0,0062 51 <LD <LD 33 <LD <0,017
F Toppsjikt Ovre 0,0059 0,012 <0,0062 57 <LD <LD 89 <0,02 0,074
Toppsjikt Nedre 0,0059 0,02 0,018 39 <LD <LD 28 0,023 0,032
Bunnsjikt Ovre 0,00098 <LD 0.0086 30 <LD <LD 50 <0,02 <0,017
Bunnsjikt Nedre 0,002 <LD 0,0075 35 <LD <LD 75 <LD <0,017
- Blank 1 <LD <0,0039 <LD <57 <LD <LD <1 <LD <LD
Blank 2 <LD <0,0039 <LD <57 <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 3 <LD <0,0039 <LD <57 <LD <LD <1 <LD <LD
Blank 4 <LD <0.0039 <LD <5.7 <LD <LD <1 <LD <0,017

Tabell 2. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprever (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.
Co Cr Cs Cu* Dy Er Eu Fe*
Soyle Sjiktinndeling {ugiL) {uglL) (uglL) (mg/L) {uglL) (ugiL) (uglL) (mglL)
A Toppsjikt Ovre 34 6.8 0,069 <LD 0.003 0.002 <0,0011 0,079
Toppsjikt Nedre 6 8.5 0,045 <LD 0.002 0,002 <LD 0,06
Bunnsjikt Ovre 5 13 0,042 <LD 0.002 0,002 <LD 0,06
Bunnsjikt Nedre 83 13 0,055 <LD 0,001 0.001 <LD 0,05
B Toppsjikt Ovre 7.2 56 0,075 <LD 0.004 0.003 <0,0011 0.052
Toppsjikt Nedre 4.1 48 0,069 <LD 0.003 0.002 <LD 0.063
Bunnsjikt Ovre 3 6.4 0,034 <LD 0.002 0.001 <LD 0,073
Bunnsjikt Nedre 5.1 83 0,074 <LD 0.002 0,001 <LD 0,09
Cc Toppsjikt Ovre 34 87 0,16 <LD 0,003 0,002 <LD 0,042
Toppsjikt Nedre 39 93 011 <LD 0,002 0,002 <0,0011 0,058
D Toppsjikt Ovre 27 938 0,059 <LD 0.001 0,001 <LD 0,07
Toppsjikt Nedre 5.1 1" 0,067 <LD 0,002 0,001 <LD 0,079
Bunnsjikt Ovre 48 12 0,062 <LD 0.003 0,003 <0,0011 0,063
Bunnsjikt Nedre 56 12 0,047 <LD 0.003 0.002 <LD 0,095
E Toppsjikt Ovre 49 9.3 0,058 <LD 0.001 0.001 <LD 0.042
Toppsjikt Nedre 48 76 0,068 <LD 0.002 0.001 <LD 0,12
Bunnsjikt Ovre 31 55 0,13 <LD 0.003 0,003 <LD 0.041
Bunnsjikt Nedre 3 43 011 <LD 0.001 0,002 <LD 0,047
F Toppsjikt Ovre 44 98 0,15 <LD 0.004 0,002 <LD 0,54
Toppsjikt Nedre 34 98 0,1 <LD 0,003 0,003 <LD 0,15
Bunnsjikt Ovre 3.7 7.9 0,066 <LD 0,003 0,002 <LD 0,043
Bunnsjikt Nedre 38 98 0,051 <LD 0,002 0,002 <LD 0,12
- Blank 1 <LD <13 <0,0091 <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 3 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 4 <LD <LD <0,0091 <LD <LD <LD <LD <0.017

iv
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Tabell 3. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra seyle A-F og 4 blankprover (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.

Ga Gd Ge Hf Ho In Ir K*

Seyle Sjiktinndeling (uglL) (uglt) (uglt) (uglt) (uglt) (uglt) (uglL) (mg/L)
A Toppsjikt Ovre 0,013 <0,0058 <LD 0,002 0,001 <LD <LD 6.1
Toppsjikt Nedre 0,018 <0,0058 <LD 0,003 <LD <LD <LD 6.1

Bunnsjikt Ovre <0.01 <0,0058 <LD 0,0071 0,001 <LD <LD 12

Bunnsjikt Nedre 0,016 <LD <LD 0,0061 <LD <LD <LD 13

B Toppsjikt Ovre 0,053 0,0071 0,012 0,003 0,001 <LD <LD 57
Toppsjikt Nedre 0,021 <0,0058 <0,0098 0,002 0,001 <LD <LD 51

Bunnsjikt Ovre <0.01 <0,0058 <0,0098 0,001 <LD <LD <LD 36

Bunnsjikt Nedre <0.01 <LD <0,0098 0,003 <LD <LD <LD 5

C Toppsjikt Ovre 0,038 <0,0058 <LD 0,0041 <LD <LD <LD 22
Toppsjikt Nedre 0,052 <0,0058 <LD 0,002 0,001 <LD <LD 16

D Toppsjikt Ovre 0,016 <0,0058 <LD 0,011 <LD <LD <LD 33
Toppsjikt Nedre 0,031 <0,0058 <LD 0,011 <LD 0,0019 <LD 44

Bunnsjikt Ovre 0,033 <0,0058 <LD 0,0071 0,001 <LD <LD 22

Bunnsjikt Nedre 0,032 <0,0058 <LD 0,0081 0,001 <LD <LD 24

E Toppsjikt Ovre <0.01 <0,0058 <LD 0,0051 <LD <LD <LD 13
Toppsjikt Nedre <0.01 <0,0058 <LD 0,002 <LD <LD <LD 13

Bunnsjikt Ovre 0,014 <0,0058 0,012 0,002 0,001 <LD <LD 34

Bunnsjikt Nedre <0.01 <0,0058 <LD 0,002 <LD <LD <LD 35

F Toppsjikt Ovre 0,018 0,0071 <LD 0,0081 0,001 <LD <LD 8
Toppsjikt Nedre <0.01 <0,0058 <LD 0,0051 0,001 <LD <LD 95

Bunnsjikt Ovre 0,022 <0,0058 <LD 0,002 0,001 <LD <LD 6,8

Bunnsjikt Nedre 0,023 <0,0058 <LD 0,002 <LD <LD <LD 71

- Blank 1 <0.01 <LD <0,0098 <LD <LD <LD <LD <0,15
Blank 2 <0.01 <LD <0,0098 <LD <LD <LD <LD <LD

Blank 3 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <0,15

Blank 4 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <0,15

Tabell 4. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra seyle A-F og 4 blankprover (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.

La Li Lu Mg* Mn* Mo Na* Nb

Seyle Sjiktinndeling (uglL) {uglL) (ugiL) (mg/L) (ma/L) {uglL) (mg/L) (ugiL)
A Toppsjikt Ovre 0,01 10 <LD 7.9 042 47 95 0,024
Toppsjikt Nedre <0,0078 12 <LD 94 0,41 84 130 0,034

Bunnsjikt Ovre <0,0078 18 <LD 10 0,14 49 440 0.11

Bunnsjikt Nedre <0,0078 20 <LD 12 0,18 8 490 0,1

B Toppsjikt Ovre 0,014 12 0,001 95 14 93 45 0,02
Toppsjikt Nedre 0.01 1" <LD 79 0,45 6,9 39 0,013

Bunnsjikt Ovre <0,0078 26 <LD 6.8 0,24 14 97 0,015

Bunnsjikt Nedre <0,0078 25 <LD 88 0,21 97 130 0,02

Cc Toppsjikt Ovre 0,01 14 <LD 17 1.1 84 <LD 0,093
Toppsjikt Nedre 0,0085 13 <LD 15 15 6 470 0,036

D Toppsjikt Ovre <0,0078 12 <LD 15 0,26 23 <LD 0.19
Toppsjikt Nedre <0,0078 15 <LD 22 0,22 54 <LD 0.16

Bunnsjikt Ovre 0,012 18 0,001 13 0,83 15 630 0.12

Bunnsjikt Nedre <0,0078 14 0,001 16 0,71 12 <LD 0.13

E Toppsjikt Ovre <0,0078 19 <LD 95 0,14 97 420 0,073
Toppsjikt Nedre 0,012 16 <LD 12 0,083 72 450 0,069

Bunnsjikt Ovre 0.0086 97 0,001 54 0,26 52 76 0,021

Bunnsjikt Nedre <0,0078 85 <LD 56 0,11 10 79 0,015

F Toppsjikt Ovre 0,035 22 0,001 19 0,48 8.2 <LD 0,1
Toppsjikt Nedre 0,018 24 0,001 20 0.048 23 540 0,1

Bunnsjikt Ovre <0,0078 16 <LD 12 0,58 78 330 0,043

Bunnsjikt Nedre <0,0078 14 <LD 16 0,69 48 410 0,038

- Blank 1 <LD <0084 <LD <0,066 <LD 0,11 <LD <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <0,066 <0,012 0,11 <LD <LD

Blank 3 <LD <LD <LD <0,066 <LD 0,11 <LD <LD

Blank 4 <0.0078 <LD <LD <0.066 <0.012 0,12 <LD <LD
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Tabell 5. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprover (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.
Nd Ni P Pb Pd Pd Pr Pt
Sayle Sjiktinndeling (uglt) (ugiL) mg/lL (ugiL) (ugiL) (ugiL) (uglt) (uglt)
A Toppsjikt Ovre 0,016 69 0,19 <LD 0,033 0.11 <0,0049 <LD
Toppsjikt Nedre 0,04 22 0,17 <LD 0,041 0,18 <0,0049 <LD
Bunnsjikt Ovre 0,012 6,1 0,19 <LD 0,071 0,18 <0,0049 <0,0056
Bunnsjikt Nedre <0,0081 13 0,18 <LD 0,074 0,33 <LD 0.0078
B Toppsjikt Ovre 0,031 16 0,26 <LD 0.14 029 <0,0049 <0,0056
Toppsjikt Nedre 0,018 12 0,18 <LD <LD 0,12 <0,0049 <LD
Bunnsjikt Ovre 0.0089 75 0,17 <LD <LD 0,087 <LD <0,0056
Bunnsjikt Nedre 0,017 20 0,16 <LD <0.03 0.14 <LD <0,0056
C Toppsjikt Ovre 0,016 74 0,22 <LD 0,035 023 <0,0049 0.0068
Toppsjikt Nedre 0,031 15 0,19 <LD 01 0,29 <0,0049 <0,0056
D Toppsjikt Ovre <0,0081 89 0,18 <LD 0,041 0,17 <0.0049 <0,0056
Toppsjikt Nedre 0.0089 10 0,19 <LD 0.12 027 <LD 0.0059
Bunnsjikt Ovre 0,02 96 0,16 <LD <0,03 0,16 <0,0049 <0,0056
Bunnsjikt Nedre 0,013 95 02 <LD 012 0.24 <0,0049 0.0059
E Toppsjikt Dvre <0,0081 77 0,17 <LD <LD 0.14 <LD <0,0056
Toppsjikt Nedre 0,016 19 0,15 <LD 0,059 0.16 <0,0049 <0,0056
Bunnsjikt Ovre 0,015 55 0,12 <LD <LD 0,097 <0,0049 <LD
Bunnsjikt Nedre <0,0081 6,7 0,12 <LD <0,03 0,094 <0,0049 <LD
F Toppsjikt @vre 0,04 12 0,25 <LD <LD 0.21 0.0088 <0.,0056
Toppsjikt Nedre 0,028 30 0,19 <0.29 0,089 02 <0,0049 <0,0056
Bunnsjikt Ovre 0,015 6,7 0,21 <LD <0,03 0.14 <0,0049 <0,0056
Bunnsjikt Nedre 0.0089 78 0,22 <LD 0.04 02 <0.0049 <0,0056
- Blank 1 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 3 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 4 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Tabell 6. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprover (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.
Rb Rh Ru Sb Se Sm Sr Ta
Soyle Sjiktinndeling (uglL) {ug/l) (ug/L) (uglt) (uglL) (uglL) (uglL) (uglL)
A Toppsjikt Ovre 17 0,0078 <LD 083 0,75 0.0039 170 <LD
Toppsjikt Nedre 15 0,0088 <LD 12 0,65 0,002 200 <LD
Bunnsjikt Ovre 13 0,0098 <0,0049 0,65 1.5 0,002 190 <LD
Bunnsjikt Nedre 15 0.012 <0,0049 13 1.7 0,002 230 <LD
B Toppsjikt Qvre 85 0.012 <0,0049 12 0,97 0,0039 230 <LD
Toppsjikt Nedre 54 0,0078 <LD 13 0,68 0,003 160 <LD
Bunnsjikt Qvre 93 0,0078 <LD 0,81 0,68 0,002 140 <LD
Bunnsjikt Nedre 12 0,0088 <LD 0.94 0,76 0,00099 180 <D
Cc Toppsjikt Ovre 19 0.014 0,0059 0,66 24 0,003 260 <D
Toppsjikt Nedre 15 0.014 <0,0049 0,56 1.8 0,003 280 <LD
D Toppsjikt Ovre 26 0,0088 0,012 049 24 0,00099 170 <LD
Toppsjikt Nedre 3 0.011 0,022 0,87 29 0,002 190 <LD
Bunnsjikt Ovre 14 0,0098 <0,0049 0,95 24 0,003 170 <LD
Bunnsjikt Nedre 13 0,0098 0,0069 1 22 0,002 180 <LD
E Toppsjikt Ovre 16 0,0098 <0,0049 08 15 0,00099 190 <LD
Toppsjikt Nedre 16 0,0078 <0,0049 1.1 1.7 0,002 160 <LD
Bunnsjikt Ovre 25 0,0078 <LD 1 0,58 0,0039 170 <LD
Bunnsjikt Nedre 26 0,0059 <0,0049 18 0,45 0,002 120 <D
F Toppsjikt Ovre 26 0.015 <0,0049 14 26 0.0069 280 <LD
Toppsjikt Nedre 25 0,0098 <0,0049 42 27 0,0039 180 <LD
Bunnsjikt Ovre 14 0,0078 <LD 0,91 18 0,003 160 <LD
Bunnsjikt Nedre 13 0.011 <0,0049 1.1 1.9 0,00099 230 <LD
- Blank 1 <0,35 <LD <LD <0,091 <LD <LD <59 <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <0,091 <LD <LD <59 <LD
Blank 3 <0,35 <LD <LD <0,091 <LD <LD <59 <LD
Blank 4 <0,35 <LD <LD <0091 <LD <LD <5.9 <LD

vi
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Tabell 7. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprever (ikke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.

Tb Te Th Tl m u v w

Seyle Sjiktinndeling (uglL) (uglt) (ug/L) (ugllL) (ug/L) (uglL) (uglL) (uglL)
A Toppsjikt Ovre 0,001 <LD <LD <LD <LD 1.5 <LD <LD
Toppsjikt Nedre <LD <0,023 <D 0,00097 <LD 2.2 1.3 <LD

Bunnsjikt Ovre <LD <0,023 <D <LD <LD 0,64 22 54

Bunnsjikt Nedre <LD <0,023 <LD 0,0019 <LD 1.3 55 55

B Toppsjikt Ovre <LD <LD <LD <LD <LD 44 <LD <LD
Toppsjikt Nedre <LD <LD <D 0,0019 <LD 286 <LD <LD

Bunnsjikt Ovre <LD <LD <LD <LD <LD 14 <LD <LD

Bunnsijikt Nedre <LD <LD <D 0,00097 <LD 22 <LD <LD

C Toppsjikt Ovre <LD 0,03 <LD <LD <LD 1 52 <34
Toppsjikt Nedre <LD <0,023 <D <LD 0.00099 0,91 51 <LD

D Toppsjikt Ovre <LD 0,026 <LD <LD <LD 0,49 8.7 <34
Toppsjikt Nedre <LD 0,039 <D <LD <LD 1.3 19 <34

Bunnsijikt Ovre 0,001 <0,023 <D <LD <LD 0,38 37 <34

Bunnsijikt Nedre <LD <0,023 <LD <LD <LD 0,57 95 <34

E Toppsjikt Ovre <LD <0,023 <D <LD <LD 0,58 21 7.7
Toppsjikt Nedre <LD <0,023 <0,0048 <LD <LD 0,86 52 49

Bunnsjikt Ovre 0,001 <LD <0,0048 <LD <LD 1.3 <LD <34

Bunnsijikt Nedre <LD <0,023 <D <LD <LD 24 0,88 <34

F Toppsjikt Ovre 0,001 <0,023 <0,0048 <LD <LD 47 3.2 <34
Toppsjikt Nedre <LD <0,023 <0,0048 <LD <LD 78 45 <34

Bunnsijikt Ovre <LD <0,023 <D <LD <LD 35 <0,87 <34

Bunnsjikt Nedre <LD <0,023 <D <LD <LD 28 27 <LD

- Blank 1 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD

Blank 3 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD

Blank 4 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD

kke felt). Grunnstoff malt pa ICPOES er merket *.

Tabell 8. Resultater fra bestemmelse av grunnstoff i porevann pa ICPMS fra sayle A-F og 4 blankprever (i
Y

Yb Zn* Zr

Soyle Sjiktinndeling (ugl) (uglL) (mg/L) (uglL)
A Toppsjikt Ovre 0,028 0,002 <LD 0.1
Toppsjikt Nedre 0,026 0,002 <LD 0.1

Bunnsjikt Ovre 0,025 0,002 <LD 048

Bunnsjikt Nedre 0,021 0,001 <LD 0,44

B Toppsjikt Ovre 0,033 0,003 <LD 0,12
Toppsjikt Nedre 0,028 0,002 <LD 0,056

Bunnsijikt Ovre 0,02 0,001 <LD 0,073

Bunnsjikt Nedre 0,021 0,001 <LD 0,064

(v Toppsjikt Ovre 0,026 0,002 <LD 034
Toppsjikt Nedre 0,031 0,002 <LD 0,13

D Toppsjikt Ovre 0,022 0,001 <LD 1.2
Toppsjikt Nedre 0,025 0,001 <LD 1.2

Bunnsijikt Ovre 0,039 0,003 <LD 06

Bunnsjikt Nedre 0,029 0,002 <LD 07

E Toppsjikt Ovre 0,022 0,002 <LD 031
Toppsjikt Nedre 0,021 0,001 <LD 0,25

Bunns;jikt Ovre 0,033 0,002 <LD 012

Bunnsjikt Nedre 0,021 0,001 <LD 0,052

F Toppsjikt Ovre 0,035 0,003 <LD 0,79
Toppsjikt Nedre 0,031 0,003 <LD 0,69

Bunnsjikt @vre 0,027 0,001 <LD 0,18

Bunns;jikt Nedre 0,024 0,002 <LD 022

- Blank 1 <LD <LD <LD <LD
Blank 2 <LD <LD <LD <LD

Blank 3 <LD <LD <LD <LD

Blank 4 <LD <LD <LD <LD

vii
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Vedlegg V

Identifikas jonsskjema for leirmineraler ved rontgzendiffraksjon
Strédling CuKe .

Tuftterket Glykol-bheh. Varmegeh. Mineraler

(550 “¢)
~ 14 R ~ 14 & ~14 R Kloritt
144 104 Vermikulitt
174 104 Smektitt
10 - 14 X I.f. 10 X Bl. Vermikulitt-I1llitt (res.)
Sym. peak.
- I.f. I.f.{ Bl. Kloritt-I1litt (reg.)
Sym. peak
I.f. 10 & Bl. Vermikulitt-I1litt (ureg.)
Usym. peak
I.f. Bl. Kloritt-I1litt (ureg.)
Skr. . )
svell. 10-14 & Bl. Kloritt-Smektitt eller
Kloritt-Vermikulitt
) 10 X Bl. Smektitt-Illitt
~ 10 & I.f. I.f. Glimmer, Muskovitt og/eller
Sym. peak - Biotitt
I.f. ' I.f. I11itt
Usym. peak
I.f. = ingen forandring Svell. = sveller
Sym. = symmetrisk Skr. = skrumper
Usym.= usymmetrisk Bl. = blands jiktmineraler

viil
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Vedlegg VI

Tilstandsklasser for forurensede sediment fra Klif og klassifisering av sediment

Tabell 1. Tilstandsklasser for forurenset sediment for metallene Cu, Zn, Cd, Pb, Ni, As og Hg.

Tilstandsklasser

I I I v Vv
Parametre "Ubetydelig forurenset” “Moderat forurenset” "Markert forurenset” "Sterkt forurenset” "Meget sterkt forurenset™
Kobber, mg Cu/Kg
Sink, mg Zn/kg
Kadmium, mg Cd/ka
Bly, mg Pb/kg
Nikkel, ma/ Ni/ka
Arsen, mg As/kg
Kvikksolv, mg Ha/kg

Tabell 2. Resultater fra fullstendig elementanalyse pa sediment fra sgyle 2 fordelt pa sjikt (010, 10-20 og 20-
30 cm) oppgitt med gjennomsnitt + standardavvik. n = 3 per sjikt.

Dybde (cm) Cu* (mg/kg) Zn* (mg/kg) Cd (mg/kg) Sb (ma/kg) Pb (ma/kg)
0-10 13,1:0,5

10-20 170 = 10 870 = 50 22:1

20-30 1150 « 26 17,02 0,6

ix
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Vedlegg VI

Multivariate korrelasjoner fra PCA pa resultater fra sekvensiell ekstraksjon av metaller
pa sediment fra sgyle 2.

Multivariate korrelasjoner

Tabell 1. Korrelasjoner i multippel korrelasjonsanalyse med logfordelte data pa resultater fra sekvensiell
ekstraksjon pa sediment fra sgyle 2. Benevning er i utgangspunktet mg/kg for alle metallene.

Log Cu Log Zn Log Cd Log Sb Log Pb
Log Cu 1,0000 0,4480 0,5331 -0,2866 0,7036
Log Zn 0,4480 1,0000 0,9640 0,1071 0,8037
Log Cd 0,5331 0,9640 1,0000 0,0569 0,8192
Log Sb -0,2866 0,1071 0,0569 1,0000 -0,1820
Log Pb 0,7036 0,8037 0,8192 -0,1820 1,0000
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Vedlegg VIl

Sertifiserte referanseomrader og sammenligning med resultater i denne oppgaven ved
analyse pa sediment

Tabell 1. Sertifiserte referanseomrader for referansematerialer brukt ved fullstendig elementanalyse pa

sediment.

“1646

eustarine "Soil NCS  "San Joaquin
Grunnstoff sediment” DC 7325" Soil”
Cu (na/g) 18+ 3 97 + 6 346+0,7
Zn (ua/q) 138+ 6 142 « 11 106 = 3
Cd (na/g) 0,36+«0,007 008=:002 0382+0,01
Sb (uwa/a) 0,42 0,09 79+0,6
Pb (na/g) 28,2+1,8 143 189+0,5
Mn (ug/a) 375+ 20 1780 = 113 538 + 17
Al (%) 6,25+ 0,20 7,5+ 0,06
Fe (%) 3,35:0,10 3,50+ 0,11
K (%) 2,03+ 0,06
Mg (%) 1,09 =« 0,008 1,51 + 0,05
Na (%) 1,16 + 0,03
P (%) 0,054 « 0,005 1150« 39* 0,062 « 0,005
Ca (%) 0,83+0,10 1,89 « 005

* oppgitt i nog/g

Xi



Vedlegg

Tabell 2. Malte verdier ved bestemmelse av grunnstoff i sertifisert referansemateriale ved fullstendig
elementanalyse pa sediment. Grunnstoff merket * er malt pa ICPMS, resten pa ICPOES.

"1646 eustarine "Soil NCS DC
Grunnstoff "San Joaquin Soil” sediment” 7325"

Al (%) 5,91 4,52 0,19
Ca (%) 1,81 0,05

Cu (%]

Fe (%)

K (%)

Mg (%)
Mn (%)

Na (%)

P (%)

Zn (%)

Cd (ng/g)*
Sb (wa/g)*
Pb (ug/g)*

Grgnn: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi + standardavvik * 1
Gul: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi * standardavvik * 2

Rgd: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi * standardavvik * 3

xii
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Vedlegg IX

Sertifiserte referanseomrader og sammenligning med resultater i denne oppgaven ved
analyse pa porevann

Tabell 1. Sertifiserte Tabell 2. Sertifiserte referanseomrader for
referanseomrader for "1643e Trace ”1640 - Trace Elements in Natural Water”.
Elements in Water". Benevning ug/1 Benevning pg/l.
= = = Sertifisert
Grunnnstoff  Sertifisert verdi Grunnstoff verdi
Ca 32300 = 1100
Sb 13,79 -0,42
Cd 6,568 « 0,073
Cd 22,79 = 0,96
Cr 204 2024
Cr 386=1,6
Cu 2276 = 0,31
Cu 85,2 = 1,2
Fe 981=14
Ni 27,4-08
Mn 3897 =045
Zn 53,2-1,1
Na 20740 « 260
121, 5+1,1
Ni 6241+ 0,69 Hn *
Pb 19,63 = 0,21 Pb 27,89 = 0,14
Sb 58,3 + 0,61
V 37,86 = 0,59

Zn 785222

Xiil
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Tabell 3. Malte verdier av sertifisert referansemateriale ved bestemmelse av totalinnhold av grunnstoff i
porevann pa ICPMS . Milingene er gjort i 2 omganger. Grunnstoff merket * er maling nr. 1.

"1640 -
Trace "1643e -
Grunnstoff  Elementsin "1643h" Trace
Natural Elements in
Water” Water”

Cr 36,3
Cr*
Mn
Mn*
Ni
Ni*
Cu

Cu* 22,30
Zn
Zn*

Cd 24,043 6,427 6,49
Cd*
Sb $9.1 59.2

Sb*

W 0,07 0,740 0,20

w* 0,030
Pb 193

Pb.

Grgnn: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi + standardavvik * 1
Gul: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi * standardavvik * 2

Rgd: Bestemt konsentrasjon er innenfor sertifisert referanseverdi * standardavvik * 3
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Vedlegg X
Rgngtendiffraktogram fra réngtendiffraksjon for sjikt 0-10, 10-20 og 20-30 cm fra sgyle 2.
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03760 03531 025% {
o ;| i e
04 g 035 02984 022 i
v 0 | ;i i 02821 0,2380 0,1740
- ¢ B2 0208 (| 0245 %2 | 01816 O
b 034 0409 W & Wm0 i
2000+
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T a5 1000 1500 200 2500 00 35,00 Y &0 5000 5500 0,00
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Figur 1. Diffraktogram fra rgngtendiffraksjon pa leirfraksjonen fra sjikt 1 (0-10 cm) i sgyle 2.
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Vedlegg

03334

000+

14119

5528
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TKMTO2 550

TKMTO2DAT [0,00 1300~
TKMTO2ETG [0,00 800] ———

200 500 10,00 15,00 2000 25,00 30,00 35,00 0,00 4500
*2Theta

Figur 2.Diffraktogram fra rgngtendiffraksjon pa leirfraksjonen fra sjikt 2 (10-20 cm) i sgyle 2.
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Vedlegg
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Figur 3. Diffraktogram fra rgngtendiffraksjon pa leirfraksjonen fra sjikt 3 (20-30 cm) i sgyle 2.
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