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Forord
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Sammendrag

Gjennom vei- og tunnelbygging, produseres det store mengder avfall som kan inneholde en rekke
miljegifter som radioaktivitet og metaller. Alunskifer inneholder varierende og til dels haye
konsentrasjoner av naturlig forekommende radionuklider (naturlig radioaktivitet) dvs. uran og
urans radioaktive datre, samt en rekke metaller og halvmetaller (arsen, selen), som kan bidra til en
rekke negative effekter nar de frigjeres fra skiferen. Urans datternuklider omfatter radium
(egenskaper som kalsium), radon (edelgass) samt polonium- og blyisotoper (partikkelreaktive). Pa
grunn av utsendt alfastraling, er radium-isotopene (?*°Ra og ??®Ra) og polonium (*1°Po) blant de
mest radiotoksiske (dose/eksponering dvs. Sv/Bq) nuklider vi Kkjenner, og er langt mer
radiotoksiske enn mange menneskeskapte radionuklider fra atomindustrien.

NORWAT-prosjektet (Nordic Road Water) er ett firearig forsknings og utviklingsprogram i
Statens vegvesen. Hensikten med etatsprogrammet er at Statens vegvesen skal planlegge, bygge
og drifte veinettet uten a gi uakseptabel skade pa vannmiljget. Prosjektet startet i 2012 og avsluttes
i 2016. Sammenlignet med mange andre land er vannressursene i Norge lite pavirket av
forurensning fra vei. Enkelte steder er imidlertid inngrep og forurensning en konkret trussel for
vann og vassdrag. Som en del av NORWAT programmet i Statens Vegvesen ble det igangsatt et
studie av effekter pa biota, spesielt akvatiske organismer, som kan veere utsatt for bade
radionuklider og metaller i blanding, samt & vurdere tiltak som kan redusere risikoen for
miljoeffekter.

Ved nye Rv 4 pa Hadeland er det blitt bygget vei og tunnel gjennom alunskiferforekomster, hvor
avfall av alunskifer (tunnelmasser) na er gjenbrukt i nseromradet. Tunnelen er bygget like gst for
Gran sentrum. Massene er lagt i en utgravd myr rett sgr for Gran sentrum, ved den sgrlige
inngangen til tunnelen. Tunnelmassene vil trolig bli liggende hovedsakelig i oksygenfritt akvatisk
miljg (anoksisk), men miljget i gvre vannlag forventes a veere rikt pa oksygen (oksisk). Vigga
renner nordover pa vestsiden av deponiet, og munner ut i Jarenvannet nord for sentrum. Flere
bekker som kan vere pavirket av anleggsarbeidet renner ut i Vigga samt direkte ut i Jarenvannet.

De tidlige praver av de forskjellige bergartene varierte mht. innhold av uran og metaller, og det
ble tidlig pavist at materialet ville kunne overstige grenseverdien for radioaktivt avfall (1 Bg/g).
Deponerte masser hadde ogsa verdier under grensen for uran, men ble deponert pa grunn av
grenseverdier for tungmetaller eller pa grunn av hgyt syrepotensial. Massene ble sjekket mot
Statens vegvesen sine interne grenseverdier ved hjelp av handholdt rantgen-fluorens (XRD) pa
stedet, for & avgjgre om de skulle deponeres eller ikke. Kontroll mht. avrenning fra tunnelskjeering
og deponi ble derfor viktig. Det ble rimelig & anta at tiltak ville vaere ngdvendig for a sikre
vannkvalitet i henhold til lover og regelverk.

Det overordnede malet for prosjektet var a vurdere effekter fra radionuklider og metaller for a
kunne si noe om miljgkonsekvenser og risiko knyttet til vei- og tunnelskjeering og nyttegjagring av
tunnelavfall av alunskifer samt vurdere relevante tiltak for & beskytte miljget pa en adekvat mate.

Arbeidet var omfattende da avfallsmassene inneholder en rekke metaller og radionuklider, og
arbeidet ble delt i 5 ulike spesifiserte arbeidspakker:

e Arbeidspakke 1: Kildekarakterisering: Alunskifer i veiskjering og deponi. Dosenivaer
(gamma) og innhold av radionuklider og metaller i deponiets nseromrade bgr kartlegges for a



vurdere hvilke grenseverdier som vil vaere rimelig a kreve for deponi. | tillegg vil dette danne
basis for forvitringsstudier av alunskifermassene og effektstudier ved avrenning fra deponi.

e Arbeidspakke 2: Partikler og forvitring: Karakterisering av alunskiferoverflater,
partikkelsammensetning og forvitringshastigheter under oksiske og anoksiske betingelser,
basert pa state-of-the-art metoder og teknologi.

e Arbeidspakke 3: Effekter: Biologiske effekter av metaller og radioaktivitet i avrenning,
inklusivt biologisk opptak og akkumulering av radionuklider og metaller i biota (bunndyr, fisk,
planter)

e Arbeidspakke 4: Konsekvenser og risiko: Vurdering av konsekvenser og risiko for miljg ved
avrenning fra deponi og vei/tunnel skjering.

e Arbeidspakke 5: Tiltak: Utpraving/vurdering av relevante tiltak for beskyttelse av det
akvatiske miljget

Prosjektet har veert tungt forankret i feltarbeid og pravetaking i felt. Det ble gjennomfart feltarbeid
og prevetaking fer (juni og september 2013), under (juni 2015) og etter tunnel-utgraving og
deponering av alunskifer er foretatt (september 2015). Det bgr vurderes prevetaking etter at vei-
og tunnelarbeid er ferdig, men dette 1a utenfor tidsrammen for prosjektet. I tillegg er det utfart en
rekke laboratorie-eksperimenter for a se pa utlekkingspotensialet for radionuklider og metaller fra
forskjellig svartskifer, inkludert alunskiferen. Kontrollerte forsgk for a studere opptak og mulige
effekter av radionuklider og metaller fra alunskiferen i det akvatiske miljget (fokus mot fisk) ble
0gsa utfart.

Kildekarakterisering

Gamma-dosehastigheten i omradet varierer 0,01 til 0,35 uS/t (0,3-3 mSv/ar), svarende til normal
variasjon i bakgrunnsstraling i Norge.

Basert pa overflate vannpraver innsamlet pa feltarbeid i 2013 og 2015, er vannkvaliteten pa de
fleste pravetakingsstedene i omradet tilfredsstillende, med hgy pH, hgyt Ca niva, moderat TOC og
lave metallkonsentrasjoner. Det var ikke mulig & observere noen betydelig pavirkning av
tunnelarbeidene i Vigga eller bekkene som ligger i anleggsomradet med utlgp til Vigga fra
feltarbeidene. Prgvetaking i forbindelse med feltarbeid gir kun tilstanden akkurat der og da, men
den kontinuerlige overvakningen av Vigga viser episoder med hgy turbiditet (partikkelutslipp) fra
bade naturlig avrenning men ogsa anleggsrelatert avrenning. Dette kan pavirke konsentrasjonene
i sedimentene i kortere perioder og kan igjen pavirke bunnlevende organismer. Kontinuerlig
maling av pH og ledningsevne ga ingen indikasjoner pa endret vannkvalitet. Konsentrasjonen av
Fe, As, Co, Zn og Ni i bekken nord for Gran (Nordtangen, stasjon 7) er imidlertid relativ hgy far
tunnelarbeidet ble igangsatt, noe som sannsynligvis skyldes pavirkning fra alunskifer. Tilsvarende
viste Horgenbekken, som kun ble pravetatt i 2015, de hgyeste konsentrasjoner av uran og mange
andre metaller som en kan vente i et alunskiferomrade, noe som tilsier av bekken er klart pavirket
av avrenning fra eksponerte alunskiferflater, for eksempel veiskjaringer, men ogsa fra finstoff fra
alunskifer tilfgrt fra anlegget. Det er viktig & papeke at resultatene fra feltarbeidene representerer
ett gyeblikkshilde for perioden, og vannkvaliteten kan variere betydelig gjennom aret.

Uran og en rekke metaller foreligger i lavmolekylaer form (ogsa som anioner) og kan ansees for a
veere svaert mobile og potensielt biotilgjengelige i det akvatiske miljget pa Gran. Pa grunn av



sesongvariasjoner og variasjoner mellom stasjonene er det vanskelig & se om endring i
tilstandsformen er pa grunn av anleggsarbeidene.

Tilsvarende viste resultatene at metallnivaene i jord, planter og fisk var uendret i 2015
sammenlignet med 2013 innenfor det bergrte omradet, mens forhgyede verdier ble pavist i bekken
ved Nordtangen. Bunndyr undersgkelsen i 2013 og 2015 viste lavere rikdom og mangfold av arter
og grupper og hayere andel av tolerante enn falsomme arter, lavere forurensningsindeks (ASPT)
og forhgyede nivaer av metaller i dggnfluer, spesielt ved Nordtangen, en stasjon som ikke var
direkte pavirket av tunellarbeidene men som kan veere pavirket av finstoff og veiskjaringer fra
veiutbyggingen. Det ble ikke sgkt etter bunndyr i den mest forurensede Horgenbekken, da denne
gar i rar store deler av strekningen.

Basert pa feltarbeidene anses miljgtilstanden innenfor elven i det bergrte omradet for
tunellarbeidene & veere svakt pavirket, men miljgtilstanden er sterkere pavirket i de
omkringliggende bekkene spesielt nord for Gran. Denne pavirkningen stammer da trolig fra
veibyggingen og ikke fra tunellarbeidene. Nivaet av uran og mange metaller serlig i
Horgenbekken, tilsier at bekken er sa sterkt forurenset at det pakaller behov for tiltak.

Partikler og forvitring

Sammenlignet med andre alunskifere er bergarten/alunskiferen i tunellen pa Gran rik pa kalsium,
nikkel og mangan og har moderat innhold av uran, jern og svovel. Metallene er inhomogent fordelt
i bergarten. Bergarten har en rekke mikrometer store inklusjoner som inneholder ulike metaller,
dvs. metaller som Al, U, V, Pb, Mg og Fe som viste overlappende fordelinger i dybdeprofilen. Vi
vil derfor forvente at disse grunnstoffene vil veere utsatt for de samme mekaniske
vitringsprosessene pa samme tid. Utlekkingseksperimentene viste at bergarten har stor
bufferkapasitet (mye tilgjengelige karbonater), hvor grunnstoff som kalsium og mangan lgses lett
og raskt, men hvor de fleste andre metaller, inklusivt uran er ganske inerte ved hgy pH.
Remobiliseringspotensialet ansees derfor & veere lavt sa lenge bergartens bufferkapasitet er intakt.

Opptak og effekter

Bunndyrundersgkelser viste at tatt i betraktning arstidsvariasjonene sa viste resultatene en samlet
forskjell far anleggsarbeidene begynte til under drift av anlegg. Det var generelt en lavere rikdom
og mangfold av arter og grupper og hgyere andel av tolerante enn fglsomme arter, lavere
eutrofierings indeks (ASPT indeks score) og forhgyede nivaer av metaller i degnflue under/etter
tunellbygging og anleggsarbeid. Basert pa alle data innsamlet far og etter tiltaket sa var ASPT
score signifikant negativt korrelert med konsentrasjoner av metaller i dagnfluer. Starst effekt ble
pavist i bekken ved Nordtangen (stasjon 7) som ikke var direkte pavirket av avrenning fra
tunellbygging, men pavirket av avrenning fra veiutbyggingen.

Basert pa utlekking av metaller fra ulike skifere, inkludert alunskifer fra Rv4 pa Gran, viste
kontrollerte dose—respons forsgk med brungrret opptak av enkelte spormetaller (U, Mo, Cd) i fisk,
med signifikant hgyere konsentrasjon i gjeller, lever og nyre. En rekke andre grunnstoffer i vannet
utlekket fra alunskifer ga imidlertid ingen malbar avsetning i fisk innenfor 264 timers eksponering,
utfart i to uavhengige forsgk. Hay pH og hegyt kalsiumniva er beskyttende for akvatiske organismer
som fisk og til tross for metallavsetning ble det ikke pavist noen signifikante akutte effekter pa
brungrreten, dvs. ingen redusert overlevelse eller fysiologisk endring i forhold til osmoregulering



og/eller respirasjon. Malinger av genuttrykk i gjeller til fisk eksponert til vann utlekket fra
alunskifer forsterker resultatene fra de fysiologiske responsene om fraver av negative effekter i
fisk.

Konsekvenser og risiko

Radiologisk risiko basert pa Erica Tool tilsier at de radiologiske konsekvensene er sma, bortsett
fra i Horgenebekken hvor nivaet overskrider doseraten 10 pGy/t (screening doserate for miljoet).
Kumulativ risiko knyttet til metaller (seerlig U, Al, Ni) varierte mye mellom de ulike feltstasjonene.
Alle stasjonene viste seg a representere risiko for de tre artsgruppene (alger, krepsdyr, fisk) som
ble undersgkt. Forskjellene i risiko var relativt lik for de tre artsgrupper for stasjon 6 (Vigga, utlgp
Jarenvannet), mens sammensetningen av vannet fra stasjon 7 (Nordtangen) viste seg a gi noe
hayere risiko til alle artsgrupper. Vannet fra Stasjon 9 (Horgenbekken) viste seg & representere
hay predikert risiko til alger og krepsdyr, og noe lavere risiko til fisk. Hgy predikert risiko ser ut
til & samsvare med observasjon av en mulig endring i artssammensetning pa stasjon 7.
Beregningene er imidlertid forenklede estimat basert pa et begrenset utvalg av eksponerings- og
effekt-data, og ber derfor anses som en innledende vurdering (screening) beheftet med betydelig
usikkerhet.

Testing av tiltak

Naturlige materialer (torv og leire) fra deponiomrade ved Gran har blitt testet og kan brukes som
sorbenter for tungmetaller. Resultatene viser at en kommersiell sorbent DB-12P-HP har hgy
sorpsjonskapasitet for uran og andre metaller ved pH 7,5 som ligger innenfor pH pa Gran. Ved
omrader hvor det er lavere pH kan Olivin-Al vere aktuell da den fungerte bra ned til pH4. Det vil
veere ngdvendig a vurdere stedene hvor tiltaket skal settes inn da det er viktig med effektivt
stedstilpasset design av en fullskala renselgsning. For fjerning av U er det viktig med en Klar
definisjon av hvilket pH omrade som er optimalt for best mulig effekt av den enkelte sorbent.
Regenerering er viktig for kostnader knyttet til renseprosessen. Ved billig og effektiv regenerering
vil renselgsningen kunne bli mindre kostnadskrevende. Billigere sorbenter, for eksempel basert pa
eggeskall eller jernholdig sand kan bli mer effektive ved kjemisk behandling for a fa optimaliserte
egenskaper, men disse sorbentene kan ikke regenereres, noe som gjgr de mindre anvendelig.

Anbefalinger
De viktigste anbefalinger etter endt prosjektperiode vil vere:

1. Rensetiltak av avrenningsvann fra anlegg ma stedstilpasses og optimaliseres etter stedets
vannkvalitet. Bruk av sorbenter anbefales da sedimentering ikke tar lavmolekylere, mobile
metaller fra vannet. Kommersielle sorbenter som DB-12P-HP kan anbefales ved hgy pH
(pH rundt 7, som pa Gran) mens Olivin-Al kan anbefales ved lavere pH (ned til pH 4)

2. Horgenbekken og bekken ved Nordtangen bgr vurderes renses. Hvis mulig bar
Horgenbekken ga i rar og rensing settes inn far avlgp til Jarenvannet.

3. Det bar gjennomfares etterundersgkelser knyttet til avrenning fra anlegget ca. 5 ar etter at
anleggsarbeidene er avsluttet. Etterundersgkelsene bear fokusere pa:

a. Sedimentkjerner i Jarenvannet da dette vil vaere en god indikator pa avrenning fra
de naerliggende omradene inkludert anleggsomradet.



b. Bunndyrundersgkelser i elver og bekker som vil vise miljgstatus etter endt
anleggsarbeid.

c. Pravetaking av fisk i Vigga og i begge basseng av Jarenvannet da det kan veere
forskjell i pavirkning av fisken i basseng sgr ved utlgp Vigga og i basseng nord.
Dette kan gjerne gjeres allerede 1 ar etter ferdigstilling av anlegget og sa repeteres
etter 5 ar.
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1 Innledning

Gjennom industriprosesser som involverer alunskifer, deriblant vei- og tunnelbygging, produseres
det store mengder avfall som kan inneholde en rekke miljggifter som radioaktivitet og metaller.
Alunskifer er en sedimenter bergart som inneholder sulfider, og kan falgelig ha et hayt
syredannende potensiale ved eksponering til vann og luft (oksygen) (Pabst et al. 2015). Alunskifer
i Oslo og Akershus er dannet ved avsetning av oksygenfattig bunnslam og leire i grunt hav.
Alunskifer inneholder varierende og til dels hgye konsentrasjoner av naturlig forekommende
radionuklider (naturlig radioaktivitet NOR) dvs. uran og urans radioaktive dgtre, samt en rekke
metaller og halvmetaller (arsen, selen), som kan bidra til en rekke negative effekter nar de frigjeres
fra skiferen. Urans datternuklider omfatter radium (egenskaper som kalsium), radon (edelgass)
samt polonium- og bly isotoper (partikkelreaktive). Pa grunn av utsendt alfastraling, er radium-
isotopene (?°Ra og ?%8Ra) og polonium (?°Po) blant de mest radiotoksiske (dose/eksponering dvs.
Sv/Bq) nuklider vi kjenner, og er langt mer radiotoksiske enn mange menneskeskapte
radionuklider fra atomindustrien.

I 2000 slo en gruppe forskere fast at spredningen av de naturlige radioaktive stoffene i Europa
bidrar til hgyere straledose til mennesker og miljg enn utslipp av radioaktive stoffer fra nukleaer
industri (Marina 2002). Omrader med hgye nivaer av bade naturlig forekommende radionuklider
og metaller representerer et stgrre problem, fordi radionuklider med meget hgy radiologisk
giftighet (Ra-isotoper og #1°Po) foreligger i blanding med metaller og arsen i hgye konsentrasjoner,
og samvirkende effekter (additive, synergistiske eller antagonistiske) kan oppsta.

I Norge representerer alunskifer den bergarten med klart hgyest utslipp av radon. Nar edelgassen
radon lekker ut vil omdanning til datterproduktene medfare at partikkelreaktive 2*°Po og '°Pb
avsettes pa overflater, for eksempel i lungevev eller pa overflater av vegetasjon, og bidrar til
negative effekter pa miljget. Radioaktive stoffer er na inkludert som miljggift i den nye forskriften
til Forurensningsloven (2011). Miljedirektoratet sier ogsa «Som falge av endringer i regelverket
om opprydding i forurenset grunn ved bygge- og gravearbeid, er alunskifer na & betrakte som
forurenset grunn dersom det blir gravd opp som del av et byggeprosjekt». Grenseverdien for
radioaktivt avfall er satt til 1 Bg/g som tilsvarer 80 mg U/kg (NGI 2015).

Industriprosesser og lagring av alunskiferavfall vil kunne endre de kjemiske og fysiske
egenskapene til radionuklider og metaller, sammenlignet med opprinnelig tilstandsform.
Forvitringsprosesser bidrar til at metaller og radionuklider overfares fra fast fase til vannlgselige
forbindelser, blir mer mobile i miljget og kan ogsa bli mer biotilgjengelige med hensyn pa
organismer i miljget og ogsa for mennesket. Avrenning av bl.a. radium, uran og arsen fra deponi
av gruvemasser er observert, selv ved hgy pH (Skipperud et al. 2012a; Skipperud et al. 2012b).
Nar bergarten tilfares luft/oksygen oksideres sulfid til sulfat, og ved kontakt med vann dannes
svovelsyre. Avrenningen fra forvitret alunskifer kan derfor veere sveert sur, og pH i avrenning fra
ren sulfidholdig stein er beregnet & kunne vaere ned mot 2. pH ned mot 4 er malt i avrenning fra
deponerte alunskiferholdige masser. Sa lave pH-verdier er i seg selv skadelig for fisk og andre
vannlevende organismer. Alunskifer inneholder ogsa en rekke «giftige» metaller, primart
kadmium, kobber, nikkel og sink, men kan ogsa inneholde arsen, selen og kvikksglv. Nar det
dannes svovelsyre gkes lgseligheten til metallene. 1 avrenningsvann fra deponerte
alunskiferholdige masser er det malt opptil 3 mg nikkel/L, 3 mg sink/L, 1,4 mg kobber/L og 50 ug
kadmium/L. Dette ma betraktes som et meget forurenset vann, og 6-60 ganger hgyere enn
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veiledende grenseverdier for industripaslipp til kommunalt nett i Oslo (Aquateam 2008). Metaller
i slike konsentrasjoner er sveert skadelig for vannlevende og jordlevende organismer.

1.1 Nyeriksvei 4 ved Gran pd Hadeland

NORWAT prosjektet (Nordic Road Water, www.vegvesen.no/norwat) er ett firearig forsknings
og utviklingsprogram i Statens vegvesen. Hensikten med etatsprogrammet er at Statens vegvesen
skal planlegge, bygge og drifte veinettet uten a gi uakseptabel skade pa vannmiljget. Prosjektet
startet i 2012 og avsluttes i 2016. Sammenlignet med mange andre land er vannressursene i Norge
lite pavirket av forurensning fra vei. Enkelte steder er imidlertid inngrep og forurensning en
konkret trussel for vann og vassdrag.

Ved nye Rv 4 pa Hadeland er det blitt bygget vei og tunnel gjennom alunskiferforekomster, hvor
avfall av alunskifer (tunnelmasser) na er gjenbrukt i nzromradet som fyllmasse under vei.
Tunnelen er bygget like gst for Gran sentrum. Massedeponiet ligger ser for Gran sentrum, ved den
serlige inngangen til tunnelen. Tunnelmassene vil trolig bli liggende hovedsakelig i oksygenfritt
akvatisk miljg (anoksisk), men miljget i gvre vannlag forventes a vare rikt pa oksygen (oksisk).
Vigga renner nordover pa vestsiden av deponiet, og munner ut i Jarenvannet nord for sentrum.
Flere bekker som kan vere pavirket av anleggsarbeidet renner ut i Vigga samt direkte ut i
Jarenvannet.

| forbindelse med reguleringsplanen er det blitt utfert grunnboring med opptak av borekaks for
hver meter. Det ble boret bade over tunneltraseen (alunskifer, svartskifer og kalksteinsvarianter)
og pa omradet gst for Jaren (stort innslag av meenitt som har lagerganger for alunskifer). Det ble i
2005 utfart utlekkingsforsgk (65 dager) pa utvalgte boreprgver som viste at pH varierte mellom 7
og 8. Til tross for hay pH ble likevel pavist utlekking av metaller. En ma derfor anta att fremtidig
forvitring kan medfare lavere pH og gkt utlekking av uran, radium, polonium, arsen og metaller.

Det er grovt estimert at 100.000 m® med svartskifer (mye alunskifer) har blitt handtert etter
utsprengingen. For a unnga oksidasjon og forvitring av materialet ble det planlagt & deponere
massene i et myromrade i nerheten, rett ved utlgpet av tunnelen. Dette tiltaket skal bidra til et
naturlig oksygenfattig og kjemisk stabilt miljg som skal hindre oksidasjon og videre utlekking av
metall (Vegvesen 2012). | arbeidet med & behandle alunskifermassene pa en forsvarlig mate er det
viktig & ha kunnskap om forekomsten, forvitringskjemi, syreproduksjon og den potensielle
mobiliteten til grunnstoffene i alunskifermassene.

For prosjektstart ble det samlet inn vannprgver for kjemisk analyse av vannkvalitet far
tunnelbygging startet, som viste urankonsentrasjoner i overflatevann opptil 90 pg/L (vedlegg 4 i
Seknad til Miljedirektoratet). Verdens helseorganisasjon har satt en grenseverdi pa 30 pg U/L for
drikkevann. US-EPA har fastsatt en grenseverdi pa 30 pug U/L og Canada 20 pg U/L i vann. EU-
kommisjonen har blitt forelagt et forslag til tiltaksgrense pa 15-30 g U/L, med en bemerkning om
at de nyeste epidemiologiske undersgkelsene understgtter den gvre eller hgyere grenseverdi.

De tidlige praver av de forskjellige bergartene varierte mht. innhold av uran, og det ble tidlig pavist
at materialet vil kunne overstige grenseverdien for radioaktivt avfall (1 Bg/g). Kontroll mht.
avrenning fra tunnelskjaering og deponi ble derfor viktig. Det ble rimelig & anta at tiltak ville vaere
nagdvendig for a sikre vannkvalitet i henhold til lover og regelverk.
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Som en del av NORWAT programmet i Statens Vegvesen er det igangsatt et studie av effekter pa
biota, spesielt akvatiske organismer, som kan vare utsatt for bade radionuklider og metaller i
blanding, samt & vurdere tiltak som kan redusere risikoen for miljgeffekter.

1.2 Relevans

For & imgtekomme vannforskriftens krav om god gkologisk og kjemisk tilstand sa er det viktig a
utvikle en forskningsbasert strategisk plan som kan bidra til gkt forstaelse av de underliggende
forvitringsmekanismer knyttet til sulfidrike mineraler, som pyritt og pyrrhotitt (“acid rock
drainage”, ARD), og for & vurdere muligheter for a redusere eventuelle effekter av avrenning fra
slike mineralforekomster. I tillegg skal en sikre at revidert forskrift av Forurensningsloven av 2011
imgtekommes, dvs at utslipp av naturlig forekommende radioaktivt materiale (NORM) som
skyldes menneskelig aktivitet er under tiltaksgrensen. Dette arbeidet skal derfor bidra til
grunnleggende kunnskaper av generisk verdi som ogsa kan benyttes ved fremtidige inngrep i
sulfidrike mineralressurser. Rv 4 tunnelbyggingen pa Hadeland representerer ett omrade som kan
gi betydelige gkologiske problemer forbundet med avrenning av bade radionuklider og metaller.
Prosjektet fokuserte derfor pa kilden (mineralogi, tilstandsform) og underliggende prosesser
(forvitringsprosesser og kinetikk) som gir opphav til ARD samt karakterisering av ARD for &
identifisere mulige biologiske effekter og finne effektive tiltak for a beskytte vannmiljget.

1.3 Mal for prosjektet

Det er fortsatt store kunnskapshull nar det gjelder effekter og risiko for biota som utsettes for
naturlig radioaktiv straling (Salbu 2009; Salbu et al. 2009). Straling av organismer gir opphav til
frie radikaler, som ved rekombinasjon danner ROS (reaktive oksygenforbindelser). ROS bidrar til
oksidativt stress og DNA-skader i eksponerte organismer, med etterfalgende skade pa
reproduksjon og immunsystem, genetisk instabilitet og gkt sykdomsfrekvens. Mange metaller i
alunskifer kan ogsa indusere frie radikaler, fglge samme virkemate og pavirke de samme
endepunktene. Miljget blir derfor utsatt for miljggiftblandinger (multiple stressors) som kan gi
opphav til kombinerte effekter som additive (1+1=2), antagonistiske (1+1=0) eller synergistiske
(1+1 =3 eller 4) effekter. Vurdering av konsekvenser og risiko bar derfor ikke omfatte en miljagift
av gangen, men baseres pa en vurdering av effekter fra miljggiftene samlet (Salbu et al. 2005).

Det overordnede malet for prosjektet var a vurdere effekter fra radionuklider og metaller for a
kunne si noe om miljgkonsekvenser og risiko knyttet til vei- og tunnelskjeering og gjenbruk av
tunnelavfall av alunskifer samt vurdere relevante tiltak for a beskytte miljoet pa en adekvat mate.

For & vurdere effekter, konsekvenser og risiko for miljg knyttet til inngrep i alunskiferomrader
samt evaluere aktuelle tiltak for beskyttelse av miljg er det viktig a inkludere bade radionuklider
og metaller i undersgkelsesprogrammet og forske pa effekter og vurdere miljggiftene samlet.
Tunnelbyggingen og deponering av alunskifer ved nye Rv 4 ga derfor en unik mulighet til &
generere ny viktig kunnskap.

Arbeidet var omfattende da avfallsmassene inneholder en rekke metaller og radionuklider, og
arbeidet ble delt i 5 ulike spesifiserte arbeidspakker:

Arbeidspakke 1: Kildekarakterisering: Alunskifer i veiskjeering og deponi. Dosenivaer (gamma)
og innhold av radionuklider og metaller i deponiets nseromrade ber kartlegges for a vurdere hvilke
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grenseverdier som vil vare rimelig & kreve for deponi. | tillegg vil dette danne basis for
forvitringsstudier av alunskifermassene og effektstudier ved avrenning fra deponi.

Arbeidspakke 2: Partikler og forvitring: Karakterisering av alunskiferoverflater,
partikkelsammensetning og forvitringshastigheter under oksiske og anoksiske betingelser, basert
pa state-of-the-art metoder og teknologi.

Arbeidspakke 3: Effekter: Biologiske effekter av metaller og radioaktivitet i avrenning, inklusivt
biologisk opptak og akkumulering av radionuklider og metaller i biota (bunndyr, fisk, planter)

Arbeidspakke 4: Konsekvenser og risiko: Vurdering av konsekvenser og risiko for milje ved
avrenning fra deponi og vei/tunnel skjering.

Arbeidspakke 5: Tiltak: Utprgving/vurdering av relevante tiltak for beskyttelse av det akvatiske
miljget.
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2 Materiale og metoder

2.1 Omrdde

Gran er lokalisert nord for Oslo i Oppland fylke (Figur 1A). RV 4 gar fra Gjevik til Oslo, og er en
av hovedveiene nordover fra Oslo. Figur 1B viser omradet for utbyggingen. Tunnelen gar ved
siden av Gran sentrum som vist i Figur 1B.

Alunskifer gravd ut av tunnellgpet med innhold av U over 1 Bg/g, med metallkonsentrasjoner over
grenseverdier eller med hgyt syredannende potensial ble deponert i en utgravd myr som fremover
vil utgjere fundamentet for deler av veien (NGI 2015). 1 Bg/g er grensen for radioaktivt avfall for
naturlig radioaktive stoffer og tilsvarer 80 mg U/kg stein. Det er planlagt & holde alunskiferen
under vann i deponiet, ha begrenset gjennomstrgmning av vann og dermed lav tilstremning av
oksygen og redusert spredning av giftige metaller og radionuklider som frigjgres. Som en del av
NORWAT programmet har omradet blitt overvaket far, under og etter konstruksjonsperioden for
a fastsla om den valgte lgsningen gir tilfredsstillende beskyttelse av lokal biota og om lignende
Igsninger kan benyttes for framtidige prosjekter.
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Figur 1. A: Omrdder nord for Oslo med alunskifer-forekomster (oransje). Gran ligger i det innringede omrddet (Statens strdlevern
& NGU 2011). B: Kart over den planlagte utbygde veistrekningen forbi Gran sentrum (Statens vegvesen 2013b)

2.2 Geologi og klassifisering av forurensingspotensiale pd Gran

Gran er en del av Oslofeltet, som er et geologisk omrade fra Langesundsfjorden i ser til de nordlige
Mijgstraktene (Nakrem and Worsley 2006). Sedimentare bergarter er mest utbredd her. Disse
bergartene forvitrer lett, og er en kilde til den gode landbruksjorden i distriktet (Nakrem and
Worsley 2006). Sedimentene i Oslo-regionen kan deles inn i tre hovedgrupper: kalksteiner,
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graskifer og svarte skifere, De ulike lagene av skifer og kalkstein har forskjellige fysiske og
kjemiske egenskaper, ut i fra hvordan avsettingsforholdene var og etter hvor kildematerialet
kommer fra (Endre 2013).

Stratigrafien i prosjektomradet pa Gran er kartlagt av Statens vegvesen (lversen 2001, Hagelia
2005) med bistand fra geologisk konsulent Geokart AS (Rui 2005) og NGI (Endre 2013), og viser
at flere skiferlag og kalksteiner fra senkambrium til tidlig ordovicisk epoke er representert. Helt i
nord ved Jaren forekommer ogsa Prekambrisk gneis. Det er i hovedsak svartskiferne som
inneholder tungmetaller og som kan bidra til forurensing (Figur 2).

Falgende sedimentare bergarter forekommer innen den nye veiparsellen (eldst til yngst)

Alunskiferformasjonen (Kambrium-Etasje 2, muligens ogsa Ordovicium-Etasje 3aa)
Mark kalkstein i Tayenformasjonen (Ordovicium-Etasjene 3ay til 3ba)

Svartskifer fra Galgebergleddet i Tgyenformasjonen (Ordovicium- Etasje 3bp)

Gra kalkstein — Hukformasjonen (Ordovicium — Etasje 3c)

Mark gra kalkstein med svartskifer — EInesformasjonen (Ordovicium- Etasje 4a)

Manaitt m.m.
i veksling med
_ Alunskifer (5-10 %)

] Alunskifer fm (3aa-3ay) §
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Figur 2. Geologisk kart over omrddet omkring Jarenvannet og Gran pG Hadeland. Ny Rv 4. er indikert med svart linje.

Alunskifer og noe svartskifer fra Galgebergleddet har vert hovedutfordringen med tanke pa
avrenning av metaller og radionuklider til elva Vigga og Jarenvannet. Sprengning og
anleggstrafikk farer til kraftig oppknusing med dannelse av finstoff som er spesielt reaktivt. Den
kjemiske sammensetningen til alunskifer varierer, men har typisk det sterste innholdet av
tungmetaller, sammenlignet med de andre bergartene i lagrekken (Figur 3 og Figur 4).
Uraninnholdet i alunskifer varier mellom ca. 20 — 250 mg/kg for det meste mellom 50 og 120
mg/kg. Thoriuminnholdet er generelt sveert lavt (<20 mg/kg). En del av alunskiferen er
karakterisert ved > 1Bg/g, som i henhold til Statens stralevern regnes som radioaktivt avfall. Med
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unntak av en del hgye tungmetallverdier i Galgebergleddet er ingen av det gvrige bergartene pa
Gran forurensende i henhold til dagens regelverk.

Det er utfgrt mineralogiske undersgkelser ved hjelp av handholdt XRF av alle bergartene pa Gran
(Fjermestad 2013; Hagelia 2005; Helmers 2013). Alunskiferformasjonen er kjennetegnet av en tett
laminert struktur med en varierende sammensetning og finfordelt jernsulfid i grunnmassen. Det
dominerende svovelfgrende mineralet i alunskiferen pa Gran er pyritt (svovelkis — FeS>), og i blant
jernsulfidet markasitt. Det er ogsa funnet litt kalsiumsulfat i form av anhydritt. Oksidasjon av pyritt
og markasitt farer til dannelse av svovelsyre og utlekking av tungmetaller (Ni, Zn, Cu, mm) som
er bundet til jernsulfidene (Bjgrlykke 1974). Det er ogsa funnet nikkelsulfidet pentlanditt (NiS) og
kobberkis (CuFeSy). Pyritt forekommer som sveert finkornete reaktive aggregater i alunskifer
usynlige for det blotte gyet, men ogsa som starre synlige korn (mindre reaktive). Pyritt
forekommer ogsa oppkonsentrert i konkresjonssoner i form av boller i alunskifer pa Gran
(Bastiansen et al. 1957). Alunskifer inneholder ogsa ofte noe kalsitt (kalsiumkarbonat) og dolomitt
(Ca, Fe, Mg karbonat) i varierende mengder som fungerer som pH buffer.

Svartskifer tilhgrende Galgebergleddet inneholder ogsa pyritt, men her oftest i form av starre korn
(opptil ca. 1 cm) som gir lavere reaktivitet enn pyritt i alunskifer (Endre 2013). Ellers er det
lettlgselige mineralet hexahydritt (MgSO4-:6H20) identifisert, og er delvis substituert av sink og
jern. Karbonatinnholdet (kalsitt og dolomitt) varierer og er i noen tilfeller fraveerende.
Hukformasjonens gra kalksteiner inneholder kalsitt, dolomitt og noe ankeritt (jernrik
dolomittvariant). Pyritt forekommer ogsa i mindre mengder. Elnesformasjonens marke kalksteiner
farer kalsitt og neppe sulfider. Svartskifer inneholder litt pyritt og karbonater (kalsitt, ankeritt).
Alle bergartene pa Gran inneholder karbon av organisk opprinnelse, mest i alunskifer og
svartskifer, men ogsa i kalksteinene.

Forvitra alunskifer gir vanligvis mer syre. Dette har sammenheng med utvasking av buffer
(karbonater), samt dannelse av lgselige syregivende forvitringsmineral (copiapitt, noen jarositter)
og oksidasjon av toverdig til treverdig jern. Det meste av alunskiferen pad Gran kommer fra
tunnelmasse og skjaringer og var lite forvitret, men med unntak overflatengr (ca. 1 meter dypt)
rett nord for tunnelen oppstrems Horgenmoen (stasjon 9) og langs sprekkesoner generelt.

Kontaktmetamorfose i alunskifer fra permiske magma kan fere til dannelse av mer reaktiv
pyrrhotitt (magnetkis — Fe1xS), men dette mineralet er hittil ikke identifisert pa Gran. Figur 2 viser
at prosjektomradet befinner seg utenfor omradet som har vaert utsatt for mye kontaktvarme. Det er
likevel konstatert effekter av kontaktmetamorfose i alunskiferlag mellom ganger av manaitt og
camptonitt i skjeeringene ved Nordtangen.

Klassifisering under anlegget. I utgangspunktet skulle all alunskifer transporteres til masselageret
sgr for Granstunnelen. Det ble benyttet handholdt XRF for & skille mellom de ulike variantene av
svart skifer. Det ble utarbeidet kriterier/interne grenseverdier for a skille ut forurensende masse pa
basis av geokjemisk statistikk for hver enkelt bergartstype. Grenseverdiene som ble benyttet var
basert pa analyse av Ca, S og tungmetaller (Figur 3 og Figur 4). Urankonsentrasjon ble ogsa malt
systematisk, men ble ikke brukt som eget kriterium. Arsaken er at det bare er alunskifer som
overskrider grenseverdien pa 1 Bg/gram. Alunskifer, inklusive varianter som representerer
radioaktivt avfall i henhold til Statens straleverns definisjon ble automatisk kjart til masselageret.
Galgebergleddets svartskifre er derimot ikke radioaktivt avfall, men en del varianter av denne ble
deponert pa grunn av hgyt innhold av andre tungmetaller — tilsvarende alunskifer.
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Figur 3. Klassifisering av syrepotensial ved handholdt XRF. Bergarter med lavt Ca-innhold og S > 10000 mg/kg, samt hgyt innhold
av tungmetaller ble plassert i masselageret.
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(3b8) ble plassert i masselageret.
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Effekter fra anlegget pa resipienten er derfor i stor grad avhengig av i hvilken grad en lykkes med
a deponere alunskifer og forurensende varianter av Galgebergleddet. Det gar fram av kapittel 3 at
det ble igjen en del alunskiferfinstoff ved Nordtangen (Stasjon 7) og Horgenmoen (Stasjon 9).
Svartskifer fra Elnesformasjonen og frikjent Galgeberg er lagt i veilinja, og vann som drenerer i
steinen kan fa gkte konsentrasjoner av nikkel og sink, som blir lgst ut fra de «frikjente variantene».
Dette er observert i overvann som drenerer i masser av Elnes/Galgeberg, og kan derfor sammen
med faktisk handtering av alunskiferen ha betydning for vurderinger av effekter pa resipienten.

2.3 Feltarbeid

Prosjektet har veert tungt forankret i feltarbeid og pravetaking i felt. Det ble gjennomfart feltarbeid
og prevetaking fgr (juni og september 2013), under (juni 2015) og etter tunnel-utgraving og
deponering av alunskifer er foretatt (september 2015). Det bgr vurderes prevetaking etter at vei-
og tunnelarbeid er ferdig, men dette 1a utenfor tidsrammen for prosjektet.

Pravetaking fokuserte pa stedsspesifikk karakterisering mht. konsentrasjoner av 238U og #*2Th og
210pg, samt nivéer av relevante metaller i praver fra utvalgte steder (se kart Figur 5 og Tabell 1):

Tabell 1. Oversikt over prgvetakingslokaliteter og stasjonsnummer med mulig pavirkning fra vei- og tunellarbeider.

Lokalitet Stasjon id Pavirkning Pavirkning

2013 2015
Myr/deponi, alunskifer deponert fra tunellen Stasjon 1 Tunell Tunell
Oppstrgms Vigga i anleggsomradet Stasjon 2 Upavirket  Vei
Bekk: utlap til Vigga i anleggsomradet sar (Vayenbekken) Stasjon 3 Upavirket  Vei
Bekk ved Gran videregaende skole — utlgp til Vigga Stasjon 4 Upavirket  Vei
Hovtjernet Utgikk
Vigga bak Coop Prix litt sgr for stasjon 6b Stasjon 6a  Upavirket  Vei og tunell
Vigga ved malestasjon utlgp Jarenvannet, ved broen Stasjon 6b  Upavirket  Vei og tunell
Bekk i skogen i nord, utlgp til Jarenvannet v/ Nordtangen  Stasjon 7 Upavirket  Vei
Jarenvannet ved utlgp Vigga Stasjon 8 Upavirket  Vei og tunell
Horgenbekken med utlgp rett i Jarenvannet Stasjon 9 Vei
Referanse oppstrams Vigga Stasjon 10 Upavirket

Tilleggspraver:
Jordsgyle fra stasjon 1 (myr)

Grunnvannsprgver (13 stk.) fra stasjon 1
Alunskiferpragver fra tunelltrase

I 2013 ble det fokusert pa to hovedfeltarbeid i omradet, ett om varen og ett om hgsten for & se om
det kunne vaere store sesongvariasjoner. Feltarbeidene i 2013 ble ufart for a identifisere nivaene
av radionuklider og metaller i miljget uten pavirkning av ny vei- og tunnelutbygging.

Feltarbeidene i 2015 ble utfert for & undersgske om det var endringer i konsentrasjoner og
tilstandsform av radionuklider og metaller i forhold til i 2013. Det ble ogsa na utfart to feltarbeid,
var eller tidlig sommer og hgst, for & fange opp eventuelle sesongvariasjoner. Horgenbekken
(stasjon 9) ble kun prgvetatt under 2015 feltarbeidene, da denne bekken har vert under
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overvakning av Vegvesenet pa grunn av hgye forekomster av uran. Stasjon 10 (ser i Vigga,
oppstrems) ble valgt som referanse i 2015 da anlegget pavirket Vigga mye lenger sgr enn beregnet
far oppstart av anleggsarbeidet.

Feltarbeidspraver: Pragver som ble tatt under feltarbeidene omfattet vann, bade totalvann og in
situ fraksjonert vann, sedimenter, bunndyr, fisk og noe jord og planter.

Dosemalinger: Gammadoser ble ogsa malt in situ ved hjelp av Automess pa alle
prevetakingsstedene.

Tilleggspraver: | tillegg til praver tatt ved feltarbeidene, ble det hentet vann fra borebrgnner i
myr/fremtidig deponi, borekjerner jord fra myr/fremtidig deponi, alunskifer fra tunellomradet og
dype sedimentkjerner fra de to bassengene til Jarenvannet.
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Figur 5. Kart over de utvalgte stasjoner for feltarbeid. Stasjon 1 er selve deponiet nedenfor den nye tunneldpningen. Stipla omrdder er
omrdder med mye gjenvaerende reaktivt finstoff av alunskifer i veglinja: Bla: Skjaeringer nord og sgr for stasjon 7 ved Nordtangen; Rgd;
Tunnelpdhogg med forskjaering oppstrgms stasjon 9 ved Horgenmoen.

Vann: Det ble innsamlet vannprgver til analyse av totalkonsentrasjoner av radionuklider og
metaller. Ved hjelp av in situ filtrering, ultrafiltrering og ionebytting in situ ble falgende fraksjoner
innsamlet i felt: Partikuleaer fraksjon (> 0,45um), kolloidal fraksjon (< 0,45um - > 10kDa) og
lavmolekyleer (LMM) fraksjon (< 10 kDa), samt anioner og kationer i lavmolekyler fraksjon.
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Jord og sediment: Jordprgver ble tatt som en stor prgve (diameter 70 mm, dybde 55 mm), dvs.
en pragve av de gverste 6 cm. For sedimenter ble det tatt kjernepraver. Sedimentkjernene ble delt i
1 eller 2 cm sjikt far analyse. Det ble ogsa utfart sekvensielle ekstraksjoner pa utvalgte jord- og
sedimentpraver.

Planter: Det ble tatt noen samlepraver av vegetasjonen pa myra (stasjon 1) far denne ble gravd ut
for bruk som deponi. Utvalgte planter ble prevetatt pa de andre stedene i 2015 der hvor de var a
finne.

Fisk: Brun-grret (Salmo trutta) ble fanget i Vigga ved bruk av el-fiske pa ulike stasjoner i nedre
del av elva i 2013 far tiltaket ble igangsatt og i 2015 etter gjennomfaring av tiltaket. Fisken ble
avlivet med et slag til hodet, fer maling av lengde og vekt, blodprgvetaking, og disseksjon iht.
EMERGE protokollen (Rosseland et al. 2001). Blodprever av fisk ble innsamlet ved bruk av
kanyle og fysiologisk status ble malt ved bruk av i-STAT med kassett EC8+. Ved disseksjon ble
flere organer (gjeller, nyre, lever, bein og otolitt) innsamlet og lagret ved -20 °C far senere
oppslutning og kvantitativ bestemmelse av radionuklider og metaller. Mort (Rutilus rutilus), abbor
(Perca fluviatilis) og gjedde (Esox lucius) ble fanget med garn i Jarenvannet. Garnfiske ble utfart
i 2015 under avslutning av arbeidet med tiltaket. Maling av starrelse ble utfart far disseksjon og
innsamling av ulike organer.

Bunndyr: Bunndyr ble samlet inn ved alle feltarbeid i Vigga og i bekker som inngikk i
overvakningen. Hensikten med bunndyrprgvene var to-delt; 1) a kartlegge sammensetningen av
ulike grupper og arter (fortrinnsvis larver av dggnfluer (Ephemeroptera), varfluer (Trichoptera)
og steinfluer (Plecoptera)) og 2) a kartlegge nivaene av metaller i bunndyr. @kologiske endringer
i bunndyrsammfunnet ble utfart ved bruk av sparkemetoden. Sparkemetoden gjennomfares ved at
en hav (maskevidde 450 um) settes i bunnsubstratet far man sparker og roter opp bunnsubstrat
som sa fglger med strammen inn i haven. Hver stasjon ble prgvetatt med 3 x 1 min sparkeprgve.
Prgvene ble konservert i etanol fgr artsbestemmelse ble gjennomfart pa laboratoriet. For
metallanalyse ble individer av dggnfluer (Ephemeroptera, Baetidae) plukket ut fra sparkepraver i
felt og fryst. Hver delpreve besto av ca. 20-30 individer.

2.4 Opptaks- og effektforsgk

For a fa informasjon om opptak og biologiske effekter av U og andre spormetaller fra alunskifer
er det utfart kontrollerte laboratorieforsgk med eksponering av fisk og daphnia. For a fa
informasjon om arbeidet med alunskifer pa Gran har medfart til gkt risiko for vannlevende
organismer under anleggsperioden ble det innsamlet bunndyr og fisk i felt fgr oppstart av
anleggsarbeidet og pa slutten av anleggsarbeidet.

I laboratoriet ble det gjennomfart to kontrollerte delforsgk med eksponering av brungrret (Salmo
trutta) til vann utlekket fra alunskifer (100g/1L). Delforsgk 1 fokuserte pa opptakshastighet av
ulike spormetaller fra vann til fisk (Hjulstad 2015), mens delforsgk 2 ble gjennomfgrt som et dose
responsforsgk for a identifisere hvilke nivaer av utlekket spormetaller som bidrar til effekt.
Delforsgk 2 ble gjennomfart ved & eksponere fisk til vann utlekket fra alunskifer etter ulik grad av
fortynning. For a sikre positive effekter ble en rekke spormetaller som tidligere var dokumentert
utlekket fra alunskifer (delforsgk 1, Tabell 20) tilsatt utlekkingsvannet i samme forholdstall far
fortynning. Eksponering av fisk ble gjennomfart i klimarom pa fiskelaboratoriet pA NMBU iht.
standardiserte protokoller for akutt eksponering (OECD 210). Vannpraver fra forsgksenhetene ble
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innsamlet og ulike vannkvalitetsparametere malt. | tillegg ble det utfart fraksjonering av vann far
og etter eksponering for & identifisere nivaer og tilstandsformer av spormetallene. Gjennom
forsgksperioden ble dgdelighet notert daglig og fisk pravetatt pa bestemte tidspunkt.

Av grret ble det tatt blodprgver, malt lengde vekt og utfart disseksjon fgr innsamling av ulike organ
til analyser av spormetaller iht. EMERGE protokollen (Rosseland et al. 2001). For fisk fanget i
garn ble det kun utfart maling av starrelse for disseksjon og innsamling av ulike organ. Blodprever
ble analysert ved bruk av i-STAT med kassett EC8+. Ulike organ ble lagret ved -20°C far
bestemmelse av vat/tarrvekt, oppslutning ved bruk av ultraklav og analyse ved bruk av ICP-MS.
Det ble benyttet standard referansemateriale (Dolt4, IAEA 414) for & sikre korrekte analyser. |
tillegg ble det utfgrt blodutstryk i for & identifisere andel mikrokjerner og innsamlet gjeller og lever
til analyser av genuttrykk fra fisk eksponert i laboratorieforsgkene. Blodutstryk ble lagret tart for
analyse ved bruk av SOP A7 — MN assay-protokollen ved NIVA. Prgver til genuttrykk ble
umiddelbart overfart til flytende nitrogen og lagret ved -80°C far opparbeidelse pa NIVA iht.
standardiserte protokoller.

2.5 Prpvebehandling og mdlinger for metall- og radionuklideanalyser

Vannprgver ble surgjort med HNO3 og U, Th og metaller ble analysert ved hjelp av Agilent 8800
Triple Quadrupole ICP-MS for U, Th. Po-210 i vann ble analysert vha. alfaspektrometri etter
tilsetting av tracer for utbyttebestemmelse og radiokjemisk separasjon.

Jordprgvene ble tarket pa 40 °C, knust og siktet gjennom 2 mm sikt. Planteprgvene ble tarket pa
40 °C og homogenisert med kvern. Jord, planter, bunndyr (ubehandlet) og fiskeorganer
(ubehandlet eller frysetarket) ble oppsluttet ved hjelp av HNO3 i en Milestone Ultraclave pa 260
°C, og analysert ved hjelp av Agilent 8800 Triple Quadrupole ICP-MS. Sertifisert
referansemateriale av samme matriks ble oppsluttet og malt sasmmen med pragvene. Fiskebein ble
oppsluttet pa samme méte far maling av 2'°Po.

Benyttede sertifisert referanse materiale:

e DORM 3, IAEA 350, NCS ZC 73014, NIST 1570a og NIST 1575 for bunndyr og
planter;
e LGC 6187, NCS ZC 73007, NIST 2709a og NIST 2710a for jord og sedimenter.

Deteksjonsgrense (limit of detection, LOD) og kvantifiseringsgrense (limit of quantification,
LOQ) er definert som henholdsvis 3 x standardavviket til blankprgver og 10 x standardavviket til
blankpraver. Dersom konsentrasjonsnivaet 1a under LOD eller LOQ, er den i utregninger og
figurer erstattet med henholdsvis 0,5 x LOD eller 0,5 x LOQ for & fa beste estimat.

Sekvensielle ekstraksjoner: Protokollen (Tabell 2) for sekvensielle ekstraksjoner som ble brukt i
dette arbeidet er basert pa Tessier et al. (1979) og modifisert av Salbu (2000).
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Tabell 2. Prosedyre for sekvensiell ekstraksjon (RT = rom temperatur)

Ekstraksjonsbetingelser

Trinn  Fraksjon Ekstraksjonsreagens Kontakttid (timer) Temperatur

1 Vannlgselig H20 1 RT

2 Reversibelt bundet 1M NH:Ac -pH 7 2 RT
Reversibelt bundet: 1M NH.Ac - pH 5 2 RT
assosiert med karbonat

4 Lett reduserbare 0,04M NH,OH-HCl1 in 25%
forbindelser: Acetic acid (pH~ 3) 6 80°C
(Fe/Mn hydroksider)

5 Oksiderbare komponenter 1. H.0, 30% (pH~2) (15 ml) 55 80°C
(org. mat./UOx) 2.3,2M NH.AC (5 ml) 0.5 RT

6 Oksiderbare komponenter  7M HNOs 6 80°C
(sterkt bundet)

XRD: Rentgen diffraksjon ble utfert ved Naturhistorisk museum, UiO med et Siemens D 5005
instrument (Fjermestad 2013; Helmers 2013; Santos 2014).

Mikroanalytiske teknikker: Digital autoradiografi ble utfgrt med General purpose phosphor
imaging plate og en image plate skanner, Typhoon 8600, Molecular Dynamics.

LA-ICP-MS (Laser Ablation Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry) analyser ble utfert
ved Universitetet i Antwerpen med en NWR193 ArF excimer laser, kombinert med en Agilent
7700X og et Varian 820 ICP-MS system. ESEM-EDX ble utfgrt med en Zeiss EVO 50 kombinert
med et Inca EDX analytisk system (Oxford Instruments, Oxford, UK).
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3 Resultater og diskusjon

Prosjektet ble delt inn i fem forskjellige arbeidspakker for & oppfylle prosjektmalene. Resultater
og diskusjon nedenfor fglger denne inndelingen i arbeidspakker.

3.1 Arbeidspakke 1: Kildekarakterisering

Her presenteres hovedfunnene fra prgvetaking far anleggsarbeidet begynte og pregvetaking under
vei- og tunnelbygging. Fokus vil vaere pavirkning av anleggsarbeidet i omliggende akvatisk miljg.
Resultatene fra analyser av vann, sedimenter, jord og planter utfart far vei- og tunnelarbeid ble
pabegynt, viser upavirket tilstand eller tilstanden som forekom uten pavirkning av det kommende
anleggsarbeidet.

3.1.1 In situ gamma dosemalinger

Det ble foretatt gamma dosemalinger bade i 2013 og i 2015. Dosemalingene for 2013 varierte fra
0,01 til 0,19 uS/t og for 2015 fra 0,01 til 0,35 uS/t. Dette er normal variasjon i bakgrunnsstraling
for de fleste steder i Norge. Dette tilsier at doserater pa Gran ikke var forhgyet selv om en her
befinner seg i et typisk alunskiferomrade. Det er heller ikke mulig & se noen gkning i gamma
doserater pa grunn av anleggsarbeidet.

3.1.2 Konsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoff i grunnvann

Det ble foretatt grunnvannsboring ved 13 ulike lokaliteter ved Gran (Figur 6) far anleggsarbeidet
ble utfert. Pravene ble analysert med hensyn pa en rekke ulike variabler. Grunnvannet er
karakterisert som svakt basisk, relativt ionerikt (0.1-96 mgSQOu4/L, 6-21 mg CI/L), moderate til lave
konsentrasjoner av de fleste metaller (noe hgyere nivaer av Fe og Mn), og varierende innhold av
TOC (1-15 mg/L).

De hgyeste konsentrasjonene av uran ble malt i brenn 1 (22 pg/L), 11 (23 pg/L), 3 (13 g/L) og 2
(6.9 pg/L), mens i de andre brgnnene var konsentrasjonen relativt lav (<3.5 pg/L). Grunnvannet i
brgnn 1, 2 og 3 representerer forekomsten under den planlagte veitraséen, og benyttes som
bakgrunnsverdi for ubergrt grunn. Grenseverdien for uran i drikkevann er av WHO satt opp fra 15
pg/L til 30 pg/L (WHO 2011), og dermed er alle de malte uranverdiene under den nye grensen for
drikkevann. Dog, WHOs grenseverdi er satt for mennesker, og det er ikke gitt at andre organismer
er tilstrekkelig beskyttet. Konsentrasjoner av andre grunnstoff (vedlegg 1) er alle forholdsvis lave.

Det vil vaere viktig & overvake innholdet av radionuklider og metaller i borebrgnner etter at vei-
og tunnel arbeid er ferdig, for & ha kontroll med eventuell lekkasje til grunnvannet fra deponi.
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Figur 6. Kart over borehull for vann, Gran, Hadeland. De rgde sirklene viser branner med forhgyet urankonsentrasjoner.
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Figur 7. Konsentrasjon av uran i grunnvann. Brgnnummer er gitt i Figur 6.

3.1.3 Totalkonsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoffer i overflatevann
fra feltarbeid 2013

Resultatene fra feltarbeidene i 2013 anses a vare bakgrunnsnivaer i omradet upavirket av de nye
vei- og tunnel-arbeidene som ble pabegynt sent 2013. Vannparametere og metallkonsentrasjoner
er gitt i Tabell 3 og Tabell 4. Totalkonsentrasjonene av radionuklider (U, Th og Po-210) og andre
grunnstoff varierte sveert lite mellom de to pragvetakingstidspunktene (juni og september) noe som
viser relativ liten sesongvariasjon. Der hvor det er forskjeller er konsentrasjonen hgyest i juni, noe
som trolig skyldes hgy vannfgring og dermed starre partikkeltransport i elvene.

pH malt i omradet varierer fra 7,53 til 8,75, noe som er mye hgyere enn man ellers observerer i
norske vassdrag. Ogsa konsentrasjonene av Ca er hgyere enn hva man ser ellers i Norge, og dette
skyldes sannsynligvis hgyt innhold av karbonater i grunnfjellet (blant annet i alunskiferen). Ca-
konsentrasjonene varierte fra 52 til 95 mg/L og den hgyeste verdien finner vi i bekken nord for
Gran. Innholdet av totalt organisk karbon (TOC) varierer fra 2,5 til 8,7 mg/L, hgyest i myr, og
dette er relativt lavt sammenlignet med hva man ellers finner ellers i Norge.

Generelt er konsentrasjonene av de fleste grunnstoff hgyere i overflatevannet enn i borevannet
(grunnvannet). Unntaket er uran som har relativt lik konsentrasjon for begge pravetyper, bortsett
fra fire stasjoner (1,2,3,11) hvor konsentrasjonen er hgyere i borevannet enn i overflatevannet.

Konsentrasjonene av U i overflatevannet varierte fra 0,9 til 7 ug/L, og den hgyeste verdien finner
vi i bekken nord for Gran (stasjon 7). Urankonsentrasjonene viser ogsa en generell trend mot
hayere verdier jo lenger nedstrams, mot nord, vannprgvene er tatt i Vigga og i bekker. Dette kan
tyde pa at vannene renner igjennom mer alunskiferholdige omrader jo lengre nord i omradet de
befinner seg. Det er ogsa sannsynlig at bekken nord for Gran (stasjon 7) er pavirket av svak
avrenning fra veiskjeeringer fra den gamle riksveien hvor alunskifer var apent eksponert for veer
og vind. Konsentrasjoner av U i Jarenvannet (stasjon 8) var lave, sa her er konsentrasjonen av uran
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enten blitt fortynnet eller avsatt i sedimenter. Konsentrasjonene av Po-210 var sveert lave i alle
vann (< LOD til 0,0076 Bg/L).

Konsentrasjoner av jern (Fe) varierte fra 150 til 850 pg/L i bekkene og Vigga, mens Jarenvannet
(Stasjon 8) hadde 5 ganger lavere verdi. For Cu, As og Zn var konsentrasjoner i elven Vigga og
bekkene lave og varierte fra henholdsvis 0,38 — 3,4 pg/L, 0,3 — 1 pug/L og 1,0 — 4,2 pg/L. Dette
tilsier tilstandsklasse I, bakgrunn (Zn), og Il, god (Cu, As og Zn), i henhold til «Utkast til
Bakgrunnsdokument for utarbeidelse av miljgkvalitetsstandarder og klassifisering av miljggifter i
vann, sediment og biota» fra Klima- og Forurensningsdirektoratet (KLIF 2012). Cd-
konsentrasjonene tilsier tilstandsklasse I og Il, og for Pb falt alle konsentrasjonene i tilstandsklasse
.

Konsentrasjonene av Ni varierte mellom stasjonene fra 0,9 til 3,2 pg/L. Dette tilsier at Ni ligger i
tilstandsklasse 111, moderat, for de fleste stasjonene som er prgvetatt i 2013, bortsett fra stasjon 1,
3 0g 7 i september som ligger i tilstandsklasse 11, god.

Tabell 3. Vannparametere malt under feltarbeid 2013

pH Ledningsevne T TOC Klorid Nitrat-N Sulfat
(uS/cm) °C mg/L mg/L mgN/L mg/L

Jun-13

St 1 8.75 444 205 871 297 <0,006 154
St. 2 8.08 292 15.4 3.67 7.48 2.07 24.6
St. 3 8.27 311 158 2.64 nm. n.m. n.m.
St. 4 8.15 323 15 251 4.82 3.43 25.1
St. 6a 7.85 308 155 3.55 8 2.32 25.3
St. 6b 7.86 329 11.7 3.33 8.02 2.49 27.00
St.7 7.96 370 104 391 5.87 2.36 25.90
St. 8 8.28 332 15.8 342 851 2.72 27.50
Sep-13

St 1 7.53 462 109 595 112 0.5 32
St. 2 8.15 353 109 474 79 1.6 36
St. 3 8.28 304 9.7 354 54 2.1 22
St. 4 n.m. n.m. nm. 352 4.7 2.3 28
St.6b  8.00 410 9.9 468 80 1.7 36
St.7 n.m. n.m. nm. 3.72 10.6 2.2 41
St. 8 n.m. n.m. nm. 494 7.9 1.7 36

27



Tabell 4. Konsentrasjoner (ug/L) av radionuklider og andre grunnstoffer i vann fra de forskjellige pravetakingsstasjonene i 2013 (n=3). Fargekoding for Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er
iht. tilstandsklasser i KLIF (2012): BlG = I, bakgrunn; grgnn = II, god; gul = Ill, moderat; oransje = IV, ddrlig; Rad = V, sveert ddrlig . U-konsentrasjoner er markert i rgdt dersom de
overskrider WHOs grense for drikkevann (30 ug/L).

Al Ca \% Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb Po-210 Th U
pg/L  mg/L pg/L pg/L mg/L pg/L ug/L pg/L pg/L pg/L pg/L ug/L ug/L Bg/L pg/L ug/L

Jun-13

St.1 <360 8+1 082+01 14+4 015006 017+0.04 25+01 12+0.2 0.0076 <0.17 6.1+0.04
St.2 <360 54+1 036+003 28+1 025+0.02 021+0.02 29%0.08 1.9+0.05 0.0027 <LD 0.91+0.01
St.3 <360 61+1 07801 26+5 05+01 034006 21+02 17+0.04 0.0015 <LD 0.97+0.03
St. 4 <360 60+1 062+0.04 20+04 021+001 0.21+0.007 26+0.07 13+0.1 <LD <LD 23+0.08
St. 6a <360 55+1 043+0.05 26+3 025+002 021+£003 27%01 19+0.03 0.0007 <LD 0.99+0.04
St. 6b <LD 58+0.8 028+0002 26+06 0.18+0.002 0.15+0.008 2.4+0.06 2+0.03 0.0038 <LD 1.4+0.08
St.7 420+8 69+1 18+003 52+1 085+002 04+002 22+0.08 4+0.1 0.0049 <0.17 4+01
St. 8 <LD 59+0.2 0.15+0.003 15+0.4 0.052+0.001 0.11+0.006 2.8+0.06 2+0.05 0.0020 <LD 2.2+0.07
Sep-13

St.1 13+06 83+2 073+002 620+10 045+0.01 0.93+0.02

1.6 £0.06

0.0065 <LD 1.7+0.06

St. 2 69+5 58+1 021+0006 16+06 0.16+0.006 0.11+0.006 2.6+0.06 21+0 0.0008 <LD 11+0
St.3 120+6 52+0 037+0.006 14+06 021+001 0.16+0.01 18+0 0.0016 <LD 0.98 +0.006
St. 4 190+0 57+06 062+0.02 23+1 035001 026+001 32%0.06 1.5+0.06 0.0018 <LD 270
St.6b 1706 58+06 043+0.02 30+1 038x+0.01 024£0006 31x0.1 22+0 0.0012 <LD 14+0
St.7 21070 9%5+1 085+03 54+20 055+02  029+0.09 5.7+0.06 0.0029 <LD 7%0.06

St. 8 45+3 590 0180 10+£07 011+0 0.081+0.002 2.3+0.06 2.2+ 0.06 nm. <LD 14+0
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Resultatene viser at det er konsentrasjonsvariasjoner innenfor de forskjellige bekkene og ogsa
forskjellig oppstrams og nedstrams Vigga, uavhengig prevetaking i juni eller september.
Sammenlignet med hva som ble funnet i 2011 og 2012 (Vegvesenet 2012) er disse verdiene noe
lavere. Dette tilsier at det kan veere stor naturlig variasjon i konsentrasjonene av metaller i vannene.
Uansett hva dette skyldes, sa danner dette datagrunnlaget en god bakgrunnsbeskrivelse av
tilstanden til vannet i omradet far vei- og tunnelarbeid ble pabegynt.

3.1.4 Totalkonsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoffer i overflatevann
fra feltarbeid 2015

Konsentrasjonene av radionuklider (U, Th og Po-210) og andre grunnstoffer varierte lite ogsa i
2015 mellom de to pravetakingstidspunktene (juni og oktober). De konsentrasjonsvariasjoner som
observeres ligger innenfor usikkerhet for sesongvariasjon (Tabell 5 og Tabell 6). Unntaket er Al
som er en faktor 10 hgyere i juni i forhold til i september. Dette skyldes nok flere arsaker; flom og
mye vannfaring pa varen, observerte partikkelutslippsepisoder og tilfgring fra deponi (se
nedenfor). Al viser seg & veere bundet til partiklene i vann prgvetatt under partikkelepisoder, noe
fraksjoneringen av vannene paviste (se nedenfor) og den hgyere vannfgringen i juni sammenlignet
med i september kan ha drevet med seg en starre partikuler fraksjon som inneholder Al.

Tabell 5. Vannparametere malt under feltarbeid 2015.

pH Ledningsevne T TOC Kilorid Nitrat-N Sulfat
(uS/cm) °C mg/L mg/L mg N/L  mg/L

Jun-15

St. 2 7.97 311 8 32 7.0 2.7 23
St. 3 8.7 258 74 31 5.2 4.0 19
St. 4 7.95 274 86 22 4.6 3.2 20
St.6b 815 325 92 34 7.3 3.0 26
St. 7 7.88 452 6.6 35 8.7 2.4 57
St. 9 8.13 711 6.9 4.1 16 7.9 120
St.10 811 258 7 37 4.4 15 18
Sep-15

St. 2 7.89 378 73 33 9.1 31 31
St. 3 8.47 405 73 25 7.4 51 26
St. 4 8.09 385 79 20 5.7 3.9 27
St.6b  7.85 429 7 31 9.7 3.6 40
St. 7 7.88 620 7.1 4.2 12 2.9 83
St. 9 7.98 787 85 33 17 7.7 130
St. 10  8.07 347 6.5 23 6.1 15 29
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Tabell 6. Konsentrasjoner (ug/L) av radionuklider og andre grunnstoff i vann fra prgvetaking 2015 fra de forskjellige stasjonene (n=3 i juni og n=1 i september). Fargekoding for
Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er iht. tilstandsklasser i KLIF (2012), mens U-konsentrasjoner er markert i redt dersom de overskrider WHOs grense for drikkevann (30 ug/L).

Al Ca \ Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb Po-210 Th U
ug/L mg/L pg/L pg/L mg/L pg/L pg/L pg/L ug/L ug/L pg/L pg/L pg/L Bg/L pg/L ug/L

Jun-15
St.2 420+50 50+09 12+01 82+9 098+01 079+01 39+04 12+0.01 16+0.1 0.0022  0.046+0.003 0.75+0.01
St.3 580+400 49+02 14=x1 99+ 70 10+07 09807 39%£2 15+0.01 0.0066 0.026+0.01 0.75+0.06
St. 4 410£200 46+1 11+04 45+20 052+02 049+02 28+04 1+0.04 0.0004  0.016+0.005 1.4+0.01
St. 6b %+20 51+1 032+006 30+10 020+005 023+£0.08 31+03 5.8 +0.06 0.0011  0.013+0.005 1.6+0.03
St.7 270+£40 711 11+02 1900400 13%0.2 17+0.2 15+3 5403 0.0033  0.028+0.002 86%0.2
St.9 21£07 110x2 022002 110+x1 056+0.02 3.1x0.03 33£02  0.31+0.004 0.0024  0.0083 £ 0.001
St. 10 99+30 41+0.7 0.32+0.08 19+2 0.18+0.05 0.19+0.05 1.4+0.08 26£2 0.0033  0.019+0.006 0.61+0.03
Sep-15
St. 2 36 64 0.15 21 0.10 0.13 -0.0001 <0.016 11
St.3 56 73 0.22 14 0.10 0.12 0.0002 <0.016 11
St. 4 41 65 0.25 16 0.078 0.12 0.0004 0.037 2.3
St. 6b 30 70 0.15 26 0.12 0.1 0.0006 <0.016 2.7
St.7 41 110 0.29 730 0.70 0.76 0.0004 <0.016 8.5
St.9 19 130 0.21 110 11 33 0.0031 00s [N
St. 10 17 60 0.11 28 0.12 0.15 n.m. <0.016 1
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Som nevnt tidligere ble to nye pragvetakingsstasjoner; Horgenbekken (stasjon 9) og en ny referanse
mye lengre ser i Vigga (stasjon 10), inkludert i programmet i 2015. Horgenbekken ble inkludert
pga. tidligere observasjoner av hgyt uraninnhold og stasjonen sgr i Vigga ble inkludert da det ble
observerte at den tidligere referansestasjon (stasjon 2) kunne vaere pavirket av anleggsarbeidet. |
tillegg ble det gjennomfart et eget feltarbeid pa deponiomradet for & samle inn vannpraver far
deponiet var fylt opp og tettet. Dermed diskuteres vannet fra deponiet (stasjon 1) for seg nedenfor.

I 2015 var pH fortsatt hgy og varierte fra 7,9 til 8,7, noe som er hgyt sammenlignet med det som
er vanlig i Norge. Dette pH-omradet er gunstig for a redusere mulig opptak av radionuklider og
andre grunnstoffer til planter og andre organismer. TOC- og Ca-konsentrasjonene la uendret pa
samme niva som i 2013,

For 2015 feltarbeidene varierte konsentrasjonene av U fra 1 til 92 pg/L og den hgyeste verdien
finner vi i ikke uventet i Horgenbekken (stasjon 9). Dermed kommer alle malte uranverdiene i
Horgenbekken over WHOs grense for drikkevann pa 30 pg/L (WHO 2011).

Urankonsentrasjonen i bekken nord for Gran (stasjon 7) var forholdsvis uendret i forhold til 2013
(8,6 mHg/L) og dette gjelder ogsa U i prevene fra de andre provetakingsstedene.
Urankonsentrasjonene viste ogsa den samme generelle trenden med hgyere verdier jo lenger
nedstrems, mot nord, vannprgvene ble tatt (hvis man ser bort fra Horgenbekken), som observert i
2013. U-konsentrasjoner var under WHOs grenseverdi for drikkevann for alle stasjoner bortsett
fra Horgenbekken. Konsentrasjonene av 2*°Po var ogsa i 2015 svert lave.

Konsentrasjoner av jern (Fe) varierte fra 100 til 1300 pg/L i bekkene og Vigga. | juni var Fe
konsentrasjonene hgyest for bekken nord for Gran (Stasjon 7, 1300 ug/L), mens i september var
konsentrasjonen hgyest i Horgenbekken (Stasjon 9, 1100 pg/L). Cu og As varierte fra henholdsvis
0,7 — 5 pg/L og 0.2 — 1 ug/L, alle konsentrasjoner i tilstandsklasse Il, god. For Zn falt de fleste
konsentrasjonene i juni i tilstandsklasse IV, darlig, mens i september var kun Horgenbekken
(Stasjon 9) i tilstandsklasse IV og de andre stasjonene i tilstandsklasse Il. Den hgyeste malte Zn-
konsentrasjonen (38 pg/L) var pa kontrollstasjonen (Stasjon 10) i juni, mens Horgenbekken
(Stasjon 9) var omtrent like hgy pa begge feltarbeid (32 og 35 mg/L). Zn-konsentrasjoner ved de
fleste stasjoner var hgyere i 2015 enn i 2013.

Cd-konsentrasjonene var ogsa i 2015 lave og tilsier hovedsakelig tilstandsklasse | og Il. Unntaket
er Horgenbekken (stasjon 9) som viste Cd konsentrasjoner for juni pa 0,31 pg/L og 0,43 pg/L i
september, og dermed faller i tilstandsklasse 111, moderat.

Konsentrasjonene av Ni varierte fra 1,2 til 59 pg/L, igjen med den hgyeste verdien i
Horgenbekken. Bekken nord for Gran (stasjon 7) viste hayere konsentrasjoner for Ni enn hva som
ble malt i 2013, med hgyeste verdi pa 15 pg/L. Ni 14 i tilstandsklasse 111, moderat, for de fleste
stasjonene som ble prgvetatt i 2015, bortsett fra Horgenbekken (Stasjon 9) som la i tilstandsklasse
IV, darlig.

Det ble i september 2015 observert store mengder partikler i Vigga og dette kunne pavirke
metallkonsentrasjonene mer enn sesongvariasjoner. Det ble foretatt analyser av vannet under to
partikkelepisoder. Det ble funnet noe hgyere konsentrasjoner av Al, V, Mn, Fe, Ni, Zn, Pb og Th
bundet til partikler under disse episodene, og ved en anledning kom Zn opp i tilstandsklasse 1V og
Pb i tilstandsklasse I11.
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3.1.5 Fraksjonering av radionuklider og grunnstoffer i overflatevann Rv4 Gran

Radionuklider og metaller kan veere til stede i forskjellige fysisk-kjemiske tilstandsformer i miljget
som strekker seg fra lav molekylmasse (LMM) spesier, slik som ioner, molekyler, komplekser, til
hgy molekylvekt (HMM) spesier som kolloider, pseudo- kolloider eller partikler og fragmenter
som varierer i stagrrelse, form, struktur, morfologi, tetthet, osv.(Salbu 2000). Jord og sedimenter
fungere som deponi for partikler, mens LMM spesier er mobile. Videre kan LMM spesier lett
trenge gjennom biologiske membraner (aktivt opptak), og antas & vere mer potensielt
biotilgjengelige enn HMM spesier som kolloider og partikler.

3.1.5.1 Fraksjonering av radionuklider og andre grunnstoffer i overflatevann 2013

Figur 8 presenterer prosentvis fordeling i de forskjellige fraksjonene for U og Mo i vann fra de
forskjellige prevetakingsstasjonene i 2013. Bade U og Mo viser stgrst andel i den lavmolekylaere
massefraksjonen (90% eller mer) og kan dermed tilsies & veere hgyst mobile og potensielt
biotilgjengelige. Disse viser ogsa liten sesongvariasjon.

For de andre grunnstoffene er det starre forskjeller mellom feltarbeidene, noe som tilser noe
variasjon med sesong, ver, osv. Grunnstoff som ble funnet & vaere sveaert mobile og potensielt
biotilgjengelige varen 2013, dvs. hgyest andel i LMM fraksjonen (60 % eller mer) er S, Ca, Cu,
Zn og As. Disse vil derfor alle pa det gitte tidspunktet, veere mobile i det akvatiske miljget pa Gran
og kunne lett tas opp i akvatiske organismer som bunndyr og fisk. Jern, VV og Mn var for det meste
tilstede som partikler (> 0,45 um) i vannene pa dette tidspunktet. Kobolt var fordelt mellom
partikuleer og kolloidal fraksjon.

Sammenligner vi disse mot data fra feltarbeidet i september 2013 viser det seg at Al foreligger for
det meste som partikulert (> 60%) sammen med V, Mn, og Fe, men samtlige av disse fordeler seg
mer mellom partikulear og kolloidal fraksjon enn hva som ble sett pa varen 2013. De grunnstoffene
som viste seg a vaere hovedsakelig i LMM fraksjonen pa sommeren viser en noe lavere andel her
i september med en noe hgyere andel i den kolloidale fraksjonen, men disse er fortsatt hgyst mobile
0g potensielt biotilgjengelige.
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Figur 8. Starrelsesfraksjonering (%) av U og Mo i vann prgvetatt juni og september 2013 (n=3).

3.1.5.2 Fraksjonering av radionuklider og andre grunnstoffer i overflatevann 2015

Figur 9 presenterer prosentvis fordeling av U, Mo og Cd i de forskjellige starrelsesfraksjonene i
vann fra de forskjellige stasjonene ved prevetaking i 2015. Uran og Mo foreligger hovedsakelig
som LMM fraksjon ( rundt 90 %) ogsa i 2015 prgvene, med sma varisjoner mellom stasjoner og
ogsa tidspunkt. Cd varierer mellom de forskjellige fraksjonene mellom stasjoner og
prevetakingstidspunkt, hovedsakelig enten som LMM eller partikuleer fraksjon. Andre grunnstoff
viser stgrre varisjon i tilstandsform mellom stasjoner og sesong i 2015. 1 2015 er det en stgrre
kolloidal transport og ogsa mer partikler av alle grunnstoff bortsett fra U og Mo.

| 2013 forela LMM fraksjonen av U, Al, Mo og S hovedsakelig som anioner. Disse forela ogsa
som anioner i 2015, og i tillegg hadde ogsa As, Cu og Ni en noe stgrre andel som anioner, men
variasjonene er store.
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Figur 9. Stgrrelsesfraksjonering (%) av U, Cd og Mo i vann prgvetatt juni og september 2015 (n=3).
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3.1.6 Vannprgver fra deponiet 2015 (stasjon1), konsentrasjoner og fraksjonering

I 2015 ble det tatt prever av vannet i deponiet rett for deponiet ble helt tettet igjen av
alunskifermasser. Det ble tatt vannprgve fra selve deponiet fer avrenning til renseanlegget og
deretter vannprgve etter sorpsjon og sedimentasjon i renseanlegget. Renseanlegget var satt opp for
a redusere avrenning av uran og andre metaller fra deponiet og ned i Vigga. Renseanlegget var ett
standard sedimenteringsanlegg tilpasset vannfgringen fra deponiet.

| deponivannet var det hgye konsentrasjoner av uran og en rekke grunnstoffer, noe som var ventet
da dette vannet var i direkte kontakt med store mengder alunskifermasser. Som eksempel kan
nevnes U med konsentrasjoner pa 77-140 pg/L. Det er absolutt de hgyeste konsentrasjonene av
uran som er observert under vare feltarbeid. Konsentrasjoner av Po-210 er ogsa hgyest i
deponivannet (0,013 Bg/L).

Det som var overraskende var at konsentrasjonene var like hgye for flere grunnstoff i vannet etter
renseanlegget sammenlignet med far. Spesielt viktig er det at konsentrasjonene av uran ikke ble
redusert da det ble pavist haye konsentrasjoner. Dette tyder pa at disse stoffene er lgst i vannet fra
deponiet og dermed ikke blir underlagt sorpsjonsprosesser og feller ut ved sedimentering.
Resultater er gitt i Tabell 7 og Tabell 8. De grunnstoffene som ikke viste noen szrlig nedgang over
sedimenteringsanlegget var U, Th Mo, As, Ca, V, S. I tillegg var klorid, nitrat, sulfat og totalt
organisk karbon, rimelig ubergrt av renseanlegget. Det burde vert satt fokus pa ett renseanlegg
som fanger opp uran da det er meget hgye konsentrasjoner av uran i vannet fra deponiomradet.
Som vist i kapittel tiltak nedenfor, kunne det med fordel veert benyttet en sorbent god for
uransorpsjon fer sedimentering i renseanlegget.

Tabell 7. Vannparametere malt i vann fgr (1 A) og etter (1 B) renseanlegget pd Gran.

Mai-15 pH Ledningsevne T TOC Kilorid Nitrat-N Sulfat
(uS/cm) °C mg/L mg/L mg N/L  mg/L

St.1A 765 1236 nm. 15 23 42.0 340

St.1B 7.81 1165 nm. 1.2 25 32.0 330

De grunnstoffene som viste god nedgang og hvor renseanlegget virket som gnsket var for Al (fra
1400 til 210 pg/L), Fe (fra 3200 til 480 pg/L) Mn (130 til 57 pg/L) og Co (fra 2 til 0,5 pg/L), Ni
(fra 14 til 3,6 pg/L), Cu (fra 2 til 0,2 pg/L), Zn (fra 21 til 10 pg/L), Cd (fra 0,32 til 0,12 pg/L), Pb
(2,3 til 0,57 pg/L) og #°Po (fra 0,0131 til 0,0002 Bg/L). Dette tilsier en reduksjon pa opp til en
faktor 10 pa de grunnstoff hvor renseanlegget fungerte. Dette reduserte Zn fra tilstandsklasse 1V,
darlig, til 11, god. Pb og Cd ble redusert fra tilstandsklasse 111 til tilstandsklasse I1, god.

Fraksjoneringen av disse vannene viser at U, Mo, S og Ca foreligger som lav molekylmasse (Figur
10), mens Al og Fe i hovedsak er partikulaert. De andre grunnstoffene viser en nedgang i partikuler
fraksjon over renseanlegget, noe som er ventet da de er sedimentert ut (se Cd som eksempel i Figur
10).
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Tabell 8. Konsentrasjoner (ug/L) i vann fra deponi (1 A) og fra etter renseanlegget (1 B). Fargekoding for Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er iht. tilstandsklasser i KLIF (2012), mens U-
konsentrasjoner er markert i r@dt dersom de overskrider WHOs grense for drikkevann.

Mai-15 Al Ca \Y Mn Fe Co Ni Cu n As Mo Cd Pb Po-210 Th U
ug/L mg/L  pg/lL  pgll mg/ll ug/L ug/lL  pg/L pg/l pg/l g/l ug/L ug/L Bg/L ug/L ug/L
St.1A 1400+300 120+05 98+2 13017 32+1 2+04 1443

5./+x2 21+4 69+1 850+5 032+004 23+07 00131 012+003

St.1B 210+80 100+2 74+04 57+7 048+02 054+0.1 36+04 14£02 10£1 58+0.1 770+4 '012£0008 057£009 0.0002 0.1+0.02

36



Uran mai 2015

100 %
90%
80%
70%
60 %
50%
40%
30%
20%
10%

0%

Site 1A Site 1B

M Particles ® Colloidal m® Low molecular mass

Molybden mai 2015

100 %
90%
80%
70%
60%
50%
40%
30%
20%
10%
0%

Site 1A Site 1B

MW Particles m Colloidal m® Low molecular mass

Kadmium mai 2015

100 %
90%
80%
70%
60 %
50%
40%
30%
20%
10%

0%

Site 1A Site 1B

m Particles mColloidal mLow molecular mass

Figur 10. Stgrrelsesfraskjonering i % for U, Mo og Cd fgr (1A) og etter (1B) renseanlegget pd Gran.
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3.1.7 Konsentrasjoner av radionuklider og grunnstoffer i sedimenter

Konsentrasjonen av radionuklider og ulike grunnstoffer er bestemt i sedimentkjerner fra de
forskjellige bekkene og Jarenvannet. Sediment-innhentingen foregikk pa samme tid og pa de
samme steder som for prevetaking og fraksjonering av vann. | tillegg ble det i 2014 hentet lange
sedimentkjerner fra midt ute i Jarenvannets to bassenger. Konsentrasjonene er oppgitt per tarrvekt
av sedimentene. Konsentrasjoner av uran og andre grunnstoff i overflatesedimenter (averste 6 cm)
fra elver og bekker, er gitt i vedlegg 2

3.1.7.1 Konsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoff i sediment i elver og bekker
Urankonsentrasjonene i sedimentene tatt i 2013 (gjennomsnitt av de gverste 6 cm) var lave og
varierte fra 2,3 til 8,9 mg/kg. Hoyeste verdi ble funnet i praver fra gverst i Vigga far utlgp
Jarenvannet og i bekken nord for Gran, noe som ogsa gjenspeilte de hgye vannkonsentrasjonene i
bekkene. Konsentrasjonene av uran i sedimenter fra de forskjellige steder fra feltarbeid i 2015
ligger innenfor verdiene funnet i 2013, og det er derfor ikke mulig & se noen pavirkning her fra
tunnelarbeidet. Unntaket er konsentrasjoner av uran i Horgenbekken (stasjon 9, ikke prgvetatt i
2013) som varierte mellom 17 og 29 mg/kg. Uansett er alle konsentrasjoner under grensen satt for
U i radioaktivt avfall (80 mg/kg).

I 2013 varierte konsentrasjonene for Cu i sedimentene fra de forskjellige pravetakingsstedene fra
17 til 56 mg/kg Den hgyeste konsentrasjonen av kopper ble funnet i sedimentene i bekken nord
for Gran. Det vil si at for Cu ligger dette i tilstandsklasse I eller I, bakgrunn til god. Det samme
gjelder for sediment fra 2015 feltarbeidene, men stasjon 2 var kommet opp i tilstandsklasse Il og
stasjon 3 i tilstandsklasse Il (moderat). Sammenligner vi med forurensningsforskriftens
normverdier for forurenset grunn og sedimenter ved opprydning i forurenset grunn, ligger
imidlertid konsentrasjonene lavere enn normverdien pa 100 mg/kg.

Konsentrasjoner av sink (Zn) i sedimentene varierte en faktor 10, fra 41 til 400 mg/kg. Hayeste
konsentrasjon fant vi i Horgenbekken september 2015, som faller i tilstandsklasse 1V, darlig.
Sedimentene i Jarenvannet (Stasjon 8) faller i tilstandsklasse 111, moderat, bade fer (juni 2015) og
etter (september 2015) tunnelutbyggingen, og kontrollstasjonen (Stasjon 10) kommer i
tilstandsklasse 111 ved begge feltarbeid i 2015. Stasjon 6 har konsentrasjoner som varierer fra 41
mg/kg (tilstandsklasse I, bakgrunn) til 140 mg/kg (tilstandsklasse 111, moderat). Sammenligner vi
med forurensningsforskriftens norm verdier for forurenset grunn og sedimenter ved opprydning i
forurenset grunn, overstiger Horgenbekken (stasjon 9) konsentrasjonen pa 200 mg/kg. Bekken
nord for Gran (stasjon 7) har ogsa Zn konsentrasjoner som overstiger denne norm verdien.

Kadmiumkonsentrasjonen i sedimentene varierte fra 0,23 til 0,91 mg/kg og det kan ikke observeres
noen nevneverdige forskjeller fra 2013 til 2015 eller mellom sesongene. Unntaket er igjen bekken
nord for Gran og Horgenbekken som i 2015 har Cd verdier fra 0,81 til 2,5 mg/kg. Cd
konsentrasjonene tilsvarer tilstandsklasse | eller 11 og sedimentene kan derfor ikke sies & vare
forurenset, unntatt den siste malingen for Horgenbekken (Stasjon 9) som faller i tilstandsklasse IlI,
moderat. Normverdien for Cd er pa 1,5 mg/kg og denne verdien overskrides ogsa for sedimentene
i Horgenbekken.

Konsentrasjoner av bly (Pb) i sedimenter varierte fra 13 til 27 mg/kg, noe som tilsvarer
tilstandsklasse I, bakgrunn, og 11, god (for den hgyeste praven). Pb konsentrasjonene ligger under
normverdien (60 mg/kg).
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Konsentrasjonen av Ni i sedimenter varierte fra 50 til 210 mg/kg, med hgyest verdi i
Horgenbekken. Ni nivaet tilsier tilstandsklasse 111, moderat. Sammenligner vi derimot med norm
verdien for Ni som er satt til 60 mg/kg, sa ligger de fleste konsentrasjonene av Ni i sedimentene
over denne.

Tabell 9. Innhold av organisk karbon, pH og partikkelstgrrelsesfordeling i sedimenter fra feltarbeidet sommeren 2013.

Jun-13  Organisk C (%) pH Sand (%) Silt (%) Leire (%)
St. 2 2.6 6.8 80.1 12.0 7.9
St. 3 2.6 7.0 82.3 10.3 7.4
St. 4 1.7 7.1 81.8 13.0 5.3
St. 6A 2.8 7.1 81.9 10.5 7.6
St. 6B 3.7 6.8 69.6 20.9 9.5
St. 8 8.1 6.9 1.1 72.8 26.2

Tabell 10. Innhold av organisk karbon og pH i sedimenter fra feltarbeid i 2015.

Organisk C

Jun-15 (%) pH
St. 2 2.6 n.m.
St. 3 1.6 7.7
St. 4 11 7.7
St. 6B 1.9 7.5
St. 7 3.8 7.5
St.9 7.9 7.3
St. 10 2.2 7.6
Sep-15

St. 2 7.0 7.1
St. 3 4.0 7.3
St. 6B 5.5 n.m.
St. 7 1.7 7.7
St. 8 14 7.1
St. 9 3.4 7.7
St. 10 1.6 n.m.
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Tabell 11. Konsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoff i sedimenter i fra feltarbeid 2013. Fargekoding for Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er iht. tilstandsklasser i KLIF (2012), mens
U-konsentrasjoner er markert i redt dersom de overskrider grensen for radioaktivt avfall (80 mg U/kg).

Al S Ca Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb Th U
g/kg g/kg g/kg g/kg g/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

Jun-13

St.2 42%+3 045+02 68+0.7 065+01 35+3 18+3 898
St.4 38+2 053+x01 15+2 0.66+0.0333+x214+09 56+5 [31%5
St.6 38+2 056+0.1 88+0.90.72+0.07 32+1 16+08 74+3 [25+2 130+ 10
St.6a 38+3041+0.09 83+05 081+0.2 32+x3 162 777 [21+£2 120+10
St.8§ 42+4 27+x06 121 099+0.1 434 24+3 120+20/ 567 250+ 30
Sep-13

St.2 40+4038+007 65+2 068+0.08 34+x4 18+2 91+20 120 = 20
St.6 373 52zx4 14+5 055+03 31+8 20+0.6 100+10 40+ 10 110+6

6.3+£0.2 26+0.3
6.2+0.1 3.2+0.2
0.38 £ 0.04 54+0.08 29+0.2
0.3+0.04 52+05 25+0.2

1+01 27+6 7.6+08 52+04

0.28 £ 0.02
0.85+ 0.4
Tabell 12. Konsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoff i sedimenter i fra feltarbeid 2015. Fargekoding for Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er iht. tilstandsklasser i KLIF (2012), mens

U-konsentrasjoner er markert i rgdt dersom de overskrider grensen for radioaktivt avfall (80 mg U/kg).

0.3 +0.06
0.32 £ 0.03

6.1+09 23+0.1
6.8+04 89+5

Al S Ca \% Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb Th U

g/kg g/kg g/kg mg/kg g/kg g/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg  mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
Jun-15
St.2 50x06 12+07 67+x06 130+x0 06102 39+2 22+1 991 | 233 0.78+0.1 0.3%0.04 6.6+03 24x0.2
St. 3 54+4 016+0.03 10+0.9 110+10 096+0.0540+3 19+1 65+3 | 28%1 0.89 +£0.05 0.23 £ 0.01 721 24+01
St. 4 46+£2 051+01 19+06 98+3 0.74+0.04 36+1 15+0 50+3 221 1+02 046%0.3 8+x05 2.6+0.06
St. 6 47+2 028+0.056.7£08 130+5 0.74+0.08 36+2 18+2 76+6 21+2 1.3+£0.2 0.28+0.04 6+02 2601
St.7 34+06 068+03 12+2 160+6 45+x2 36x2 19+3 5910 12+2 10.81£0.08 6.6+0.3 54+0.6
St.9 264 998 22+4 160+30 091+04 37x6 315 19060 11+3 | 24£06 5509 29x10

St.10 52+4 0.37+0.0792+05 120+8 12+008 41+2 22+2 130+10 75+04 22+0.2
Sep-15

St.2 47+09 17+07 12+1 140+8 04+02 31+119+08 8 +3 | 34+£3 110+5

1+01 0.58+0.04

0.74+0.5 0.45+0.03 76+03 32+02

St. 3 58+6 039007 10+1 140+20 1.2+0.2 446 23+5 84+20 120+ 200 120 + 20 14+0.1 0.31%0.05 6.6+06 25+0.2
St. 4 50+3 036+008 11+1 130+4 0.75+0.08 35+2 16+05 53+2 28+x3 92+10 1.3+0.3 0.32+0.03 74+0.7 29+0.2
St. 6 69+2 13+06 300+£50 27+5 070 11+2 63+1 32%4 5.9+0.8 0.55+0.03 15+05 7.3+0.7
St.7 31+4 1+07 15+5 200+70 39+2 42+8 22+5 68+10 47+10 120+£10 17+£3 11+2 [091+02 65+02 9%£2
St. 8 41+2 32+05 15+09 140+8 13+03 41+223+09 1105 59+3 270120- 2+03 | 1.3+0.09 69+04 54=+1
St. 9 28+2 19+08 23+9 200+20 15+03 44+6 33+2 210+30 36+6 400+40 18+2 14+5 25+0.8 6.2+1 17+3

St.10 43+2 035401 8+1 1009 1101 40+2 22+1 130+4 2245 180+60/69+06 0.68+0.3 0.34+0.2 7.5+05 1.9+0.2
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Arsenkonsentrasjonene i sedimentene ligger nesten utelukkende i tilstandsklasse I, bakgrunn, men
konsentrasjonene overstiger normverdien (8 mg/kg) i Horgenbekken, bekken nord for Gran og i
Jarenvannet utlgp Vigga.

Jernkonsentrasjonene i sedimentene er stabile over ar og sesong og varierer kun fra 11 til 43 mg/kg.
Det er ingen steder som utpeker seg med hgyere verdier.

Jevnt over reflekterer konsentrasjoner av grunnstoffer i sedimentene konsentrasjonene sett for
vann, hvor konsentrasjoner er hgyest i Horgenbekken og bekken nord for Gran. Dermed er det
sannsynlig at det er de apne veiskjaeringene som bidrar til forhgyede verdier, og ikke vei- og
tunnelarbeidene utfart etter 2013.

3.1.7.2 Konsentrasjoner av grunnstoffer i sedimenter fra Jarenvannets bassenger

Det ble i 2014 tatt dype kjerner av sedimentene i bade nordre og sendre basseng i Jarenvannet. Pa
grunnlag av **'Cs analyser (nedfall fra pravesprengninger p& 50-tallet og Tsjernobyl i 1986), ble
sedimenteringshastigheten bestemt til 3-4 mm per ar. Det er noe hgyere sedimenteringshastighet i
sendre sammenlignet med nordre basseng.

U og Th (Figur 11) ser ut til & falge hverandre fram til 1960-tallet (20-25 cm dybde) for begge
bassengene. Etter denne perioden (mot toppen av kjernen) avtar konsentrasjonen av U i det sarlige
bassenget og gker i det nordlige bassenget. @kningen av U sammenfaller med en gkning i klorofyll
som er observert i det nordlige bassenget (Serli 2015), og kan kanskje ha sammenheng med
endrede redoksforhold. I tillegg samsvarer U med mgansteret for svovel, som viser en topp ved 70-
tallet, for det avtar igjen. En kan derfor ikke se bort fra tilfarsel og avsetning av U til Jarenvannet
fra alunskiferforekomster pa land.

Resultatene som foreligger danner et viktig referansegrunnlag. Pa tidspunktet sedimentpravene ble
tatt (november 2014) var det ingen tydelige spor etter veiprosjektet inkl. fyllingene som anlegges
i forbindelse med Riksvei 4. Tilsvarende studier bgr med fordel falges opp noen ar etter at vei og
tunnel er ferdigstilt.
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Figur 11. Konsentrasjoner av U og Th som funksjon av sediment-dybde for det nordlige og sgrlige bassenget i Jarenvannet.

3.1.8 Konsentrasjoner av radionuklider og grunnstoffi jord

12 jordprever ble malt fra sommeren 2013, alle fra stasjon 1 (myra/deponiet), se Tabell 13. Ni, Cu,
Zn, As, Cd, og Pb var alle under normverdiene for forurenset grunn og faller i tilstandsklasse I:
meget god (SFT 2009). For jord tilsvarer grensen mellom tilstandsklasse 1 og I normverdien for
forurenset grunn. U-verdier var under grenseverdien for naturlig radioaktivt avfall.
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Tabell 13. Jordpraver fra stasjon 1 (myr), sommer 2013.

Jun-13: St. 1 Al S Ca Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb Th U
g/kg g/kg g/kg g/kg g/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
Laveste 33 022 78 027 74 27 049 15
Hayeste 23 95 44 073 19 85 4.5 32
Gjennomsnitt 94 65 32 039 13 50 1.4 9.6

Konsentrasjoner av radionuklider og metaller i jord fra sommer 2015 vises i Tabell 14. Alle
jordprever unntatt stasjon 7 (44 mg/kg) hadde Ni-konsentrasjoner hgyere enn normverdien (60
mg/kg) for forurenset grunn, inkludert kontrollstasjonen som hadde nest hgyeste konsentrasjon pa
130 mg/kg. Stasjon 9 var den aller hgyeste med 270 mg/kg og faller som eneste stasjon i
tilstandsklasse I11 (moderat), mens de andre stasjonene 1a pa omtrent 80 mg/kg. For Zn var det kun
stasjon 9 som var forhgyet (430 mg/kg) i forhold til normverdien (200 mg/kg), og faller i
tilstandsklasse 11 (0g). Kontrollstasjonen var ogsa her nest hgyest og like under normverdien med
190 mg/kg. Stasjon 3, 4, 7 og 10 hadde As-konsentrasjoner i tilstandsklasse Il, og stasjon 9 var
igjen hayest med 21 mg As/kg og faller i tilstandsklasse IlI.

Konsentrasjoner av Cu, Cd og Pb for alle stasjoner i 2015 falt i tilstandsklasse I, meget god, dvs.
under grensen for forurenset grunn, mens U er under grenseverdien for naturlig radioaktivt avfall
for alle stasjoner.

Det er betydelig hgyere konsentrasjoner av Al, Ca, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Pb og Th i pragvene
fra 2015 enn de fra 2013, mens 2013 prgvene har mer S, Ca og U. Siden det i 2013 kun ble tatt
jordprever fra stasjon 1 og i 2015 fra stasjon 2, 3, 4, 6, 7, 9 og 10, kan vi ikke anta at forskjeller i
verdiene skyldes pavirkning fra anleggsarbeidet.
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Tabell 14. Konsentrasjoner av radionuklider og andre grunnstoff i jordpraver fra alle stasjoner unntatt deponi i 2015. Fargekoding for Ni, Cu, Zn, As, Cd og Pb er iht. tilstandsklasser
i SFT (SFT 2009), mens U-konsentrasjoner er markert i rgdt dersom de overskrider grensen for radioaktivt avfall (80 mg U/kg).

Jun-15 Al S Ca \Y, Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb Th u
g/kg g/kg gkg  mg/kg g/kg g/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/lkg mg/kg  mg/kg  mg/kg mg/kg  mg/kg
St. 2 40+2 052+0.08 83+06 120+10 0.7+0.02 34+2 18+1 82%5 1+05 66+x1 28%03
St.3 48+1 058+01 9304 120+2 13+02 43+2 24+2 8lz4 13+0.2 6.4+0.08 3+0.04
St.4 46+10 0401 14+5 1408 086+02 43x4 23+3 | 7720 18+05 75+03 5102
St. 6 37+1 085+02 11+2 120+6 083+01 32+1 18+1 11+£0.2 59+05 36x04
St.7 26+5 1804 20£3 170+40 0.71+01 28+7 13+1 13+3 38+1 52+1 7.7x03
St.9 27+1 1602 21+3 200+20 27+08 46%3 49+10 27050 430£80 21+09 14+08 58+03 222
St.10 40+1 064+008 11+2 110+3 0.67+0.09 36+1 20+1 | 130£5 83+£0.08 1+0.2 7.3+03 26+0.1

4+09

Tabell 15. pH i jordpraver fra sommer 2015.

Jun-15 pH
St. 2 6.5
St. 3 7.0
St. 4 7.3
St. 6 6.9
St. 7 6.7
St.9 75
St. 10 7.0
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3.1.9 Konsentrasjoner i planter etter tunnelbygging

Resultatene for plantekonsentrasjoner fra 2015 er presentert i Tabell 16. Bringebarblader fra
stasjon 3 har flere ganger hgyere konsentrasjoner av Al, Fe, Co, As, Pb, Th og U enn resten av
prevene. Det er veldig hgye Cd konsentrasjoner i kjerringrokk (stasjon 6) og bregne (stasjon 7).
Det er generelt noe lavere konsentrasjoner i gress enn i de andre planteartene som er malt.

For gress (stasjon 2, 3, 4, 5 og 9) kan vi sammenligne konsentrasjoner med kontrollstasjonen
(stasjon 10). Det er forhgyede konsentrasjoner av As i gress fra alle andre stasjoner, As-
konsentrasjonen i gresset fra stasjon 10 var den eneste prgven under LOQ. U er forhgyet i gresset
fra alle stasjoner unntatt stasjon 6. Sammenlignet med gress fra kontrollstasjonen (stasjon 10) har
gress fra bade stasjon 2 og 3 hgyere konsentrasjoner av Al, Fe, Co, As, Pb, Th og U, samt Mn for
stasjon 3. Stasjon 4 har litt forhgyede verdier for Al, As, Th, og U.
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Tabell 16. Konsentrasjoner av grunnstoffer i plantepraver fra feltarbeid sommer 2015.

Al S Ca V Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb Th U

Praove g/kg g/kg g/kg mg/kg g/kg g/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
St. 2 Gress 0059 24 49 <03 003 012 0.057 28 6.6 19 0.029 18 0.018 0.078 0.012 0.0074
St. 3 Gress 023 3 48 14 0075 027 013 35 8.6 23 0061 43 0014 016 0.041 0.049
St. 4 Gress 0055 23 5 <03 0.032 0.087 0.044 16 6.3 16 0.016 6.3 0.025 0.066 0.015 0.011
St. 6b Gress 0.014 19 37 <LOD 0.022 0.053 0.023 2.6 6.6 20 0016 31 002 0.03 <0.011 0.0034
St. 9 Gress 0.018 28 46 <03 0.026 0.071 0.033 4.4 6.3 22 002 61 0021 0.039 <LOD 0.0088
St.10Gress 0026 2 39 <03 0.051 0066 0026 3 77 31 <0012 27 002 0.049 <0.011 0.0033
St. 3 Bringebeerblader 1.1 2 86 63 0048 083 04 4.5 11 60 0.24 2 0.028 047 016 0.19
St. 9 Bringebeerblader 0.13 25 85 068 0033 02 005 4 9.3 72 0092 28 0.1 0.07 0.022 0.038
St. 4 Klgver 0032 23 16 <02 0022 007 018 34 14 33 <0.01 14 0.013 0.047 <0.009 0.006
St. 4 Smgrblomst 022 47 11 069 003 02 0.18 7 18 42 0058 094 012 013 0.033 0.023
St. 6b Kjerringrokk 0049 14 19 <03 0049 016 013 12 24 71 005 09 74 0084 003 0012
St. 7 Bregne 0.063 44 27 <03 0043 012 012 27 33 48 0017 032 26 0.079 <001 0.013
St. 7 Hvitveis 019 29 63 12 0078 017 026 14 7.1 32 0069 17 0073 0.22 0.026 0.053
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3.1.10 Delkonklusjon

Basert pa overflate vannprgver innsamlet pa feltarbeid i 2013 og 2015, er vannkvaliteten pa de
fleste provetakingsstedene i omradet tilfredsstillende, med hgy pH, hgyt Ca niva, moderat TOC og
lave metall konsentrasjoner. Det ikke mulig & observere noen betydelig pavirkning av
tunnelarbeidene i Vigga eller bekkene som ligger i anleggsomradet med utlgp til Vigga.
Konsentrasjonen av Fe, As, Co, Zn og Ni i bekken nord for Gran (Nordtangen, stasjon 7) er
imidlertid relativ hgy far tunnelarbeidet ble igangsatt, noe som sannsynligvis skyldes pavirkning
fra alunskifer. Tilsvarende viste Horgenbekken, som i dette prosjektet kun ble prgvetatt to ganger
i 2015, de hgyeste konsentrasjoner av uran og mange andre metaller som en kan vente i et
alunskifer omrade, noe som tilsier av bekken er klart pavirket av avrenning fra eksponerte
alunskiferflater, for eksempel apne veiskjaringer og spredning av finstoff fra veiarbeidene.
Spesiering av radionuklider og andre grunnstoff i vannene viser heller ingen endring som kan
knyttes til pavirkning avvei- og tunellarbeid. Spesieringen paviser derimot grunnen til at
sedimenteringsanlegget virker darlig, da uran og en rekke elementer foreligger som mobile
lavmolekylere former. Disse formene vil ikke sedimenteres ut men kunne transporteres langt med
vannmassene.

Tilsvarende ser vi heller ingen betydelig endring av konsentrasjoner av radionuklider og grunnstoff
i sedimenter. Det bgr gjgres nye innhenting av sedimentkjerner, spesielt i Jarenvannet, 5 ar etter at
vei og anlegg er ferdigstilt, for & se om det er pavirkning fra anlegget.

3.2 Arbeidspakke 2. Partikler og forvitring

Alunskifer inneholder en rekke ulike grunnstoffer som varierer bade med hensyn pa konsentrasjon
og fordeling. For & vurdere remobiliseringspotensialet ved vitring ble utvalgte praver fra
borekjerneprever fra tunneltrase (alunskifer og svartskifer) karakterisert med hensyn til bulk
mineralsammensetning (XRF, XRD og ICP-MS)), heterogene fordelinger pa mikrometerniva av
radioaktivitet (digital autoradiografi) og grunnstoff (ESEM-EDX, mikro-XRF, LA-ICP-MS) samt
tetthet (rentgen absorpsjonstomografi).

I tillegg ble det utfart vitringseksperimenter hvor konsentrasjoner av mobiliserte grunnstoff er malt
i ulike ekstrakter. Resultatene er presentert og diskutert i masteroppgave til studentene Halldis
Fjermestad (sekvensielle ekstraksjoner), Tari Helmers (utlekkingseksperimenter som funksjon av
pH og tid) og Stephanie Hernandez Santos (sekvensielle ekstraksjoner under aerobe og anaerobe
betingelser samt karakterisering av mineraloverflater utsatt for vitring ved pH 2).

3.2.1 Karakterisering av mineraler pa mikrometer skala

Rentgen absorpsjonstomografi med opplgsning pa mikrometerniva viste at alunskiferprgvene var
relativt porgse og at de inneholdt mange inklusjoner av materialer med hgy tetthet i en matriks av
lavere tetthet (Figur 12). Slike heterogene fordelinger har ogsa blitt observert i andre mineralpraver
med naturlig forekommende radionuklider der dette har blitt studert (Alsecz et al. 2007; Boehnke
et al. 2005; Landa et al. 1994; Lind et al. 2013; Lind 2011; Selchau-Hansen et al. 1999), og ma
derfor alltid tas med i betraktning i handtering av naturlig radioaktivt materiale som alunskifere.
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Figur 12. Laboratorie-basert absorpsjonstomografi av en alunskifer-bit fra veiskjeringen nord for Gran viser heterogene
fordelinger av materiale med hgy tetthet. Lyse omrader reflekterer hgyest tetthet. Instrument: XRADIA, Warsaw, Poland.
Pikselstarrelse 2.3 mikrometer. Entire image 1000 pixels = 2.3 mm. Rgntgen eksitasjonsenergi 40 kV.

Mikroanalytisk karakterisering av en tynnsjiktprgve av alunskifer fra tunelltraseen (fra BH-6) ved
hjelp av digital autoradiografi, ESEM-EDX (Figur 13) og LA-ICP-MS (Figur 16) bekreftet at U
og Th samt flere metaller var assosiert med inklusjoner i alunskiferen, med sterrelse fra
submikrometer til noen titalls mikrometer.

Figur 13. Karakterisering av tynnsjiktprgve av alunskifer fra tunneltraseen (BH-6), tykkelse ca. 15-30 mikrometer. Tynnsjiktprgven
(fotografi oppe til venstre) ble karakterisert ved hjelp av digital autoradiografi (nede til venstre) som viser at hele prgven har gitt
opphav til radioaktiv straling samtidig som man kan observere at det er heterogene fordelinger av radioaktivitet. Bilder basert pa
tilbakespredte elektroner i ESEM viser enda tydeligere heterogene fordelinger av faser med ulike sammensetninger (oppe til hayre)
0og ESEM-EDX kan bekrefte at det er inklusjoner av U og Th i prgven (nede til hayre).
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Figur 14. Bilde basert pa tilbakespredte elektroner i ESEM viser sirkler og horisontale linjer pa en tynnsjiktprgve av alunskifer
etter henholdsvis LA ICP-MS dybdeprofiler og linjeskann.

Ved hjelp av LA ICP-MS kan vi fa en dybdeprofil (Figur 15) av ulike grunnstoffer i en prave. Vi
kan ogsa fare laseren over overflaten og fa en linjeprofil (Figur 16) som viser fordeling av
grunnstoffer pa overflaten. Resultatene viste heterogene fordelinger av mange grunnstoffer (sterk
variasjon i signalene som funksjon av laserens rasterbevegelser i eller pa preven) og at Al, U, V,
Pb, Mg og Fe hadde overlappende fordelinger i dybdeprofilen. Dette indikerer at disse
grunnstoffene er samlokalisert i de samme inklusjonene. Vi vil derfor forvente at disse
grunnstoffene vil vaere utsatt for de samme mekaniske vitringsprosessene pa samme tid.
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Figur 15. LA ICP-MS dybdeprofil 1 (se posisjon pa Figur 14) med profilene for alle de detekterte grunnstoffene basert pa log —
transformerte normaliserte telletall. Signalene fra laserens interaksjon med overflaten nar detektoren etter ca. 20 sekunder og
laseren nar gjennom tynnsjiktpreven etter ca. 200 sekunders ablasjon.
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I overflateprofilen (Figur 16) har Al, Si, V, Fe, Pb, Th og U overlappende fordelinger som indikerer
at disse grunnstoffenes romlige fordeling er korrelert, mens Ca, Mg og Mn har distinkt forskjellige
fordelinger. Generelt viser alle profilene (n=3) at aluminium er det grunnstoffet som gir sterkest
signaler og gir gjennomgaende flere starrelsesordener hgyere telletall enn de andre grunnstoffene
i samsvar med svart hgye konsentrasjoner (flere titalls g/kg) Al i matriks av skiferen (feltspat).
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Figur 16. LA ICP-MS linjeprofil 1 pa overflaten (se posisjon pa Figur 14) med profilene for alle de detekterte grunnstoffene basert
pa log —transformerte normaliserte telletall. Signalene fra laserens interaksjon med overflaten nar detektoren etter ca. 20 sekunder
og laseren nar gjennom tynnsjiktpreven etter ca. 200 sekunders ablasjon.

3.2.2 Vitringsstudie med tynnsjiktprgve av alunskifer

For & frembringe detaljert informasjon om vitringsprosesser for alunskifer ble det utfart
vitringsforsgk med fortynnet svovelsyre (pH 2) pa en tynnsjiktprgve (se over) der mobilisering
av grunnstoff inkludert U og Th som funksjon av tid (1, 24, 72, 168 og 528 timer)) ble undersgkt.
Tynnslip-prgven ble karakterisert ved hjelp av mikroanalytiske teknikker fgr og etter utvaskings
forsgk. Utlekking som funksjon av tid er presentert i Figur 17, Figur 18 og Figur 19. For Ca (50%
ekstrahert etter 1 time) og Mn (52% etter 1 time) reduseres utlekking forholdsvis raskt, mens Al
og Fe gker over tid. Dette kan indikere at Ca og Mn er assosiert med karbonater som lgses og
ngytraliseres i sur lgsning over tid. Man kan forvente samme tendens for metallene Zn, Cd og Ni,
som ogsa ofte er assosiert med karbonater (A. Tessier 1979).
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Figur 17. Vitringsforsgk. Utlekking (% av total mengde ekstrahert) av makrogrunnstoff og mikrogrunnstoff som funksjon av
kontakttid (timer) i pH2 lgsning.

Utlekking av sporgrunnstoff og radionuklider er vist i Figur 18. Utlekkingen er mest effektiv for
U, As, Mo og Pb og gker jevnt med kontakttiden. Tendensen for kurvene er at de flater ut etter ca.
3 uker. Dette er i samsvar med Helmers (2013), som observerte tilnermet likevekt i
utlekkingsforsgk med bulk-prgver ved varierende pH. Som forventet viser Sn svart lav mobilitet.
Det er ogsa som forventet at U (29 pg/L i ekstrakt etter 7 dager) viser et mye starre
mobiliseringspotensiale ved redusert pH enn Th (4.6 pg/L etter 22 dager) og det er i samsvar med
Helmers (2013), Fjermestad (2013) and Regnesprug et al. (2009). Diskontinuitet i kurvene er
innenfor usikkerhetene av malemetodene.
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Figur 18. Vitringsforsgk. Konsentrasjoner av Pb, Sn, Cd, Mo, As, Co, Cr, Th og U i ekstrakter som funksjon av kontakttid (timer) i
pH2 lgsning.
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Figur 19. Vitringsforsgk. Utlekking (% av total mengde ekstrahert) av Pb, Sn, Cd, Mo, As, Co, Cr, U og Th som funksjon av
kontakttid (timer) i pH2 lgsning.

3.2.3 Sekvensielle ekstraksjoner og utlekkingsforsgk

For & vurdere graden av binding til mineralene og mobiliseringspotensialet for Ca, Fe, S, Al og
spormetallene U, Pb, Th, Cu, Zn, Sn, Ni, As, Mo, Co, Mn, Cd ble det utfart totalanalyser og
sekvensielle ekstraksjoner pa boreprgver fra ti ulike lokaliteter i den planlagte tunneltraseen pa
Gran. Bergartene i boreprgvene varierte fra urene kalksteinarter til svartskifer.

Innholdet av spormetaller var hgyest i svartskifer med relativt haye konsentrasjoner av metallene
Zn, Cd, U, Mo, As og Pb og hvor ogsa innholdet av S var hgyt. Den ene prgven hadde et markert
stort syreproduserende potensial i forhold til de andre. Innholdet av Ni og Cu var noe hgyere i
svartskifer sammenliknet med andre praver, mens konsentrasjonene av Th, Co, Sn var lave i alle
pravene.

Praver av borekjerner ble ekstrahert ved bruk av fem forskjellige pH- lasninger (2, 4, 6, 7 og 8)
ved kontakttid hhv. to timer, en dag, en uke og en maned. Av de fire undersgkte borekjernene, ble
to klassifisert som svart skifer og to som kalkstein. Alle mineralene var i stand til raskt & bufre pH-
lasninger med pH fra 4 til ngytral-alkaliske betingelser (Figur 20). Dette ble tilskrevet
karbonatmineraler som var tilstede i alle de studerte prgvene. Noen spormetaller (Mo og Cd) ble
ekstrahert i trinn 11 (elektrostatisk bundet eller lett ekstraherbare metaller) og Pb, Cd, U, Th og Zn
ble ekstrahert i trinn I11 (senket pH). Flere av metallene ble ekstrahert med hydrogenperoksid, noe
som indikerer assosiasjon til redoksfglsomme materiale som sulfider. Dette gjaldt Co, Ni, Cu, Cd
0g Zn og til dels Pb. Ved oksidasjon av sulfidene i materialet vil disse metallene lgses ut av stein.
Arsen og thorium var sterkt bundet i skiferen.
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Figur 20. Buffer kapasitet av pravematerialene som funksjon av kontakt-tid. Fire ulike bergartmaterialer ble eksponert til vann
med 5 ulike pH-verdier (2, 4, 6, 7 & 8) over 30 dager. Malinger av pH i kontaktlgsningene ble utfert etter 1 dag, 1 uke, 2 uker og
30 dager. | ekstraktene hvor det ble tilsatt pH 4-8 stabiliserte pH seg med omtrent samme hastighet for alle materialer. Ved
behandling med pH 2 var ngytraliseringshastigheten ulike for de ulike bergartene.

Alle mineralene hadde lavere bufferkapasitet ved tilsetning av pH 2 lgsninger. Svartskifer

materialene var spesielt falsomme for ekstraksjon med pH-2 lgsning, hvorav 25-36 % av uran ble
mobilisert, sammenlignet med 2-21 % i kalksteinsmaterialer. Lgsninger med pH 4-8 ekstraherte
til sammenlikning bare 1-15 % av total uran for svartskifer og 0-12 % for kalkstein (Tabell 17).
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Tabell 17. Ekstrahert U (%) fra ulike bergarter etter 1 mdneds kontakt-tid i pH2, pH4, pH6, pH7, pHS.

% Uran ekstrahert Total konsentrasjon av U
Prgvemateriale pH: 2 pH:4,6,7&8 (mg/kg)
Svartskifer 11+2 1+0 31+2
Svartskifer /Kalkstein 8+3 4+2 15+12
Kalkstein A 6£2 4+1 45%0.7
Kalkstein B 22 1+1 32

I utlekkingsforsgket ble mobilisering av uran i alle prgver pavirket av pH i lgsningen. Svartskifer
hadde det starste utlekkingspotensialet for metaller fra mineralene under aerobe og sure betingelser
(Tabell 17). Mobilisering var starst ved ekstraksjon med sure lgsninger (pH 2 - 7), men ogsa under
alkaline betingelser (pH8) var ekstraksjonen av U betydelig. Spesielt var ekstraksjon av U effektiv
fra karbonatrike materialer der dannelsen av mobile uranyl-karbonat komplekser kan spille en
rolle. Mengden uran som ble ekstrahert fra mineralene i de pH- og redoksavhengige trinnene i den
sekvensielle ekstraksjonsprotokollen indikerer at det i et verst tenkelig scenario over tid kan lekkes
ut maksimalt 5-7 mg U/kg skifer.

Kinetikken til U-mobilisering ble ytterligere beskrevet ved hjelp av prinsipal komponent analyse
(PCA). PCA ble utfert for a illustrere forholdet mellom U og spormetaller i ekstraktene, og
forholdet mellom mobilisert U/spormetaller og kontakt-tiden. Mobilisering av uran samt andre
grunnstoff gkte logaritmisk med kontakttiden, og pseudo-likevektsbetingelser ble vanligvis nadd
rundt én maneds kontakttid, se eksempel i Figur 21.
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Figur 21. Forhold mellom prinsipalkomponent 1 (PC1, 45%) og kontakttid for ekstrakter fra prgvested 8709, dybde 5-6m & 6-7m.
Dybder 5-6 & 6-7m pH 2 (R?=0.94, p <0.005), Dybde 5-6m pH 4-8 = (R?=0.64, p< 0.005), Dybde 6-7 pH 4-8 (R?=0.78, p <0.005).

3.2.4 Sekvensielle ekstraksjoner under anaerobe og aerobe betingelser

For & vurdere potensialet for mobilisering og avrenning fra alunskifermasser av redoksfalsomme
grunnstoff som Fe, As og U ble det ogsa utfart sekvensielle ekstraksjoner hvor prgvene ble
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behandlet under henholdsvis aerobe (luft-atmosfeere) og anaerobe (N2-atmosfeere) betingelser. Det
var imidlertid vanskelig & oppna tilstrekkelig anaerobe betingelsene ved hjelp av N2-atmosfaere
(Eh = 31-118 mV) slik at ekstraksjonen av skiferne ikke kan klassifiseres som anaerob, men
subaerob. Resultatene viste at forskjellene mellom ekstraksjonsutbyttene i henholdsvis aerobt og
subaerobt miljg for alunskifer og svartskifer ikke var signifikante (Figur 22 og Figur 23). Det ser
med andre ord ikke ut til & veere noe signifikant ekstra utlekkingspotensiale forbundet med
subaerobe lagringsbetingelser av skifermasser sammenliknet med aerobe betingelser. Ytterligere
forsgk hvor man sikrer tilstrekkelig reduserende forhold ma til for & kunne sla fast dette.
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Figur 22. Sekvensiell ekstraksjon av Th og U i alunskifer under aerobe (over) og anaerobe (under) betingelser. Feilfeltet
representerer 2 standardavvik av 3 paralleller.
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Figur 23. Sekvensiell ekstraksjon av Th og U i svartskifer under aerobe (over) og anaerobe (under) betingelser.
Feilfeltet representerer 2 standardavvik av 3 paralleller.

For myrpragver derimot (Figur 24), ble det oppnadd reduserende betingelser (Eh = -115 mV) vha.
N> atmosfeere og her ble det observert et signifikant (paret t-test for de biotilgjengelige fraksjonene;
95% konfidensintervall) hgyere utlekkingspotensiale for uran under anaerobe betingelser (22 %)
enn for aerobe (16 %). Total mengde ekstrahert uran i de sekvensielle ekstraksjonene var likevel
hayere for ekstraksjon under aerobe betingelser (45 %) enn under anoksiske betingelser (28 %).
Disse resultatene viser at uran finnes i mer stabile former under anoksiske betingelser enn under
aerobe.
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Figur 24. Sekvensiell ekstraksjon av Th og U i myrprgver fra deponiomradet under aerobe (over) og anaerobe (under)
betingelser. Feilfeltet representerer 2 standardavvik av 3 paralleller.

Generelt ma det sterkt oksiderende reagenser (trinn 6; 7 M HNOs) til for a ekstrahere hoveddelen
av metallene og radionuklidene slik at remobiliseringspotensialet er relativt lav.

3.2.5 Delkonklusjon

Sammenlignet med andre alunskifere er bergarten/alunskiferen i tunellen pa Gran rik pa kalsium,
nikkel og mangan og har moderat innhold av uran, jern og svovel. Metallene er inhomogent fordelt
i bergarten i form av mikrometerstore inklusjoner som inneholder ulike metaller, dvs. metaller som
Al, U, V, Pb, Mg og Fe hadde overlappende fordelinger i dybdeprofilen. Vi vil derfor forvente at
disse grunnstoffene vil veere utsatt for de samme mekaniske vitringsprosessene pa samme tid.
Utlekkingseksperimentene viste at bergarten har stor bufferkapasitet, hvor grunnstoff som kalsium
0g mangan lgses lett og raskt, men hvor de fleste andre metaller, inklusivt uran er ganske inerte
ved hgy pH (pH over 7). Remobiliseringspotensialet ansees derfor & vaere lavt sa lenge bergartens
bufferkapasitet er intakt. Basert pa sekvensielle ekstraksjoner under luft-atmosfeere sammenliknet
med de under Nz-atmosfeare (subaerobe eller reduserende redoksforhold) tyder heller ikke pa at
det vil vaere noe signifikant ekstra utlekkingspotensiale forbundet med aerobe lagringsbetingelser
av skifermasser sammenliknet med aerobe betingelser for uran. Det skal nevnes at det er startet
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langtidsutlekkingsforsgk for & undersgke varighet av bufferkapasitet mm. og disse resultatene vil
bli gjort tilgjengelig i 2017. Basert pa data fra de pH- og redoksavhengige trinnene i den
sekvensielle ekstraksjonsprotokollen vil det i et verst tenkelig scenario over tid kunne lekkes ut
maksimalt 5-7 mg U/kg skifer.

3.3 Arbeidspakke 3: Opptak og effekter

3.3.1 Opptak av radionuklider og grunnstoff i planter

Opptak i planter er viktig for a estimere effekt bade pa plantene og biota hgyere i naringskjeden.
I modeller for & estimere opptaket i planter i et omrade hvor det er forhgyede verdier av metaller i
jorda benyttes ofte konsentrasjonsfaktorer (CF = concentration factor) (Ehlken and Kirchner
2002):

CF = konsentrasjon i plante (tgrrvekt)

konsentrasjon i jord (tgrrvekt)

En hgy CF vil vise et hgyt opptak i planten, i forhold til konsentrasjonen i jorda. Faktorer som vil
pavirke opptaket inkluderer jordkjemi, jordbiologi, hydrologi, fysiske prosesser og plantefysiologi
(Ehlken and Kirchner 2002).

Konsentrasjonsfaktorer for gress og bringebarblader fra feltarbeidet etter tunnelbyggingen vises i
Tabell 18. De hgye standardavvikene gjenspeiler variasjonen i opptaket, og er ikke uventet siden
konsentrasjonfaktorer generelt varierer mye i litteraturen (Vandenhove et al. 2009). 3
gresskonsentrasjoner av Th var under LOD eller LOQ, sa dette gjar tolkningen av disse resultatene
usikker. Vi ser at CF er hgyere for essensielle grunnstoffer (S, Ca, Cu, Zn, Mn), som forventet.
Generelt er CF lavere for gress enn for bringebarblader.

Tabell 18. Konsentrasjonsfaktorer for gress og bringebeerblader, fra feltarbeidet etter tunnelbyggingen.

Gress (n=6) Bringebarblader (n=2)

Gjennomsnitt St.dev. Gjennomsnitt St.dev.
Al 0,0015 0,0017 0,014 0,013
S 3,8 1,7 2,5 1,3
Ca 0,4 0,13 0,66 0,37
Mn 0,042 0,023 0,025 0,018
Fe 0,0028 0,0019 0,012 0,010
Co 0,0023 0,0017 0,009 0,011
Ni 0,028 0,01 0,036 0,029
Cu 0,18 0,049 0,22 0,014
Zn 0,13 0,051 0,34 0,23
As 0,0027 0,0025 0,016 0,017
Cd 0,036 0,017 0,053 0,039
Pb 0,0031 0,0022 0,013 0,012
Th 0,002 0,0022 0,014 0,015
U 0,0039 0,006 0,032 0,043
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3.3.2 Feltundersgkelser av bunndyr

Bunndyr ble innsamlet i de enkelte bekkene (stasjon 2-10) som var inkludert i undersgkelsen var-
hest 2013 far igangsetting av tunellbygging og anleggsarbeid samt var-hgst 2015 under
gjennomfgring av anleggsarbeid. Resultatene er presentert og diskutert i masteroppgaven til
Joachim Gustav Engelstad (Engelstad 2016). De faktorene som viste seg & ha starst betydning for
variasjon av artssammensetningen var arstid, ar, anleggsvirkshomhet og metallinnhold.
Innsamling av bunndyr ble gjort pa to arstider far og etter tiltaket, og variasjonen mellom arstid
bidro til stor variasjon. Tatt i betraktning arstidsvariasjonene sa viste resultatene en samlet forskiell
far tiltak til etter tiltaket. Det var generelt en lavere rikdom og mangfold av arter og grupper og
hgyere andel av tolerante enn fglsomme arter, lavere forurensningsindeks (ASPT indeks score)
(Figur 25) og forhgyede nivaer av metaller i dggnflue under/etter tunellbygging og anleggsarbeid.
Basert pa alle data innsamlet far og etter tiltaket sa var ASPT score signifikant negativt korrelert
med konsentrasjoner av metaller i dggnfluer (Figur 26). Starst effekt ble pavist i bekken ved
Nordtangen (stasjon 7) som ikke var direkte pavirket av avrenning fra tunellbygging, men pavirket
av avrenning fra veiutbyggingen. Det ble funnet effekt i Vigga som var direkte pavirket av
tunnelbyggingen, men lavere enn for bekkene nord for Gran. Selv om det identifiseres negative
effekter pa bunndyr i bekker i anleggsperioden sa inkluderer dette bekker som ikke er direkte
pavirket av tunnelarbeidet og det er hgyst usikkert om dette skyldes avrenning fra selve
tunnelarbeidet. Det bgr nevnes at det ikke ble sgkt etter bunndyr i Horgenbekken (stasjon 9) som
viste seg a vaere den mest forurensede bekken.
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Figur 25. A) ASPT index score for enkelte stasjoner, B) Beregnet ASPT score som en funksjon av behandling og drstid.
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3.3.3 Feltundersgkelser med fisk

Brungrret av ulik starrelse (fra 6,5 cm/ 2,5 g til 27.7 cm/ 191 g) ble fanget i Vigga far og etter start
av tunell- og veibygging pa Gran (Figur 27). Brungrret fanget etter avsluttet tunellbygging i
oktober 2015 i utlgpet av Vigga hadde normal kondisjonsfaktor (K=0,91+0,07) og var ikke
forskjellig fra fisk fanget i Vigga far start av tunellbygging pa Gran og oppstrems anleggsomradet
(kondisjonsfaktor K=0.92+0,07). Av fisken ble det tatt blodprgver og utfart disseksjon for
innsamling av ulike organ som senere ble analysert for innhold av ulike spormetaller. 1 tillegg ble
det fanget mort, abbor og gjedde i Jarenvannet i 2015 ved utlgpet av Vigga (Figur 27), som ogsa
ble analysert mht. ulike spormetaller i ulike organ.
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Figur 27. Sammenheng mellom lengde og vekt for A) brungrret fanget i Vigga far tiltaket pd gran og etter tiltaket oppstréms
tiltaksomrddet (N=49) og nedstrgms tiltaksomrddet oktober 2015 (N=10). B) fisk fangent i Jarenvannet ved utlgpet av Vigga i
2015.

Resultat fra fiskeundersgkelsene viste at det finnes en rekke forskjellige spormetaller i lave
konsentrasjoner i fisken hvor fordelingen mellom organene var avhengig av spormetallet og art.
For a identifisere eventuelle effekter fra tiltaket er det valgt & fokusere pa tre spormetaller; U, Cd
0g Mo som viser hgyt opptak. For brungrret fanget i Vigga er uran konsentrasjonen hgyest i gjeller
og nyre, for Cd er konsentrasjonen hgyest i nyre, mens for Mo er konsentrasjonen hgyest i lever
(Figur 28). Det er ingen forskjell i konsentrasjonen av disse spormetallene i fisk fanget i nedre del
av Vigga i 2015 etter avsluttet tiltak sammenlignet med fisk fanget i 2013, fer tiltaket ble pabegynt.
Det er relativt store variasjoner mellom enkeltfisk. Det er en trend at konsentrasjonen av U, Cd og
Mo i nyre gker med gkende starrelse pa fisken, men det er ingen sammenheng mellom starrelse
pa fisken og akkumulering i gjeller. Dette er heller ikke forventet da metall akkumulering pa gjeller
reflekterer vannkvaliteten i en kort periode far fangst.

For fisk fanget i 2015 var det en forskjell i gjelle konsentrasjonen av Cd og Mo, hvor det var hgyere
konsentrasjon i gjeller hos fisk fanget nedstrams tunellbyggingsomradet sammenlignet med
oppstrems anleggsomradet (Figur 28). Denne forskjellen tilskrives naturlige forskjeller i Vigga og
ikke avrenning fra anleggsarbeidet. Det var ingen forskjell i metall avsetningen pa gjeller til fisk
fanget far og etter anleggsarbeidet nederst i Vigga.

De malte nivaene av spor metaller som U, Cd og Mo i organ til brungrret fanget i Vigga er lave og
betydelig lavere enn nivaer som er antatt a gi negativ effekt. Blodpraver innsamlet fra fisk viste
ogsa normale fysiologiske verdier (plasma Cl >132 mM, blod glukose <7 mM og hct 15-35 %).
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Figur 28. Konsentrasjon av U, Cd og Mo i Lever, nyre og gjeller til brun grret fanget i Vigga 2013 for tiltak og i 2015 etter tiltak
nedstrgms og oppstrégms anleggsomrdde.

For fisk fanget i Jarenvannet ved utlgpet av Vigga viste resultatene opptak av spormetaller som U
og Cd, og forskjell mellom arter (Figur 29). Generelt viste mort og abbor de hgyeste
konsentrasjonene, men gjedde har lavere konsentrasjoner. Det er ogsa tydelig at U avsettes i

gjellene, mens Cd hovedsakelig akkumuleres i indre organ som nyre og lever. Forskjell mellom

arter kan tilskrives fade, men ogsa vannkvalitet. Mort er planktonspisende, abbor spiser animalsk
fade- dyreplankton, bunndyr og smafisk, og gjedde er en rovfisk som spiser andre fisker og frosker

etc. Innsamlet abbor var av en starrelse (18-25 cm) som normalt spiser smafisk. Konsentrasjonen
av U og Cd i lever og nyre er imidlertid betydelig hgyere i abbor og mort enn i gjedde (Figur 29).
Det er derfor et spgrsmal om hvilken innvirkning andre faktorer har pa opptak av U og Cd og om

dette er spesielt for utlgpet av Vigga eller om fisk fanget i andre deler av Jarenvannet har samme

fordeling. For & svare pa dette bar fisk fanges fra andre deler av Jarenvannet og analyseres mht.
samme spormetaller.
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Figur 29. Konsentrasjon av U og Cd i lever, nyre og gjelle av mort, abbor og gjedde fra Jarenvannet ved utlgpet av Vigga etter
anleggsarbeidet.

Det ble ogsa analysert 2°Po i vann og fiskebein for & kunne studere eventuelt opptak av ?*°Po i
fisk. Konsentrasjonene av 2'°Po i vann var generelt svert lavt, 0,0008 — 0,065 Bg/L, mens ?'°Po-
konsentrasjonene i bein fra brungrret i Vigga varierte fra 0,44 til 3,29 Bg/kg. Dette gav forholdsvis
varierende men hgye konsentrasjonsfaktorer (se Tabell 19) pa 175 til 1317.

Tabell 19. Po-210 i fiskebein (Brungrret i Vigga) og beregnet konsentrasjonsfaktorer (CF).

FiskNo 1 2 3 i 5 6 7 8 9 10 1 12 13 14

Po-210i
fiskebein 329 204 056 069 0,80 1,11 0,62 213 0% 1,76 0,88 0,89 097 0,44
(Bg/kg)

Cf 1317 817 23 215 30 445 249 852 396 703 353 356 386 175

Konsentrasjonsfaktorene for 21°Po i fisk fra Vigga ligger i samme omrade som det som er observert
i Finske innsjger men ligger til dels hayt over de faktorer som man opererer med pa internasjonalt
niva (IAEA 2010) som er pa 10 til 200. Dette skyldes mest sannsynlig at det i de skandinaviske
landene er ionefattige vann sammenlignet med resten av verden, noe som gir gkt opptak fra
vannene. Konsentrasjonene av 2°Po i fiskebein fra abbor, mort og gjedde i Jarenvannet var
respektivt 1,56 Bg/kg, 1,31 Bg/kg og 0,51 Bg/kg.

3.3.4 Laboratorieforsgk for a identifisere opptak og effekt av spormetaller utlekket
fra alunskifer

3.3.4.1 Karakterisering av vann utlekket fra alunskifer

For & maksimalisere eventuell opptak og effekt i fisk ble det gjennomfart to kontrollerte
laboratorieforsgk hvor brungrret ble eksponert til utlekkingslasninger fra ulike sulfidrike skifere
(alunskifer fra RV4, svartskifer (E34) og sulfatfgrende bergart ved Lillesand (E18). Delforsgk 1
fokuserte pa opptak og effekt over tid (skt eksponeringsvarighet) og delforsgk 2 fokuserte pa
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eksponering til ulike konsentrasjoner til en gitt tid (dose-respons). Utlekkingslgsningene ble laget
ved kontinuerlig gjennomstrgmming av 200 L syntetisk regnvann i 20 Kg oppmalt stein i 4 og 5
uker (for hhv. delforsgk 2 og delforsgk 1) ved 10 °C (Hjulstad 2015). Resultater viser at en rekke
grunnstoff som Mn, Ni, Zn, As, Sr, V, Mo, Cd og U lekket ut fra knust alunskifer i kontakt med
regnvann (100 g pr liter vann). For disse forsgkene karakteriseres utlekking fra Alunskifer med
pH 7,5-7,8 og 32-38 mg Ca/L (Tabell 20 og Tabell 21) som er hgyere enn hva som ofte
forekommende i vann og vassdrag i Norge (pH < 7 og Ca < 10 mg/L).

Tabell 20. Vannkvalitet utlekket fra alunskifer, svartskifer (E34) og fra sulfatfgrende bergart ved Lillesand E18 som er benyttet til
forsgk med fisk (brungrret). Kontroll Alunsk, kontroll K34 og kontroll E18 representerer syntetisk vann benyttet som kontroll ved
eksponering av fisk med omtrent samme pH og innhold av basekationer.

Kontroll Kontroll
Parameter  Enhet Alunsk. Alunskifer Kontroll K34 K34 E18 E18
Kond. uS/cm 27448 28614 50044 54745 30+3 36+2
Temp. °C 9+0 9,4+0,1 9,5+0,4 9,4+0,1 9,440,2 9,5+0,1
pH 7,9+0,1 7,840,1 7,6+0,2 7,8+0,2 5,5+0,1 5,5+0,1
NH. mg/L 2+1,8 1+0,1 0,5+0,1 1+1 0,5+0,3 0,6+0,4
Na mg/L 3,60 3,1+0,1 1,9+0,9 1,840
Mg mg/L 2,40 2,7+0 6+4,3 9,10
K mg/L 2,840,3 3,1+0 7,145,5 9,7+0,1
Ca mg/L 35+1 38+1 4437 731 1,240
Mn* pg/L 1,3+0,3 97+1 3,3+0,6 219+2 0,8+0,3 8,5+0,1
Fe pg/L 25+33 70 8+1 71 6+0 44140
Ni* pg/L <0,8 40,2 <0,8 4,4+0,3 0,1+0 0,3+0
Cu pg/L <1 0,9+0,8 <1 <1 1+0 2,940,2
Zn* pg/L 5,5+3,7 26+1 4,6+2,7 35+1 7,9+8,6 16+10
As* pg/L 0,240 1,5£0,2 0,240 2,8+0,7 0,20 0,20
Sr* pg/L 82+4 487+4 176,8+24,6 532+2 0,5+0,2 0,8+0,1
Th Mg/l <0,12 <0,12 <0,12 <0,12 0,10 0,1+0
V* pg/L 0,6+0,2 2+0,3 0,5+0,3 2,8+0,6 0,2+0,1 0,1+0
Mo* pg/L <2 132616 <2 3070£20 <2 <2
Cd* pg/L 0,5+0,2 1,3+0,3 0,6+0,7 2,6+0,4 <0,01 0,1+0
U= pg/L 171+1 0,6+0,3 35916 0,510 0,5+0,1

*signifikant utlekkede spormetaller fra alunskifer
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Tabell 21. Vannkvalitet i dose-respons forsgk med fisk (brungrret) eksponert til alunskifervann.

Andel Alunskifervann

Parameter Enhet 0% 0%  3.5% 1250%  25% 50 % 100 %
Temp °C 9,104 8,704 9,2+0,1  9,1%0,1 9,30,2 9,1+0,3 9,2+0,1
pH 73+01 74%01  7,3%0 7,320, 7,3+0,1 7,440 7,4+0,1
Kond. pS/cm  310#0  303+2  307+3  305%2 3031 3022 248474
TOC mg/L  1,9¢04 1,7#04 1,701 1,620 1,840,2 1,90,2 2,2+0,2
F mg/L  <0,04 <0,04  <0,04 <0,04 <0,04 0,140 0,1#0,1
cl mg/L  3,7#0,1 2620 2,801 2,520, 2,240 1,840 0,9+0
NOs mg/L <0,1 <0,1 0,130 0,140 0,240 0,240 0,440
SO, mg/L 11844  114+2 11740 11641 11241 10740 10042
NH4 mg/L 0,440 0440 0,40 0,440 0,540 0,740 1#0
Na mg/L 7,601 7,40  7,8#01 7,740 7,740 7,540 7,440
Mg mg/L 2,601  2,6£0,2 2,6£0,1 2,620 2,640 2,540 2,440
K mg/L 3,580  2,5#0,2 2501 2,620 2,640 2,740 2,9+0,1
Ca mg/L  32+1 32+1 33+1 33+1 33+1 3241 3242
Th Hg/L <0,1 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1 <0,1
Mn Hg/L 1711 1142 28+1 71+1 13440 25642 502+3
Fe Hg/L 390 87439 58+19 44402 4,4+0,4 4504  4,9%15
Ni Hg/L  09+06 060 10,740,1  36%0,5 71+0,2 140,7+¢13  277,640,9
Cu Hg/L  19+153 54%03 6,3t04  59+0,4 6,1+0 5,7+0,2 6,10,2
Zn Mg/l 44409 32402 53t01  8,9+04 14%0,2 24,4403  43,1%1
As Hg/L  0,240,2 00 02¢0  0,4#0,1 0,9+0 1,60 3,3+0
Sr Mg/l 12,740 12,3+0 335+l  82+2,5  150,6:2,2  284,6+0,1 548,8+7,1
v Hg/L 50+0 26420  124+11 40041 75316 1450+4  2901+18
Mo Hg/L  04+05 02401  166x1  575%11 1138+4 2228+13 441815
cd nglL  <0,01 <0,01  0,1+0 0,340 0,5+0 120 20,1
U g/l 01#02 <01 7441 253+1 499+30 9474117  1830£239

3.3.5 Opptak av spormetaller fra alunskifer i fisk

Resultater fra kontrollerte dose — respons forsgk med brungrret (Salmo trutta, 9,8+0,5 cm og
8,9+1,3 g) eksponert til vann utlekket fra skiferne (ulik fortynning av utlekkingslgsning) viste at
det kun var opptak av enkelte spormetaller i fisk og at nivaet av opptak varierte med type
spormetall. Resultater med eksponering av yngel av brungrret (Salmo trutta) til vann viste at
konsentrasjonen av Cd, Mo og U var signifikant hgyere i gjeller, lever og/eller nyretil minst en
gruppe fisk eksponert for vann fra alunskifer (Figur 30, Figur 32). En rekke andre grunnstoff i
vannet fra alunskifer (Tabell 20) gav ingen gkt avsetning i fisk innenfor 264 timers eksponering,
utfart i to uavhengige forsgk.
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Figur 30. Konsentrasjon av U, Mo og Cd i gjeller og lever til brun grret (Salmo trutta) eksponert for kontroll vann uten og med
utlekking fra bergartene, Alunskifer fra Gran pG Hadeland, Svovelholdig gneis fra E18 Lillesand og Svartskifer fra Kirkegata i Oslo
(K34). N=7.

Gjellene i fisk har stor overflate og er det dominerende opptaksorganet med direkte kontakt med
vannet slik at opptak av spormetaller i gjeller reflekterer biotilgjenglighet av spormetaller i vannet
(Rosseland et al. 1992). Opptak av spormetaller i indre organ som nyre og lever, kan bade vere et
resultat av opptak direkte fra vannet via gjellen eller opptak via fgde i mage/tarm. |
laboratorieforsgkene ble det ikke gitt for til fisken, slik at opptaket i fisk er et opptak direkte fra
vann. Resultater viser at opptaket av U, Cd og Mo i gjeller til brungrret gkte med gkende tid frem
til 96 timer, mens ingen signifikant gkning ble observert fra 96 timer til 264 timer (Figur 31).
Resultater indikerer at opptakskinetikken fra vann til gjeller er noe tregere enn det en tidligere har
sett for andre metaller som Al (Teien et al. 2006a; Teien et al. 2006b; Teien et al. 2006¢), men
samtidig rask nok til & na pseudolikevekt (midlertidig likevekt) innen 96 timer.
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Forsgksresultatene viste gkt opptak av U, Cd og Mo med gkende konsentrasjon i vannet (Figur
32). Deretter gkte U konsentrasjonene bade i gjelle, lever og nyre med gkende konsentrasjon i
vannet fra 73 til 1830 pg/L. Konsentrasjonen i gjeller gkte til 6,9+1,7 mg U/Kkg tarrvekt. Forholdet
mellom U i fisk og U i vann avtok noe med gkende konsentrasjon slik at BCF avtok fra 7 til 4 fra
lavest til hgyest eksponering.

For Mo gkte ogsa konsentrasjonen bade i gjelle, lever og nyre med gkende konsentrasjon i vannet
fra 166 til 4418 pg/L. Konsentrasjonen i gjeller gkte til 3,0£0,5 mg Mo/kg tarrvekt. Forholdet
mellom Mo i fisk og Mo i vann avtok noe med gkende konsentrasjon slik at BCF avtok fra 0, 8 til
0, 7 fra lavest til hgyest eksponering.

For Cd gkte konsentrasjonen i gjeller, men kun marginalt i lever og det er ingen endring i nyre
avsetning med gkende konsentrasjon i vannet fra 0,1 til 2 pg/L. Konsentrasjonen i gjeller gkte til
1,9+0,5 mg U/kg terrvekt. Forholdet mellom Cd i gjeller og vann avtar betydelig med gkende
konsentrasjon slik at BCF avtok fra 4900 til 960 fra lavest til hgyest eksponering. Reduksjonen i
opptak av Cd med gkende konsentrasjon i vannet kan tilskrives gkt konkurranse med andre
spormetaller som U og Mo i vannet, gkning med hhv ca. 7 og 45 pmol/L som er en faktor pa 500-
2000 hgyere enn konsentrasjonen av Cd som gkte kun fra 1 til 18 nmol. Dette er i overenstemmelse
med resultater fra andre forsgk hvor det er rapportert at U kan redusere opptaket av Cd i fisk
(Gilbin et al. 2015).

0,45 - 2,50 _
0,40 1+ Alunskifer Alunskifer
035 + K34 = 2,00 + o K34
Fo30 + R*=0,6479 < R?=0,3781
’ [T
£ 0,25 + EL0 T
~— 4 )
() £ -
2 020 . T 100 |
500,15 + R?=0,8466 § R2=0,522
0,10 + 0,50 +
0,05 +
00 +—7/—7F7—7t+—F—""F7—"t+———— 000 —mmm™mmt+————t+———7——
0 100 200 300 0 100 200 300
Tid eksponering (min) Tid eksponering (min)
0,14 T
) X 1,80 -
Alunskifer g .
012 + a 160 + Alunskifer .
4 e K34 R*=0,4759
ED 0,10 + E 1,40 .
008 L R?=0,4821 S5 120 T R%=0,6922
£ £ 1,00 -
T 0,06 = 0,80 -
K 2 _ ':_)5
S 0,04 + R?=0,5224 0,60 +
0.02 © 0,40 -
) T 0,20 +
0,00 +—r—7—+—"—+————F+——— 000 +—+—r—r—+—+——————+————
0 100 200 300 0 100 200 300
Tid eksponering (min) Tid eksponering (min)

Figur 31. Opptak av U, Mo og Cd i gjeller og U i lever til brun grret (Salmo trutta) eksponert til kontroll vann utlekket fra knust
Alunskifer fra Gran pd Hadeland og svartskifer fra Oslo (K34). N=5.
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Resultater fra forsgkene med fisk indikerer at biokonsentrasjonsfaktoren (BCF) varierer med type
spormetall, konsentrasjon og vannkvalitet. I samme vannkvalitet observeres hgyest BCF for Cd, som
akkumulerte en faktor pa 300-400 mer effektivt enn U, og 2000-3000 mer effektivt enn Mo. Da U og
Mo foreligger i en konsentrasjonsfaktor som er hgyere i vann fra alunskifer vil det forventes at
konsentrasjonen av U og Mo er hgyere i fisk enn Cd. Sammenlignes opptak i fisk som funksjon av pH,
observeres en betydelig hgyere opptak av U i fisk ved lav pH enn ved hgy pH. Vann utlekket fra sure
sulfidholdige bergarter fra E18 ved Lillesand har lavere pH og en betydelig lavere U konsentrasjon
enn vann utlekket fra alunskifer fra Rv4 (faktor 300 lavere), samtidig observeres U akkumulering i
gjellene til fisken som totalt bare er en faktor 4 lavere enn for fisk eksponert for alunskifervann (Figur
30). BCF for U i vannkvaliteten med lav pH er derfor betydelig hgyere enn i vann utlekket fra
alunskifer. Det er ogsa rapportert i andre forsgk at U er betydelig mer biotilgjengelig ved lav pH enn
ved hgy pH (Gilbin et al. 2015). Det er ogsa kjent at opptak av flere spormetaller som Cd avtar med
gkt innhold av Ca og organisk karbon (DOC) i vann. Det relativt lave opptaket av flere spormetaller i
fisk eksponert til vann utlekket fra alunskifer kan derfor forklares med at alunskifer i tillegg til & lekke
ut spormetaller ogsa bidrar til gkt Ca innhold i vannet og til en hgy pH som igjen beskytter organismene
mot metallopptak. Det er derfor viktig & veere klar over at tilsvarende konsentrasjoner av spormetaller
I andre typer vannkvaliteter kan bidra til et betydelig opptak i ferskvannsorganismer, selv om dette
ikke er tilfelle for vann utlekket fra Ca rik alunskifer som forekommer pa Gran.

Tabell 22. Vannkvalitet og beregnet biokonsentrasjonsfaktorer (BCF) for brungrret.

Delforsgk 1 Delforsgk 1 Dfslafzoﬁritf Vigga

- 96 timer (alunskifer) - 96 timer (E18) (alunskifer) (feltdata)
pH 7,840,1 5,540,1 7,3-74 7,8
Temperatur (°C) 9,4+0,1 9,4+0,2 9,1-9,2
Ca (mg/L) 36,4+0,6 1,240,1 31-32 51-70
U (ug/L) 171+1 0,5 74-1830 0,9-2,7
BCF U (L/kg gjelle) 0,6 600 4-7 10-30
Mo (ug/L) 132616 <2 166-4418 0,3-5,8
BCF Mo (L/kg gjelle) 0,4 - 0,7-0,8 13-45*
Cd (ug/L) 1,310,3 0,05+0,01 0,1-2,0 0,01-0,025
BCF Cd (L/kg gjelle) 500 2100 1000-2800 1260
Po (Bg/L) 0,0008-0,065
BCF Po (L/Kg bein) 175-1317

* uten 2013 data

3.3.6 Effekter av opptak av spormetaller fra alunskifer i fisk
3.3.6.1 Individniva

Resultater fra de kontrollerte forsgkene med fisk viste ingen dgdelighet eller blodfysiologiske
endringer etter eksponering til vann utlekket fra alunskifer ved de konsentrasjoner som ble testet. De
identifiserte nivaene av Mo, Cd og U i fisken (Figur 30, Figur 32) har derfor ikke bidratt til akutte
effekter. Malte nivaer av glukose (< 4 mM) og plasma Cl i blod (>129 mM) fra eksponert fisk er
uendret sammenlignet med kontroll fisk, men det er en trend som indikerer gkt niva av Hct med gkende
konsentrasjon av spormetaller fra utlekkingsvannet (Figur 33).
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Figur 33. Dose-responssammenhenger for Hct og Mikrokjerner i blodet til brungrret eksponert til vann utlekket fra alunskifer.

Basert pa tidligere erfaringer er det normalt en god korrelasjon mellom opptak av spormetaller i fisk
og effekt, og det er mer et sparsmal om hvilke konsentrasjonsnivaer som bidrar til effekter. Enkelte
spormetaller er mer giftige enn andre slik at dose responssammenhengen er bade avhengig av type
spormetaller og akkumulert konsentrasjon i organismen. Malte konsentrasjoner av U og Cd i gjeller til
fisk 1 de gjennomferte forsekene (<6,9+17 mg U/kg torrvekt og <1,9+0,5 mg Cd/kg terrvekt) er lavere
enn det som er antatt & medfare til akutte effekter som problemer med ionereguleringen i laksefisk og
dadelighet (Tabell 23). Grenseverdier oppgitt for akutte og kroniske effekter av U er oppgitt til & veere
hhv. 320 pg/L og 14 pg/L i vann med lav hardhet. For mer harde vannkvaliteter med mer Ca og hayere
pH er akutte og kroniske effekter av U oppgitt til & veere hhv. 2300 pg/L og 100 pg/L (Boudreau and
Guay 2002). Grenseverdier for kroniske og akutte effekter av U er oppgitt til & vaere 6-7 ganger lavere
i hardt vann enn i vann med lav hardhet (Tabell 24). U er mer giftig og medfarer til gkt risiko i
vannkvaliteter med lav pH enn i vannkvaliteter av hgy pH (Gilbin et al., 2015).

Tabell 23. Mdlte verdier av U og Cd i gjeller til fisk (mg/kg t@rrvekt) eksponert til vann utlekket fra Alunskifer og grenseverdier
rapportert til G gi effekter (Gilbin et al. 2015)

Malte verdier Grenseverdier
Eksponert til utlekkingsvann Blod glukose Plasma ClI Dgd
U-gjelle <6,9+17 mg/kg >50 mg/kg >50 mg/kg >200 mg/kg
Cd-gjelle 1,9+0,5 mg/kg Ikke oppgitt Ikke oppgitt >3 mg/kg

Tabell 24. Grenseverdier rapportert for akutte og kroniske effekter av U i vann med ulik hardhet (Boudreau and Guay, 2002)

Lav hardhet Harde vannkvaliteter
Akutte effekter 320 ug U /L 2300 pg U /L
Kroniske effekter 14pugU/L 100 ug U /L

Konsentrasjonen av Cd i gjeller til fisken er betydelig etter eksponering til vann utlekket fra alunskifer
(Rv4), men konsentrasjonen av Cd i gjeller er lavere enn det som antatt kan gi dgdelighet. Resultater
fratidligere forsgk med Cd og laks indikerer at det ikke forventes a se effekter pa plasma Cl og glukose
som falge av eksponering til Cd (Gilbin et al. 2015). Det er derfor ikke overaskende at Cd avsatt i
fiskegjeller ikke bidrar til endret blod glukose eller plasma CI. | litteraturen er det stor variasjon i
grenseverdier oppgitt for akutte effekter av Cd i fisk med LCso-verdier for ferskvannsfisk som varierer
fra 0,5 pg/L til 73 000 pg/L (USEPA 2010) noe som reflekterer at giftighet av Cd varierer mellom
arter, livsstadier og vannkvalitet. Niyogi et al. (2008) rapporterte at i vannkvaliteter med hgy pH (pH
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7.3-7.5, alkalinitet 34 mg/L) sa avtok giftigheten av Cd for arret med gkning av DOC konsentrasjonen
(LCso-verdier for Cd gkte fra 2.7 to 6.9 pug Cd/L som fglge av at DOC gkte fra O til 20 mg/L). | andre
studier med lavere pH og hardhet (pH 6.7 og 1,7 mg Ca/L) er det dokumentert dgdelighet av lakseyngel
ved 0.5 pug Cd/L (Gilbin et al. 2015). Det er dokumentert at giftigheten av Cd avtar med gkende Ca
konsentrasjon i vann, pga. gkt konkurranse mellom Cd og Ca ved opptak i fisk (Mebane 2006).
Konsentrasjonen av Ca og DOC er derfor antatt i tillegg til pH & veere de viktigste miljgfaktorene som
pavirker giftigheten av Cd (Mebane 2006). | vann fra alunskifer som er karakterisert med hgy Ca er
det derfor en liten effekt av Cd pa fisk. Det er imidlertid viktig & vaere klar over at giftigheten av Cd
vil gke betydelig i andre mer ionefattige vannkvaliteter.

Det er begrenset kunnskap om vannkvalitetskriterier for Mo. | litteraturen er det rapportert at LC50 for
ferskvannsfisk er mer enn 70 mg/L (Reid 2012). Det er rapportert at Mo kan medfare respirasjonssvikt
ved hgye konsentrasjoner (>25 mg/L), men det er ikke pavist problemer med ioneregulering ved
eksponering av brungrret mht. Mo. Det foreligger det ingen informasjon knyttet til kroniske effekter i
fisk fra Mo.

3.3.6.2  Effekt pd molekylaert nivd i fisk

Det er utfart malinger av genuttrykk i gjeller til fisk eksponert til vann utlekket fra alunskifer. Det ble
pavist opptak av metaller i gjeller til fisk og gjellene ble derfor valgt som utgangspunkt for analyser
av genuttrykk. For a identifisere hvilke gen som er forskjellig utrykt i praver av eksponert fisk ble det
utfgrt mikromatrise analyser, og qPCR analyser (kvantitativ-sanntids polymerase-kjedereaksjon,
grtPCR) av utvalgte gener.

Resultater fra analyser av mikromatrise indikerer at der er 346 gener (213 oppregulerte og 33
nedregulerte) som er forskjellig uttrykt (DEGs) nar fisk ble eksponert for en blanding av metaller som
gir opptak i gjeller til fisk tilsvarende 0,15 mg U/kg og 1 mg Cd/kg (FC=2, Figur 30). Disse genene
(DEGs) er assosiert med kjente gen ontologi (GO) funksjoner og resultatene viser pavirkning av
mekanismer knyttet til mitokondrie dysfunksjoner (elektrontransportkjeden), DNA/protein-skade,
oksidativt stress og metallbinding. Effekter knyttet til disse spesifikke virkningsmekanismer inkludert
ionetransport ble studert basert pa utvalgte gener i et qPCR studie etter eksponering til ulike
konsentrasjoner av metallene i en dose-respons sammenheng.

PCR analysen ble utfart basert pa dose-responsforsgk med fisk hvor konsentrasjonen i gjeller til fisk
var hgyere for Mo og U, og uendret for Cd (Figur 31). Resultatene fra g°PCR analysen viste et generelt
fraveer av tydelig konsentrasjons-responssammenheng for de analyserte genene. En generell negativ
trend mellom eksponeringskonsentrasjon og genuttrykket (Figur 34) ble observert for natrium-kalium
transport ATPase subenhet alfa-1 (ATP1A), og metallotionin (MT). En invers u-formet konsentrasjon-
responssammenheng ble observert for succinate dehydrogenase complex subunit D (SDHD, complex
I1), cytochrome c oxidase subenhet VI b polypeptide 1 (COX6B1, complex 1V) og B-cell lymphoma
(Bcl-X). y-glutamyl cysteine synthetase (GCS) virket upavirket av eksponering for avrenningsvannet,
dog med unntak av en gruppe (35X) som var hgyere enn kontroll. Enkelte av genene viste imidlertid
en tendens til gkning i responsen ved 12,5 % alunskifervann. Resultatene indikerte at eksponering til
en blanding av metaller utlekket fra alunskifer i vann med hgy pH og relativ hgy Ca konsentrasjon
ikke bidro til negative virkningsmekanismer i fisk som kan gi skadeeffekter i fisk ved kritiske nivaer.
Resultater fra analyser av genuttrykk forsterker derfor resultatene fra de fysiologiske responsene om
fraveer av negative effekter i fisk.
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alunskifer (Tabell 21). Genene B-cell ymphoma (Bcl-X), y-glutamyl cysteine synthetase (GCS), cytochrome c oxidase subenhet VI b
polypeptide 1 (COX6B1, complex 1V), succinate dehydrogenase complex subunit D (SDHD, complex Il), metallothionein (MT) og
natrium-kalium transport ATPase subenhet alfa-1 (ATP1A) blev normaliserte mot referansegenen translasjons elongasjon faktor 1
alfa b (EF1Ab). En enveis ANOVA med Tuke's pot hoc test (p<0.05) ble utfgrt etter at ekstremverdier ble fjernet.
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3.3.7 Effekt av alunskifervann i Daphnia magna

En 48 timer akutt og en 21 dag kronisk test ble gjennomfert med krepsdyret Daphnia magna eksponert
for en syntetisk blanding av spormetallene vanadium (V), nikkel (Ni), Arsen (As), molybden (Mo),
kadmium (Cd) og (utarmet) uran (U) ved samme konsentrasjonsforhold som benyttet i forsgk med
grret (Tabell 21). I tillegg til & eksponere Daphnia magna til lgsninger med konsentrasjoner benyttet i
fiskeforsgket, ble daphnia eksponert til tre lgsninger med en faktor 2, 5 og 10 hgyere enn det som ble
benyttet i fiskeforsgket. Nominelle konsentrasjoner av U benyttet var 18718 (WS1), 9359 (WS2), 3744
(WS3), 1872 (WS4), 936 (WS5), og 374 (WS6) ug U/L med tilhgrende samme forholdstall av andre
metaller (Tabell 21). Akutt giftighetstesten med D. magna gikk som forventet, med en
konsentrasjonsavhengig respons med dgdelighet i de to hgyeste konsentrasjonene (NOEC=3744 ng
U/L, LOEC=9359 ng U/L og EC50=7124 ng U/L) Figur 36.
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100+ 50 g

80

60~

Mortality (%)
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Figur 36. Prosent akutt dgdelighet av Daphnia magna eksponert 48 timer til syntetisk vann med innhold av metaller som utlekket av
alunskifer (Tabell 21) og i same forholdstall (V, Ni, As, Mo and Cd). pH 7,5 og 20 °C. Resultater er vist som snitt av N=10.

Ved lengre eksponering for blandingen ble det observert gkende dgdelighet i alle grupper og ved
avslutning av det kroniske eksponeringsforsgket var alle dyr dgde. Den kroniske testen gikk imidlertid
ikke som forventet og en forventet konsentrasjonsavhengig respons der gkende konsentrasjon ga
gkende reduksjon i antall avkom uteble. Det ble derimot observert at kontrollen og de 4 laveste
konsentrasjonene av metallblandingen ga store negative effekter pa reproduksjon, mens de to hgyeste
konsentrasjonene (9359 og 18718 ug U/L) ga mindre effekter. Disse funnene antyder at vannet med
hgye kalsiumkonsentrasjoner og lave konsentrasjoner av spormetaller eller andre faktorer ikke var
optimal for langtidsstudiene gjennomfart. Det er grunn til & anta at det akutte eksponeringsforsgket
ikke var pavirket pa sammen mate og at giftighetsdataene derfor er troverdige. Ekstrapolering av akutte
effektverdier til kroniske data (sakalte akutt til kroniske ratioer, ACR), antyder at en kronisk NOEC
for D. magna burde ligge rundt 535 pg U/L med bruk av en ACR pa 7.

3.3.8 Delkonklusjon

Feltundersgkelser av bunndyr og fisk i Vigga viser ingen effekter pa fisk men noe pavirkning pa
bunndyr fra anleggsperioden, men basert pa alle undersgkte bekker i anleggsomradet er det en klar
pavirkning av bunndyr i bekker nord for Gran. Bekken nord for gran viser gkt konsentrasjon av
metaller i bunndyr og en lavere eutrofierings indeks (ASPT) under anleggsperioden enn far
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anleggsperioden. Dette antyder negative effekter. Kontrollerte laboratorieforsgk med fisk
demonstrerer opptak av Cd, U og Mo i fisk eksponert til utlekket vann fra alunskifer, men ogsa at en
rekke elementer som lekker fra alunskifer ikke blir tatt opp i fisk. Nivaet pa opptak av Cd, U og Mo er
imidlertid lavt og under nivaer som antas gi akutte effekter i fisk. Det registreres ingen akutte effekter
i fisken. Utlekkingen av vann fra Alunskifer bidrar til pH i omradet 7,3-7,6 og hgye Ca-konsentrasjoner
som antas & vaere avgjgrende for at opptaket og effekten av metallene er lavt. Opptak av metaller via
nearingskjeden og eventuelle langtidseffekter er ikke undersgkt. Det er dokumentert U i organ til mort
0g abbor i Jarenvannet, dette kan vare et resultat av opptak av metallet via naringskjeden.

3.4 Arbeidspakke 4: Konsekvenser og risiko for mennesker og miljo

Kunnskap om enkeltstoffers eksponering, giftighet og bidrag til risiko er grunnleggende for
utarbeidelse av farlighets- og risikovurderinger av komplekse vannprgver. Ettersom disse komplekse
vannprgvene ofte inneholder mange stoffer, som kan virke sammen (additivitet og synergi) eller mot
hverandre (antagonisme), er det blitt vanligere a vurdering hvordan blandingsgiftighet gir opphav til
endring i effekter og risiko for ulike vannlevende organismer. Risikovurdering av enkeltstoffer er
veletablert innen risikovurdering og baserer seg pa sammenligning mellom den konsentrasjonen som
males i miljget (dvs. PEC-Predikert malt miljgkonsentrasjon eller MEC-malt miljgkonsentrasjon) og
den konsentrasjonen som er pavist a kunne gi biologiske skadeeffekter (PNEC- predikert ingen
effektkonsentrasjon, ECx - effektkonsentrasjoner for en gitt skadeeffekt eller NOEC-ingen observert
effektkonsentrasjon). Usikkerhet knyttet til ekstrapolering mellom arter, biologiske endepunkter (eks.
akutt og kroniske effekter, NOEC eller ECXx) og datamengde reduseres ved a benytte sakalte
vurderingsfaktorer (AF-assessment factors) for a beregne beskyttende (konservative) grenseverdier for
risiko. Vurdering av blandingsgiftighet av komplekse praver gjennomfares prinsipielt pa samme mate,
men hvor risiko for hver komponent i blanding summeres, under antagelse at samvirkeeffekten av
mange stoffer falger prinsippet for konsentrasjonsaddisjon, CA (dvs. additivitet og ingen interaksjon
mellom stoffene). Selv om interaksjoner mellom stoffer, og spesielt radionuklider og metaller, i
opptak, fordeling og gifteffekt foregar, har bruk av konsentrasjon addisjon vist seg a veere en
hensiktsmessig og konservativ innledende vurdering av kumulativ risiko (Backhaus and Faust 2012;
Backhaus et al. 2010; Cedergreen 2014). Nedenfor er det utfert forskjellige tilneerminger for
risikovurdering av radionukliders og metallers mulige pavirkning av det akvatiske miljget pa Gran.

3.4.1 Risikovurdering av radiologiske effekter i akvatisk miljg

ERICA assessment tool (tier 2), versjon 1.2.1, ble brukt til & estimere de radiologiske effektene pa
organismer i det akvatiske miljget ved stasjon 6, 7 og 9. Malt aktivitet av 22U, 232Th og 2'°Po i vann,
sediment og organismer (fra kapittel 3.1) ble benyttet for a estimere effekten. ERICA assessment tool
gir et estimat for forventet doserate og et estimat for konservativ doserate for valgte organismer.

ERICA assessment tool tar kun hensyn til radiologiske effekter, og for 23U og 2*2Th kan effekten
underestimeres ettersom den starste effekten er forventet a veaere kjemisk. Den kjemiske effekten av U
er tatt inn i kapitel 3.4.3 Kumulativ risikovurdering av vannene. Th hadde sveert lave eller ikke malbare
konsentrasjoner i vannene pa Gran.

For stasjon 6 (Vigga utlgp i Jarenvannet) og 7 (bekk pavirket av veiarbeidet i nord) er forventet
doserate <10 pGy/t (valgt doserate for screening) for alle malte radionuklider for alle inkluderte
organismer (p < 0.05), og sannsynligheten for en negativ radiologisk effekt er liten. For stasjon 9
(Horgenbekken) er forventet doserate 17 uGy/t for insektlarver (bunndyr) og zooplankton, 26 pGy/t
for blagtdyr (snegler og skjell) og 10 uGy/t for karplanter. | tillegg overskriver konservativ doserate 10
UGy/t for krepsdyr og reptiler. Vi kan altsa ikke utelukke radiologiske effekter pa lokal biota ved
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stasjon 9. Intern doserate (straling fra radionuklider inne i kroppen) dominerer mens ekstern doserate
(stréling fra radionuklider utenfor kroppen) er ubetydelig. Dosen kommer hovedsakelig fra 233U og
210pg (se Figur 37).

Doserate ved stasjon 9 Horgenbekken (pGy/t)
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Figur 37. Total doserate (intern + ekstern) fra 219Po, 232Th og 238U til organismer i akvatisk miljg ved Horgenbekken (stasjon 9) hgsten
2015.

3.4.2 Risikovurdering av metaller: EUs grenseverdier (Environmental Quality
Standards, EQS)

Ved implementering av vannforskriften har alle vannforekomster fatt konkrete og malbare miljgmal
ved at minimum «god tilstand» oppnas. Vannforskriften har som mal a sikre beksyttelse og barekraftig
bruk av vannmiljget, og om ngdvendig iverksette tiltak for at miljgmalene nas. Fundamentalt i
vannforskriften er karakteriseringen og Kklassifiseringen av vannforekomster. Karakteriseringen
identifiserer belastningen og miljgvirkninger av belastningene, mens klassifiseringen definerer den
faktiske tilstanden i vannforekomsten. Dette er diskutert allerede ved presentasjon av konsentrasjoner
i kapittel 3.1

Figur 38 viser prinsippskisse for klasifissering av miljatilstand i vannforekomsten. Kvalitetselementer
som inngdr i vurderinge er gkologisk tilstand og EUs prioriterte miljggifter som inngar i kjemisk
tilstandssvurdering. EQS-verdier (Environmental Quality Standards) angir miljgkvalitetsstandarder,
ogsa kalt grenseverdier. Disse varierer noe fra land til land, men man har forsgkt standardisere disse i
Europa.

Mens vurdering av gkologisk risiko fra metaller er mer utviklet enn for radionuklider, er det fortsatt
stor variasjon i vurdering av EQS mellom land og forskjeller i vurderingskontekst (f.eks. screening
nivaer, sannsynlige effektnivaer, alvorlige effektnivaer, osv.). Miljgkvalitetsstandarder er avledet pa
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mange forskjellige mater og varierer fra screening verdier eller forventet ingen effekt nivaer (PNEL)
- som skal representere konsentrasjoner hvor det ikke forventes innvirkning pa miljg (biota), til
maksimalt tillatte konsentrasjoner eller negative effektnivaer — som representerer de konsentrasjoner
som er forbundet med betydelige gkologiske effekter. Rekkevidden mellom de to sett med verdier kan
veere ganske store, og forskjellige land opererer med forskjellige terminologier og ulike kriterier (EPA
2004; RIVM 2001). Likevel kan eksisterende utvalg av data bidra til & sette observerte nivaer i
sammenheng.

Det er viktig & merke seg at U er bade kjemisk og radiologisk giftig, og saledes kan screening nivaer
og andre miljgkrav variere avhengig av om det er straledoser eller den kjemiske konsentrasjon som er
den begrensende faktor. Sheppard et al. (2005) utfgrte en litteraturgjennomgang for a gi anslag for den
kjemiske giftigheten av U til andre bestanddeler av gkosystemet basert pa PNEC (prognosert ingen
effekt konsentrasjon). | denne evalueringen, knyttet til planter og virvellgse dyr i ferskvann, ble
resultatet en PNEC verdi pa 0,005 mg U / L, noe som er en faktor tre under PNEC mennesker. For fisk
er toksisitet avhengig av kalsium niva og pH (f.eks. kalsiumkarbonat) i vann. For eksempel er PNEC
verdien av U for vann som inneholder <10 mg CaCOs/L rapportert & vaere 0,4 mg U/L vann, og 23 mg
/L i vann som inneholder > 10 mg CaCOs/L. Pa samme mate ble PNEC verdier av U i jord og sediment
knyttet til opptak i biota rapportert & veere 250 mg U/kg jord for landplanter og 100 mg U/kg sediment
for ferskvanns bunndyr (Sheppard et al. 2005).

Meget god

» Akseptabelt
» Mgter malene i Vanndirektivet
God

EQS

e |kke akseptabelt
» Mgter ikke malene i Vanndirektivet

Darlig

Meget darlig

Figur 38. Vanndirektivets klassifisering sammenlignet med EUs grenseverdier EQS (Environmental Quality Standards).

Sammenligner vi konsentrasjonene av utvalgte metaller i vann, sedimenter og jord med europeiske
tiltaksgrenser og EQS viser dette klart at det er Horgenbekken som bgr ansees forurenset og hvor det
bar igangsettes tiltak (Tabell 25).
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Tabell 25. Sammenligning av konsentrasjoner i sediment mot EQS (Environmental Quality Standards).

Vigga utlg
Grunnstoff Jargegnvannst (S'\:O;?t(izlgﬁ(g) 'E'S(ir%(;rélﬁ&ig? LE(%E;??(S?EP PEC® (mg/kg)
(St.6) (mg/kg) ' '

Cu 17-21 37-47 36-38 16 - 50 149

Ni 32-76 59 - 68 190 - 210 16 - 30 48

As 1,9-6,9 13-17 14-18 6-33 33

Mo 1,3-59 11-12 11-14 5-100 -

Cd 0,28 -0,55 0,81-0,91 24-25 0.6-10 5

Pb 34-14 15-19 13-17 31-100 128

a EQS basert pa “Screening Values, Lowest effect levels (LEL)” og ECO-SSL (RIVM, 2001; EPA, 2004;MacDonald et al., 2000).

b Predikert effekt konsentrasjon (Predicted Effect Concentrations, PEC) som reflekterer konsensus nivaer hvorav gkologiske effekter
kan komme for en eller flere grupper av organismer (EPA, 2000).

Siden verdiene for Ni og Mn i vann kan sies a vaere kompatibel med den generiske 10 pGy/h verdi for
ioniserende straling, ser det ut til at det er potensiale for metall virkninger kan vaere sammenlignbar
med den for ioniserende stralingen og derfor mulighet for samvirkende interaksjoner pa biota.

Metallkonsentrasjoner i forskjellige sedimentlag var generelt innenfor laveste effektnivaer (LEL)
bortsett fra for Ni i Horgenbekken som var hgyt over PEC og man bgr her kunne forvente negativ
effekt av Ni, bade for vannlevende og sedimentlevende organismer.

3.4.3 Kumulativ risikovurdering av spormetaller i vannprgver fra Gran

Malet for modelleringen var a gjennomfare kumulativ risikovurdering av stoffer malt i praver fra
feltarbeidet i september 2015 (Stasjon 6, 7 og 9), identifisere den mest fglsomme organismegruppen
og hvilke stoffer som gir starst bidrag til risikoen i blandingen (risikodrivere) i stasjon 6.

Risikovurderingen ble gjennomfart pa basis av eksponerings- og effektdata for stoffer malt i vannet
tatt fra stasjon 6 (Vigga), 7 (Nordtangen) og 9 (Horgenbekken. De lgste konsentrasjonene av metallene
(tilstandsformer) ble beregnet vha. Windermere Humic Aqueous Model (WHAM) versjon 7
(http://www.ceh.ac.uk/services/windermere-humic-aqueous-model-wham). Arts-spesifikke
effektkonsentrasjoner ble hentet fra USEPA ECOTOX databasen (https://cfpub.epa.gov/ecotox/),
ECETOX aquatic Hazard Assessment Il databasen (http://www.ecetoc.org) og apen litteratur. I tilfeller
der det forela flere datapunkter ble gjennomsnittet til dataene (ECx eller NOEC) beregnet. | tilfeller
der effektdata manglet for en eller flere artsgrupper og tilstandsformer ble surrogatstoffer benyttet (eks.
aluminumklorid ble benyttet som surrogat for toverdig aluminiumion) Arts-spesifikke risikokvotienter
ble deretter beregnet for de mest falsomme endepunktene i form av toksisitetsenheter (T Uartsgruppe) Vha.
MEC fra enkeltstoffene (likning 1) iht. prinsipper skissert av Petersen (Petersen et al. 2015; Petersen
et al. 2013):

MEC
TU = 1
artsgruppe — gc.. eller LCsq eller NOEC (1)

Kumulativ risiko ble deretter beregnet som summen av TU (STU, likning 2) under antagelse at
blandingsgiftigheten kunne beregnes vha. prinsippet om konsentrasjonsaddisjon (Backhaus and Faust
2012):

STU = Y, TU; x AF )

der vurderingsfaktoren AF er angitt i Tabell 26.
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Tabell 26. Vurderingsfaktor (AF) brukt for d ekstrapolere ulike effektdata til konsentrasjon antatt & ikke medfare effekter
(NOEC for kronisk eksponering).

Vurderingsfaktor (AF)

Biologiske endepunkt EC50 NOEC
Kronisk eksponeringsdata 100 1
Akutt eksponeringsdata 1000 10

Tilstandsform-modellen WHAM estimerte de mest relevante tilstandsformene for alle grunnstoffene
utenom bly, arsen, vanadium og molybden da disse manglet likevektskonstanter og er derfor utelatt
fra risikovurderingen. Man antar sannsynlighet for risiko hvis STU er over 1 og hgy risiko ved STU
over 10. Resultatene fra den kumulative risikovurdering for stasjon 6 basert pa en blanding av akutte
og kroniske data viser at predikert risiko var hgyest for alger (STU=6,2), etterfulgt av fisk (STU=3,9)
og krepsdyr (STU=3,3). Alle disse estimatene var over terskelverdien pa 1 som er ansett som
indikasjon pa risiko.

Inngaende vurdering av bidragsytere til risikoestimatene for alger viste at metallene uran var over
terskelen for risiko for alger nar vurdert enkeltvis. Uran bidro alene med 90% av den estimerte risikoen
for giftighet og kan derfor anses a bidra mest til giftigheten av blandingen (risikodrivere). Ettersom
effektdata for uran, aluminium, kobolt og mangan ble ekstrapolert fra kroniske EC50 verdier kan
risikobidraget fra disse stoffene veare noe hgyere enn det som estimeres pa basis av kroniske NOEC
verdier.

! STU,15=6,2

STU

u Al Cu MNi Co Mn Zn Cd Fe

Figur 39. Kumulativ risiko for effekter av metaller mdlt i vann fra stasjon 6 pd alger. Beregning av sum av toksiske enheter
(STU) basert pa total vannlgst fraksjon av alle tilstandsformer og kroniske NOEC verdier for salter av metallene. For metallene
U, Al, Co og Mn ble risikoestimatet basert pG kroniske EC50 verdier.

Nikkel var det eneste av metallene som var over terskelen for risiko for krepsdyr nar vurdert enkeltvis.
Dette stoffet bidro alene med 46% av den estimerte risikoen for giftighet og kan derfor anses som
risikodriver i vannet fra stasjon 6. Ettersom risikoprediksjonen for aluminium, uran, mangan og kobolt
ble gjennomfart pa grunnlag av akutte EC50 verdier og bruk av en konservativ vurderingsfaktor pa
1000, er det sannsynlig at risikobidraget fra disse stoffene er stgrre en det som kan forventes dersom
kroniske NOEC-data benyttes.
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Figur 40. Kumulative risiko for effekter av metaller mdlt i vann fra stasjon 6 pd krepsdyr. Beregning av sum av toksiske enheter
(STU) er basert total vannlgst fraksjon av alle tilstandsformer og kroniske NOEC verdier for salter av metallene med unntak av
metallene Al, U, Min og Co var predikert pd grunnlag av de akutte EC50 verdiene.
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STU,,=3,9
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Figur 41. Kumulative risiko for effekter av metaller malt i vann fra stasjon 6 pad fisk. Beregning av sum av toksiske enheter (STU) er
basert pd total vannlgst fraksjon av alle tilstandsformer og kroniske NOEC verdier for salter av metallene med unntak av metallene
Al, Min og Fe der de akutte EC50 verdiene og kobolt der en akutt NOEC ble benyttet.

Aluminium var predikert a gi en TU over 1 og er saledes over terskelen for risiko for fisk nar metallene
vurderes enkeltvis. Dette stoffet bidro alene med 95% av den estimerte risikoen for giftighet og kan
derfor anses a vere en risikodriver i vannet fra stasjon 6. Ettersom risikoprediksjonene for aluminium,
mangan, jern ble gjennomfart med akutte EC50 verdier og kobolt pa basis av en akutt NOEC verdi,
kan risikobidraget fra disse stoffene veere noe overestimert i forhold til hva som kan forventes ved bruk
av kroniske NOEC data.

En vurdering av risikoen for ulike tilstandsformer av nikkel pa krepsdyr ble gjennomfart for a illustrere
hvordan tilstandsformen av et gitt stoff pavirker risikoen. Nikkelkarbonat (40%), toverdige nikkelioner
(32%) og nikkelkarbonat kationer (26%) bidro til nesten 99% av estimert risiko for nikkel under
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forholdene angitt for stasjon 6. De andre tilstandsformene av nikkel var neglisjerbare og antas derfor
a ikke veere spesielt relevante for videre vurderinger.

Kumulativ risiko varierte mye mellom de ulike stasjonene vurdert. Alle stasjonene viste seg a
representere risiko for de tre artsgruppene som ble undersgkt. Forskjellene i risiko var relativt lik for
de tre artsgrupper for stasjon 6 (STU<6,3), mens sammensetningen av vannet fra stasjon 7
(Nordtangen) viste seg a gi noe hgyere risiko til alle artsgrupper (STU=11,3-30,5). Vannet fra Stasjon
9 (Horgenbekken) viste seg a representere hgy predikert risiko til alger (STU=182) og krepsdyr
(STU=40), og noe lavere risiko til fisk (STU=7,8). Hay predikert risiko ser ut til & samsvare med
observasjon av mulig endring i artssammensetning pa stasjon 7.

1.6

1.4
STUg,=1,5
1.2
1
>
0.8
»
0.6
0.4
0.2
o T T
S = o
N

Figur 42. Kumulative risiko for effekter av ulike tilstandsformer av nikkel pa krepsdyr. Risiko er angitt som sum av toksiske enheter
(STU). Beregning av STU er basert pa totale vannkonsentrasjoner og gjennomsnittlig kroniske NOEC verdier for aktiv komponent
(metall ion).
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Figur 43. Kumulative risiko for effekter av komplekse blandinger av metaller mdlt i vann fra stasjon 6, 7 og 9. Risiko er angitt
som sum av toksiske enheter (STU). STU over 1 gir sannsynlighet for risiko. STU over 10 gir hgy risiko.

Arbeidet som er beskrevet over er innledende studier for a karakterisere kumulativ risiko av metaller i
komplekse pragver for vannlevende organismer. Beregningene er forenklede estimat basert pa et
begrenset utvalg av eksponerings- og effekt-data, og bgr derfor anses som en innledende vurdering
(screening). Dette har sammenheng med at usikkerheten knyttet til mangel av relevante effektdata for
kronisk giftighet og bruk av konservative vurderingsfaktorer for enkelte stoffer kan ha overestimert
risikoen. Videre er det knyttet en viss usikkerhet til bruk av prediksjoner av metallenes tilstandsform
vha. WHAM i stedet for bruk av malte konsentrasjoner av metallenes tilstandsformer. Mangel pa
relevante likevektskonstanter for enkelte av stoffene hindret ogsa effektiv modellprediksjon av bidrag
fra alle metallene og vil kunne ha undervurdert den totale estimerte risikoen. Videre er ikke
interaksjoner mellom metallene, som kan pavirke opptak og effekter enten i form av potensering utover
addisjon (synergi) eller giftighetsreduksjon (antagonisme) tatt hensyn til i de angitte estimater og bidrar
derfor til gkt usikkerhet. Fremtidig studier vil fokusere pa & komplementere data for stoffenes
tilstandsform for & oppna mer eksakt eksponeringskarakterisering, ekspandere effektdatabasen med

kroniske effektdata (NOEC- og EC50-verdier), og etablere mer realistiske AF som tar hgyde for
kumulative effekter.

3.5 Arbeidspakke 5: Tiltak

For & undersgke muligheter for rensing av vann fra deponiet er ulike sorpsjonstester gjennomfgrt med
flere ulike sorpsjonsmaterialer, med bade statisk og dynamisk eksponering (kolonneforsgk). Resultater

fra sorpsjonsforsgk med lokale materialer (torv og leire), jernholdig sand, eggeskall, olivin og
diatomitt-bentonitt er presentert her.
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3.5.1 Materialer og metode

3.5.1.1 Borekjerner av lokale materialer (torv og leire)

Borekjerner fra anleggsomradet ble tatt pa ulike dybder (0,2-10,6 m), og brukt i statiske
absorpsjonsforsgk. 5 g materiale ble eksponert for 0,8 L vann tillaget med 10 ganger hgyere
konsentrasjoner enn det som ble observert i felt far oppstart av konstruksjonsarbeider (se vedlegg 2).
Eksponeringen varte i 30 min med konstant omrgring ved 300 rpm. Beskrivelse av lagene er a finne i
Hagelia (2014).

3.5.1.2 Andre sorbenter

En rekke andre materialer ble testet statisk for & undersgke egenskaper for U-sorpsjon: Sorbentene ble
eksponert for avlgpsvann fra anaerob nedbrytning i biogassanlegg tilsatt 6,25 g UO,?*/L. Avlgpsvannet
hadde en pH pa 7,5, tarrstoff pa 0,8 % og inneholdt organiske stoffer som humus, uorganiske
naringssalter og tungmetaller. Forsgksdesignet var ment a teste sorpsjonsegenskapene i en suspensjon
ved samme pH som avrenning fra alunskiferdeponiet hadde ved feltundersgkelser (pH 7,5, og
materialer som fjernet mer enn 99 % av U ble brukt i videre undersgkelser.

Den farste sorbenten som ble valgt ut var DB-12P-HP, som vi laget av bentonitt produsert av ljevan
Bentonite Company og diatomitt optimalisert av Diatomite Company, begge firma fra Armenia. 1 L
bentonittslurry (200 g bentonitt L) ble behandlet med 100 ml 10 % v, fosforsyre (HsPOa) (Alvarenga
2016) over natten for & danne funksjonelle fosfatgrupper som kan binde UO,?*. Deretter ble en 0.5 L
slurry med diatomitt (200 g diatomitt L) tilsatt blandingen. Ferdig blanding ble filtrert og tarrstoffet
ble tarket ved romtemperatur og deretter ved 105°C. Deretter ble tarrstoffet knust til pulver for a oppna
homogenitet. Spesifikk overflate til sorbenten var 209 m? g malt med BET-metoden. Tabell 27 viser
sammensetningen av sorbenten DB-12P-HP.

Disse produktene ble valgt for a oppgi en struktur eller overflate (SiO2 og Al-Os i bentonitten) som
kunne legge pé funksjonelle grupper (f eks. POs*) for & gke sorbsjonseffektiviteten. |1 tillegg, ble
diatomitt benyttet for & oppna porgsitet. Dermed far vii stor grad gkning av massoverfaring. Det finnes
dessverre ikke en slike produkter i Norge, men kunnskapen og erfaringer med diatomitter og
bentonitter kan implimenteres for & utvikle egne sorbenter i Norge (f eks. olivin eller Drammen
blueclay baserte sorbenter). Dessuten er alle materialer som ble benyttet billigere enn kommersielt
tilgjengelige sorbenter siden disse jo er naturlige porgse sorbenter.

Tabell 27. XRF undersgkelse av sorbenten DB-12P-HP, tillaget som beskrevet i teksten ovenfor.

Grunnstoff
Sorbent (@] Na Mg Al Si P K Ca Ti Fe
DB-12P-HP 635 050 0.70 260 2160 9.00 0.30 040 0.20 1.20

En olivinbasert sorbent (Olivin-Al) ble laget fra Olivine Bluegard 63® produsert av Sibelco Nordic AS
i Norge, blandet med diatomitt (15 vekt %) og polyaluminiumkloridhydroksidsilikat (PAX-XL-60®, 1
ml ble brukt til 4 g olivin) produsert av Kemira Ltd. Blandingen ble rgrt til den oppnadde en homogen,
vat pulverstruktur. Den kjemiske sammensetningen av Olivin-Al sorbenten er vist i Tabell 28, og
spesifikk overflate var 54 m? gt mélt med BET-metoden.

Olivin ble valgt pga produksjonen i Norge. Denne har en struktur som magnesiumsilikat for a sette pa
funksjonelle grupper. Mer forskning trengs derimot for a erstatte diatomitt med en annen lokalmaterial
(f. eks. filtralite). Denne sorbenten er billigere. Ellers ma diatomitt importeres fra Armenia som gjer
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sorbenten dyrere. Porgsiteten er jo kritisk i alle fall for & gke effektiviteten av separasjonen (patikler
og ioner). Hvis det er behov for Olivin-Al, er det nadvendig med mer forskning for a teste en slik ny
sorbent.

Tabell 28. XRF data for Olivin-Al sorbenten, tillaget som beskrevet | teksten ovenfor.

Grunnstoff
Sorbent o] Mg Al Si K Ca Cr Fe Ni
Olivin-Al 524 16.40 3.00 23.50 0.10 0.20 0.10 4.10 0.20

Den eggeskall-baserte sorbenten ble levert av det norske firmaet Agroplas AS, i kornstarrelse 0,5-2
mm. Jernholdig sand ble hentet fra utfellingssjikt (B-sjikt) i Langebrekke Grustak AS i Mysen, Norge.
For disse to sorbentene ble det ikke utfart malinger av spesifikk overflate, da de ikke er naturlig porgse.
For a gke sorpsjonseffektiviteten til den jernholdig sanden ble 240 g sand blandet med 15 g bentonitt
og 70 g diatomitt (begge fra Armenia), og denne blandingen (optimalisert jernholdig sand) ble
behandlet med 150 mL 10 %y H3POa.

3.5.1.3 Vann

Kontaktvann/utlekkingsvann (vann som har vert i kontakt med store mengder alunskifer) fra
alunskiferdeponiet ble hentet varen 2015, mens deponiet var i bruk. Vannkvaliteten er gitt i vedlegg 2.

3.5.1.4 Dynamiske sorpsjonsforsgk i laboratoriet

Forsgkene ble utfart ved bruk av kontaktvann fra alunskiferdeponiet. Den jernholdige sanden ble testet
bade med og uten tilsats av bentonitt/diatomitt. Sorbentene DB-12P-HP, Olivin-Al og jernsand med
bentonitt/diatomitt ble granulert for & unnga problemer med permeabilitet i kolonnene. Bindemiddel
for granulering av sorbentene DB-12P-HP og jernholdig sand med bentonitt/diatomitt var HsPO4 (10
%wiv), mens for Olivin-Al sorbenten ble 10 % polyvinylacetatlgsning brukt. Granuleringsprosessen ble
utfgrt manuelt med gradvis tilsetning av HsPOj4 lgsning (rundt 50 mL til 50 g pulver) i en liten balje
med DB-12P-HP sorbenten som pulver. Granulene ble skapt ved a bevege blandingen sirkulzrt til det
skjedde aggregering og dannelse av granuler [1]. De vate granulene ble siktet gjennom en 3 til 4 mm
sikt, og prosessen ble repetert til alle granuler var i stgrrelsen 3 til 4 mm. Ferdig granulert materiale
ble tarket ved romtemperatur etterfulgt av oppvarming til 500 °C i 4 timer. Oppvarmingen skapte gkt
porgsitet og forbedret den mekaniske styrken og holdbarheten til granulene (Alvarenga 2016). Den
samme prosedyren ble brukt under granulering av Olivin-Al sorbenten, bortsett fra at etterfglgende
oppvarming var 300 °C i en time.

Mengde sorbent brukt i kolonneforsgket er vist i Tabell 29. Forsgket ble gjennomfert i romtemperatur
(20°C) med en gjennomstremningshastighet pa 3 mL/min. Kolonnene baserer seg pa ionebytting og
hadde kapasitet pa 150 mL vann (DB-12P-HP) og 50 mL vann (Olivin-Al).

Tabell 29. Mengde sorbent i laboratoriebasert kolonneforsgk.

Sorbent Mengde (g)
DB-12P-HP 90
Olivin-Al 45
Behandlet jernholdig sand 118
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Sorpsjonskapasitet

For sorbentene DB-12P-HP og Olivin-Al ble det gjennomfart tre repetisjoner med metning av
sorpsjonskapasitet etterfulgt av regenerering av sorpsjonskapasitet ved bruk av 7,5 % HCI. Sorbenten
basert pa eggeskall kan ikke regenereres med saltsyre, da dette vil lgse opp sorbenten og ugnsket
karbondioksid blir produsert i kolonnen. Mengde sorbent brukt i kolonnene i dette forsgket er vist i
Tabell 30.

Tabell 30. Mengde sorbent i kolonnene i giennomfgrte laboratorieforsgk.

Sorbent Mengde (g)
DB-12P-HP 24
Olivin-Al 24
Ubehandlet jernholdig sand 210
Eggeskall 34

Kolonnene ble tilfgrt kontaktvann fra alunskiferdeponiet. For DB-12P-HP ble sorpsjonskapasitet
(metning) undersgkt ved to pH-verdier (4,0 and 7,5), begge forsgk utfart ved 10 °C. For sorbenten
Olivin-Al ble sorpsjonskapasitet oppnadd kun ved pH 7,5 og ved temperatur 10 °C.

3.5.1.5 Dynamisk sorpsjon i pilotskala forsgk

Et kommersielt tilgjengelig kolonnebasert rensesystem (LC 010) produsert av Novatek AS ble brukt
for gjennomfering av pilotskala uttesting av utvalgte sorbenter. 12,3 kg granulert DB-12P-HP ble fylt
i en 20 I kolonne. Kolonnesystemet er bygd for pumpebasert oppstrgms belastning av filtermaterialer.
Far oppstart ble sorbentmaterialet i kolonnen vasket/regenerert med 20 L 10 %y l@sning med HNOs,
og skylt med avionisert vann for & fjerne rester av syre. Innsamlet vann fra alunskiferdeponiet ble
tilfart kolonnene ved hjelp av en peristaltisk pumpe, forst ved 1,5 L min og deretter 0,5 L min™
(Alvarenga 2016). Sorpsjonsforsgket ble gjennomfart ved 10 °C i et klimaregulert forsgksrom. Samlet
volum som passerte gjennom kolonnene ble malt og det ble tatt ut vannpraver for analyse av U og
andre grunnstoff. pH ble malt i alle vannprgver (Alvarenga 2016). Det ble ikke oppnadd metning av
sorpsjonskapasitet i dette forsgket. Vannprevene fra forsgket ble analysert med ICP-MS.

3.5.2 Resultater fra sorpsjonsforsgk

3.5.2.1 Statiske forsgk med borekjerner av lokale materialer (torv og leire)

85-100 % av U ble fjernet fra lgsning (Figur 44), 76-97 % av As, 92-97 % av Ba (Ba ble undersgkt
som en analog for Ra), mens for Ni ble 18-93 % fjernet fra lgsning (Figur 45).
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Figur 44. Fjerning av uran gjennom sorpsjon til ulike sjikt i borekjerner fra konstruksjonsomrddet. Statisk eksponering i 30 minutter.
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Figur 45. Fjerning av nikkel giennom sorpsjon til ulike sjikt i borekjerner fra konstruksjonsomrddet. Statisk eksponering i 30 minutter.

3.5.2.2 Dynamisk sorpsjon i labskala forsgk

DB-12P-HP sorbent

Forelgpige resultater etter tre omganger med regenerering av sorpsjonskapasitet er vist for U og Mo i
Figur 46. Fjerning av UO2%" and Ba?* var mest effektiv ved pH 7,5 og romtemperatur, mens for Mo
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og Sr var DB-12P-HP lite effektiv. Forkortelsene DB1, DB2 and DB3 refererer til 1., 2. og 3. omgang
med regenerering av sorpsjonskapasitet. Sorbenten DB-12P-HP hadde best sorpsjonsegenskaper etter
farste omgang med regenerering.

A
c/Co U B ¢eo Mo

1,4

1,2
0,8 . _‘5-»“

0,8
=¢==DB1 =¢==DB1

—m-pB2 |06 —f—DB2
DB3 (0,4 DB3

0,2 ¥
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mL gjennom kolonnen mL gjennom kolonne

Figur 46. A: Fjerning av UO2** med DB-12P-HP, Cp = 150 ug/L, B: Fjerning av Mo med DB-12P-HP, Cy = 825 ug/L.

Olivin-Al sorbent

Sorpsjonseffektivitet for U for Olivin-Al sorbenten er vist i Figur 47. Figuren viser at sorbenten blir
mer effektiv etter regenerering. Forsgket ble utfgrt ved pH 7,5 og ved romtemperatur.
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Figur 47. Fjerning av UOz?* med Olivin-Al, Co = 150 ug/L

Optimalisert jernholdig sand

Resultatene fra forelgpige sorpsjonsforsgk med behandlet jernholdig sand er vist i Figur 48. Figuren
viser fjerning av UO2**. Som vist for sorbentene DB-12P-HP og Olivin-Al var det gkt
sorpsjonskapasitet etter fgrste omgang med regenerering.
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Figur 48. Fjerning av UO;%* med optimalisert jernholdig sand, Co = 150 ug/L

Ubehandlet jernholdig sand

Ubehandlet jernholdig sand ga en effektiv fjerning av U (Figur 49 A), Pb (Figur 49 B) og As, men
lavere effektivitet for Se og nesten ingen fjerning av Sr. Etter regenerering viste sorbenten en uventet
isoterm ved akkumulert hydraulisk belastning, serlig for UO2?* (Figur 49 A) og Se.

A c/C c/C
0,14 0 U /Co Pb
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0 2000 4000 6000 0 2000 4000 6000
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Figur 49. A: Fjerning av UO2** med ubehandlet jernholdig sand, Co = 150 ug/L, B: Fjerning av Pb med ubehandlet jernholdig sand, Cp =
0.70 ug/L

Eggeskall

Fjerning av U, Ba og Pb med eggeskallbasert sorbent er vist i Figur 50. Den eggeskallbaserte sorbenten
ga en effektiv fjerning av UO,?* and Ba for sma volum, men sorpsjonskapasiteten ble overskredet i
lgpet av forsgket. For Pb synes sorpsjonen & bli mer effektiv ved gkende hydraulisk belastning.
Eggeskallsorbenten fjernet lite Sr fra lgsning.

87



12
A o, U B | ¢ Ba C ¢ Pb
1 0,6
0,8
0,8 0,5 4
0,6 0,4
0,6
0,3
0,4
0,4
0,2
0,2
0,2 0,1
0 0 0
0 200 400 600 800 0 500 1000 0 500 1000
mL gjennom kolonnen mL gjennom kolonnen mL gjennom kolonnen

Figur 50. A: Fjerning av UO,%* med eggeskallbasert sorbent, Cp = 150 ug/L. B: Fjerning av Ba med eggeskallbasert sorbent, Co = 200

ug/L, C: Fjerning av Pb med eggeskallbasert sorbent, Co = 0.70 ug/L.

3.5.2.3 Langmuir and Freundlich isotermer for dynamiske forsgk

DB-12P-HP sorbent

Metningskurvene for U for begge pH-nivaer (4,0 and 7,5) er vist i Figur 51. Ved pH 4,0 ble
metningsvolumet gjennom kolonnen redusert med 50% (Alvarenga 2016). Forklaringen kan veere
tilstandsformene til uran ved pH 4,0. Tilstedevaerelse av uorganiske ligander som fosfat, sulfat og
karbonat kan ogsa pavirke sorpsjonsprosessen (Buffle et al. 1998; Cheng et al. 2004; Guo et al. 2009;

Singh et al. 2010).
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Figur 51. Metningskurver for UO2?* sorpsjon med DB-12P-HP ved 10 C and Q = 3 mL/min.



Mengden av grunnstoff adsorbert ved likevekt ble beregnet ved hjelp utgangskonsentrasjon (co) og de
gjenstaende konsentrasjonene (c) etter eksponering med sorbenten:

_ (co—c)-V

1= m
V = volum av utlekkingsvannet gjennom kolumne (L)
M = mengde av sorbenten (g)

To modeller ble vurdert for & estimere den ekte sorpsjonskapasiteten (q),

-1 1 1
Langmuir: = = +—
q cqo’Ky, qo

Freundlich: log(q) = log(Ky) + %log(c)

For forklaring av modeller og konstanter (go, Kr, K¢ 0g n) se Alvarenga et al. (2016).

Langmuir og Freundlich-isotermer er vist i Figur 52. Konstantene og R? koeffisienter er vist i Tabell
31. Sorpsjonskapasitet (q) oppnadd for UO,* var 0,6 pg/g av sorbent ved pH 4.0 and 30 pg/g ved pH
7.5 som vist i Fig. 52 A og B ved hjelp av Langmuir og Freundlich isotermer. Begge modeller forutser
adekvat sorpsjonskapasitet nar likevekt oppnas. De eksperimentelle resultater falger ikke helt
modellene, men dette var forventet da dette var et dynamisk forsgk. Det forventes at resultatet vil endre
seg allerede ved sma endringer av sorbentoverflate (stgrrelse), pH og gjennomstrgmningshastighet.
Det er derfor man beregner isotermer som (ideell sett) skal korrigere for slike effekter nar man
estimerer den ekte sorpsjonskapasiteten. Resultatene viser tydelig at likevekt nermer seg for de
oppgitte sorpsjonskapasiteter (Fig. 52 A og B). Dermed antar vi en monolagadsorpsjon som danner
grunnlag for a beksrive isotermene.
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Figur 52. Likevektsisotermer for uran A: pH = 4 og B: pH = 7.5, for DB-12P-HP (Alvarenga 2016; Alvarenga et al. 2016)
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Tabell 31. Konstanter for Langmuir og Freundlich-isotermer ved aktuelle pH-verdier for DB-12P-HP (Langmuir 1918; vanLoon and
Duffy 2011).

Langmuir Freundlich
pH R2 Jo KL R2 n K|:
4 0.8369 1.28%  0.0646° 0.9935  1.1970 0.0755¢
75 0.953 0.055°  11.16° 0.9906  1.2418 0.2113f

% uglg, ®: mglg, & Lipg, % Limg, & pg L¥g pg™™, * mg L"/g mg

1/n

Olivin-Al sorbent

Olivin-Al sorbenten viste forbedrede sorpsjonsegenskaper ved pH 4, som vist i Figur 53 A. Samlet
sorpsjonskapasitet kunne ikke bestemmes siden forsgket ikke oppnadde metning. Resultatene er
konsistente sammenlignet med tidligere resultater for sorbenten Olivin-Al (se ovenfor).
Adsorpsjonsmekanismen var svakt anionisk.

A U, sorbent OI-Al B
— 0,018
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12 0,016
1 0,014 .
08 0,012 L
b0 .
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0,4 0,006 Freundlich
—e—pH=75
0,2 0,004
0 0,002
0 10000 20000 30000 0 #
mL gjennom kolonne 0 0,05 0,1 0,15
C, mg/L

Figur 53. A: Metningskurver for UO2* sorpsjon med Olivin-Al ved 10 %C and Q = 3 mL minL. Labskala dynamiske forsgk. B:
Likevektsisotermer ved pH = 7,5 for Olivin-Al.

Sorpsjonskapasiteten (q) ved pH 7,5 var 16 pg/g med isotermer som vist i Figur 53 B;
sorpsjonskapasiteten ved pH 4 vil vare betydelig hgyere, men kan ikke beregnes siden den ikke er
nadd. Beregnede konstanter for isoterm-modellene ved pH 7,5 er vist i Tabell 32.

Tabell 32. Beregnede konstanter for Langmuir og Freundlich isotermer ved pH 7,5 for Olivin-Al.

Langmuir Freundlich
pH R2 Jo KL R2 n KF
7.5 0.9923 0.0149* 60.69° 0.9587 1.7646 0.0553¢

2 mg/g, ®: L/mg,  mg LY"/g mg"
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3.5.2.4  Pilotskala resultater for U with DB-12P-HP

Oppskalering av sorpsjonsforsgk i pilotskala viste at hydraulisk belastning var en kritisk faktor for a
kontrollere pH inne i kolonnene som vist i Figur 54. Som fglge av kationbytte med H* opprettholdes
en pH rundt 4 inne i kolonnene ved en hydraulisk belastning (Q = 0.5 L min™), til tross for at tilfart
vann fra alunskiferdeponiet har pH 7,5. Med gkende akkumulert hydraulisk belastning er det forventet
at pH inne i kolonnen vil stige slik at en vil oppna en effektiv sorpsjon og fjerning av U som
demonstrert i tidligere forsgk i laboratorieskala (Alvarenga 2016).

Ved gkt hydraulisk belastning (Q = 1.5 L min™) oppstar det en “kanaleffekt” inne i kolonnene, der
kontakttiden mellom sorbent og tilfgrt vann fra alunskifer blir for kort for effektiv sorpsjon av metaller.

Oppsummert viste pilotforsgket at stabile forhold for sorpsjon farst ble oppnadd etter at 0,6 m® hadde
passert gjennom kolonnene, og at dette bare skjedde ved forsgket med lav hydraulisk belastning (Q =
0.5 L min'). Forsgket ble avsluttet etter bruk av 0,6 m® da vi gikk tomme for vann, og det ikke var
mulig lenger a fa vann av deponiet siden dette ble lukket.
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Figur 54. Variasjon i U fjerning i pilotforsgk ved 10 %. Da 1,5 L/min viste seg & vaere for hgy strémningshastighet for effektiv fjerning
av U ble stramningshastigheten senket til 0,5 L/min uten regenerering av kolonnen.

3.5.3 Delkonklusjon

Naturlige materialer (torv og leire) tatt ut som borekjerner fra deponiomrade ved Gran kan brukes som
sorbenter for tungmetaller. For alle sorbenter som skal forsgkes & brukes til & rense vann for
tungmetaller er det ngdvendig med en kjemisk karakterisering av materialene samt maling av spesifikt
overflateareal (BET) for a velge de beste sorbentene. Det vil si at porgsitet er kritisk og det trengs ett
materiale som bentonitt som kan binde funksjonelle grupper. Disse funksjonelle gruppene
komplekserer ioner som U%*. BET metoden er en gammel prosedyre for & karakterisere en overflate,
men det gir fortsatt god indikasjon av spesifikt overflateareal. Minst 200 m?/g spesifikk overflateareal
kan vurderes som god for en slik anvendelse som testet her. For vannkvaliteten pa Gran var det
sorbenten DB-12P-HP (kationisk) som var mest effektiv for U og andre metaller (ved pH 7,5) mens
sorbenten Olivin-Al (anionisk) viste signifikant hgyere sorpsjonskapasitet ved pH 4.
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Det er ngdvendig med mer forskning for & utvikle en sorbent laget av lett tilgjengelige norske
materialer, hvor det testes pa fullskala stedstilpasset renselgsning. For fjerning av U er det viktig med
en klar definisjon av hvilket pH omrade som er optimalt for best mulig effekt av den enkelte sorbent.
Det viser seg at effektiviteten til kationiske sorbenter gker med gkende pH. Regenerering er viktig for
kostnader knyttet til renseprosessen. Ved billig og effektiv regenerering vil renselgsningen kunne bli
mindre kostnadskrevende. Uten bruk av regenerering ma materialet som brukes for sorpsjon vare
billig, slik som tilfelle er for jernholdig sand fra B-sjikt i grustak. Sorbenter basert pa eggeskall eller
jernholdig sand kan bli mer effektive ved kjemisk behandling for a fa optimaliserte egenskaper, men
det at regenerering er vanskelig gjar disse sorbentene mindre anvendelig.
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4 Konklusjon og anbefaling

Ved nye Rv 4 pa Hadeland er det blitt bygget vei og tunnel gjennom alunskiferforekomster, hvor avfall
av alunskifer (tunnelmasser) er deponert i neeromradet. Tunnelen er bygget like st for Gran sentrum,
og deponiet for tunnelmasser ligger ser for Gran sentrum. | dette omradet rikt pa alunskifer, renner
Vigga nordover pa vestsiden av deponiet og munner ut i Jarenvannet nord for sentrum.

Det overordnede malet for dette prosjektet var a vurdere om menneskelige inngrep dvs. arbeidet knyttet
til veiarbeid, tunnelskjering og deponi av tunnelavfall i dette alunskiferrike omradet, som inneholder
betydelig nivaer av radionuklider og metaller, har negative effekter pa miljg. I tillegg gis anbefalinger
om eventuelle tiltak ved behov.

Prosjektet er basert pa omfattende feltarbeid for anleggsarbeid var igangsatt (2013), under pagaende
vei- og tunellarbeid og etter at arbeidet med tunellen og deponiet var gjennomfart (2015) for & vurdere
om vei- og tunnelarbeidet hadde medfart merbelastning av radionuklider og metaller pa miljget. |
tillegg er det gjennomfart omfattende laboratorie-eksperimenter for & karakterisere tunnelbergarten,
for & vurdere remobiliseringspotensialet (utlekking), og for a vurdere mulig opptak og effekter pa fisk
som basis for risiko vurderinger.

Miljgtilstand

Gamma-dosehastigheten i omradet varierer fra 0,01 til 0,35 uS/t (0,3-3 mSv/ar), svarende til normal
variasjon i bakgrunnsstraling i Norge.

Feltarbeidet omfattet studier av vannkvalitet (totalkonsentrasjoner og in situ fraksjonering) av elv
(Vigga), bekker og grunnvann innenfor berart omrade for tunellarbeidet, 2 bekker som antas vere
utenfor det bergrte tunellarbeidsomradet samt Jarenvannet som resipient. | tillegg ble det tatt praver
av sediment, jord, planter, bunndyr og fisk.

Vannet i omradet har hgy pH (7,5-8,8), er rikt pa kalsium og har moderate mengder med TOC. Generelt
er konsentrasjonene av de fleste grunnstoff hgyere i overflatevannet enn i grunnvannet, hvor tre
brgnner har forhgyede verdier av uran, som en kan vente i et alunskiferomrade. Konsentrasjonen av
radionuklider som U og metaller i overflatevann fra kilder innenfor antatt bergrt omrade for
tunellarbeider er lav, og det kan ikke pavises gkning av metaller etter at tunellarbeidet var ferdig og
deponi tettet (2015).

Konsentrasjonen av metaller i de 2 bekkene nord for Gran (vann og sediment) utenfor det antatte
bergrte tunnelarbeidsomradet (Nordtangen og Horgenbekken) var klart forhgyet, noe som er forenelig
med avrenning fra alunskifer men da trolig fra veiskjeringer og veiarbeider og ikke fra selve
tunellarbeidet. Nordtangenbekken (vann og sediment) hadde ogsa hgye metallkonsentrasjoner for
anleggsstart (2013) og veiarbeidet kan ikke sees & ha noen ytterligere pavirkning her i 2015.

Horgenbekken ble kun prevetatt i 2015, men tidligere undersgkelser utfart av Rv4-prosjektet viser at
urannivaet har vert hgyt over tid dvs. alle malte uranverdiene i Horgenbekken overskrider WHOs
grense for drikkevann (30 pg/L). Nivaene som er pavist i 2015 kan derfor skyldes veiarbeidene og
avrenning fra apne veiskjaeringer og finstoff fra anlegget, men det er umulig for oss a vite om dette er
hayere nd pa grunn av veiarbeidene.

Uran og flere metaller foreligger i LMM fraksjon (og mange som anioner), og kan forventes a vere
mobile og potensielt biotilgjengelige. Under og etter tunnelarbeidene varierer fordelingen i de
forskjellige fraksjonene noe mer, men det er vanskelig a si om dette skyldes anleggsarbeidene eller om
det kun er sesongvariasjoner.
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Tilsvarende viste resultatene at metallnivaene i jord, planter og fisk var uendret i 2015 sammenlignet
med 2013 innenfor det bergrte omradet, mens forhgyede verdier ble pavist i bekken ved Nordtangen.
Metallinnholdet i bunndyr viste gkning fra 2013 til 2015. I forhold til referansearet 2013 var 2015
assosiert med lavere rikdom og mangfold av arter og grupper (taxon) og hayere andel av tolerante enn
falsomme arter, lavere eutrofierings indeks (ASPT) og forhgyede nivaer av metaller i dagnfluer,
spesielt ved Nordtangen, en stasjon som ikke var direkte pavirket av tunellarbeidene men som kan
veere pavirket av veiutbyggingen. Det ble sgkt etter bunndyr i den mest forurensede Horgenbekken.

Basert pa feltarbeidene anses miljgtilstanden innenfor de bekker og elver i det bergrte omradet for
tunellarbeidene & vaere updvirket av arbeidet som har pagatt. Likevel tilsier nivaet av uran og mange
metaller sarlig i Horgenbekken, at bekken er sa sterkt forurenset at det pakaller behov for tiltak.

Deponivann

Praver av vann fra deponi med tunnelmasser viste at metallnivaer inkludert uran var sa hgyt at rensing
er pakrevet og at rensesystemet som var installert ikke var optimalt for U, Th Mo, As, Ca, V og S. Det
pakaller derfor behov for implementering av et mer effektivt sorbentmateriale som for eksempel
kommersielt tilgjengelig sorbent DB-12P-HP som fungerer bra ved de pH-forhold som er pa Gran.

Laboratorieeksperimenter

Sammenlignet med andre alunskifere er bergarten/alunskiferen i tunellen pd Gran rik pa kalsium,
nikkel og mangan og har moderat innhold av uran, jern og svovel. Metallene er inhomogent fordelt i
bergarten. Bergarten har en rekke mikrometerstore inklusjoner som inneholder ulike metaller, dvs.
metaller som Al, U, V, Pb, Mg og Fe. Vi vil derfor forvente at disse grunnstoffene vil veere utsatt for
de samme mekaniske vitringsprosessene pa samme tid. Utlekkingseksperimentene viste at bergarten
har stor bufferkapasitet (sannsynligvis karbonater), hvor grunnstoff som kalsium og mangan lgses lett
og raskt, men hvor de fleste andre metaller, inklusivt uran er ganske inerte ved hgy pH (pH over 7).
Remobiliseringspotensialet ansees derfor a veere lavt sa lenge bergartens bufferkapasitet er intakt.

Det skal nevnes at det er startet langtidsutlekkingsforsgk for a undersgke varighet av bufferkapasitet
m.m. og disse resultatene vil bli gjort tilgjengelig i 2017.

Opptak og effekt i akvatiske organismer

Basert pa utlekking av metaller fra ulike skifere, inkludert alunskifer fra Rv4 pa Gran, viste kontrollerte
dose-respons forsgk med brungrret opptak av enkelte spormetaller (U, Mo, Cd) til signifikant hgyere
nivaer i gjeller, lever og nyre samt at en rekke andre grunnstoffer i vannet fra alunskifer ikke ga malbar
avsetning i fisk innenfor 264 timers eksponering, utfgrt i to uavhengige forsgk. Hgy pH og hgyt
kalsiumniva er beskyttende for akvatiske organismer som fisk og til tross for metallavsetning ble det
ikke pavist noen signifikante negative effekter pa brungrreten. Malinger av genuttrykk i gjeller til fisk
eksponert til vann utlekket fra alunskifer forsterker resultatene fra de fysiologiske responsene om
fraveer av negative effekter i fisk. Det ma imidlertid presiseres at forsgkene ikke dokumenter
overfgring av metaller via naringskjeden, men kun direkte fra vann til fisk. Det er derfor usikkert om
opptak via naringskjeden kan veere mer betydelig over tid.

Risikovurderinger

Radiologisk risiko basert pa Erica Tool tilsier at de radiologiske konsekvensene er sma, bortsett fra i
Horgenebekken hvor nivaet overskrider en doserate pa 10 uGy/t. Kumulativ risiko knyttet til metaller
(szerlig U, Al, Ni) varierte mye mellom de ulike feltstasjonene. Alle stasjonene viste seg a representere
risiko for de tre artsgruppene (alger, krepsdyr, fisk) som ble undersgkt. Forskjellene i risiko var relativt
lik for de tre artsgrupper for stasjon 6 (\Vigga, utlgp Jarenvannet), mens sammensetningen av vannet
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fra stasjon 7 (Nordtangen) viste seg a gi noe hgyere risiko for alle artsgrupper. Vannet fra Stasjon 9
(Horgenbekken) viste seg a representere hgy predikert risiko til alger og krepsdyr, og noe lavere risiko
til fisk. Hoy predikert risiko ser ut til & samsvare med observasjon av en mulig endring i
artssammensetning pa stasjon 7. Beregningene er imidlertid forenklede estimat basert pa et begrenset
utvalg av eksponerings- og effekt-data, og bar derfor anses som en innledende vurdering (screening)
beheftet med betydelig usikkerhet.

Anbefalinger
De viktigste anbefalinger etter endt prosjektperiode vil veere:

4. Rensetiltak av avrenningsvann fra anlegg ma stedstilpasses og optimaliseres etter stedets
vannkvalitet. Bruk av sorbenter anbefales da sedimentering ikke tar lavmolekyleere, mobile
metaller fra vannet. Kommersielle sorbenter som DB-12P-HP kan anbefales ved hgy pH (pH
rundt 7, som pa Gran) mens Olivin-Al kan anbefales ved lavere pH (ned til pH 4)

5. Horgenbekken og bekken ved Nordtangen bar vurderes renses. Hvis mulig bgr Horgenbekken
ga i rer og rensing settes inn far avlgp til Jarenvannet.

6. Det bar gjennomfares etterundersgkelser knyttet til avrenning fra anlegget ca. 5 ar etter at
anleggsarbeidene er avsluttet. Etterundersgkelsene bar fokusere pa:

a. Sedimentkjerner i Jarenvannet da dette vil veere en god indikator pa avrenning fra de
narliggende omradene inkludert anleggsomradet.

b. Bunndyrundersgkelser i elver og bekker som vil vise miljgstatus etter endt
anleggsarbeid.

c. Pravetaking av fisk i Vigga og i begge basseng av Jarenvannet da det kan veere forskjell
i pavirkning av fisken i basseng ser ved utlgp Vigga og i basseng nord. Dette kan gjerne
gjeres allerede 1 ar etter ferdigstilling av anlegget og sa repeteres etter 5 ar.
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Vedlegg 1. Konsentrasjoner av forskjellige grunnstoff i grunnvannsbrgnnene i 2013.
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Vedlegg 2. Fysisk-kjemiske egenskaper til kontaktvann fra alunskiferdeponi
brukt ved testing av sorbenter.

Parameter Enhet Verdi eller konsentrasjon
pH (25°C) - 7.5
TOC" mg/L 1.2
Alkalinitet (pH = 8.3) mmol/L <0.15
Turbiditet FNU 26.4
Suspendert stoff mg/L 26.1
S mg/L 116
SO4* mg/L 309
Niotal mg/L 27.5
Ptotal mg/L 0.03
CI mg/L 25.4
Ca mg/L 110
Fe pg/L 327
K mg/L 12.2
Mg mg/L 14
Na mg/L 110
Al pg/L 213
As pg/L 5.35
Ba Hg/L 140
Cd Mo/L 0.50
Co uo/L 0.33
Cr pg/L 0.23
Cs pg/L 0.71
Cu pg/L 0.56
Hg pg/L <0.002
Mn pg/L 48.4
Mo uo/L 800
Ni pg/L 10
Pb pg/L 0.70
Si mg/L 7.10
Sr uo/L 1900
Zn pg/L 33
\/ pg/L 10.2
B pg/L 85.5
Th pg/L <0.04

U Hg/L 150
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