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Sammendrag 
Rapporten baserer seg på nasjonal og internasjonal litteratur, og beskriver ulike 

typer forurensninger som vann og vassdrag utsettes for ved utfyllinger av 

sprengstein. Mer konkret tar den for seg endringer i vannkvalitet og effekter på 

dyre- og planteplankton, bunndyr og fisk. I rapporten vurderes også 

sprengsteinmassens innhold i forhold til forurensningsgrad. Til slutt beskrives 

noen avbøtende tiltak og oppfølging i forbindelse med deponering av sprengstein i 

vann og vassdrag. 
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Forord 

Gruveaktivitet, veibygging og vassdragsreguleringer har i det minste en ting felles -

produksjon av sprengstein. Disse massene blir avsatt i store deponier eller bruk som 

fyllmasser for veibygging. Til tider har deponeringen foregått i selve vassdraget. 

Sprengstein er også i stor grad benyttet for å redusere flomfare og redusere spesifikke 

erosjonsproblemer i vassdrag. 

Miljøkonsekvensene ved bruk av sprengstein i vann og vassdrag har vært lite påaktet. 

Nylige undersøkelser i Drammenselva ved Mjøndalen har imidlertid dokumentert at 

det kan være et lokalt miljøproblem forbundet med utfylling av sprengstein i vann. 

Denne rapporten gir en sammenfatning av tilgjengelig kunnskap om ulike 

miljøvirkninger av sprengstein i vann. Det blir også vurdert hvilke avbøtende tiltak 

som kan være aktuelle for å redusere miljøproblemene. 

Oppdragsgiver og ansvarlig i NVE har vært Haavard 0sthagen. Arbeidet er utført av 

cand.scient. Jørgen Sørensen. 

NVE håper publikasjonen vil bidra til en sikrere vurdering av bruk av sprengstein i 

vann og vassdrag. 

Oslo, desember 1998 

Erling Diesen 

vassdrags- og energidirektør 



Sammendrag 

Massedeponering av sprengstein i vann og vassdrag fører i de fleste tilfeller til endret 

vannkvalitet. Endringer i vannkvalitet kan gi problemer for vannlevende organismer. 

Miljøeffekten av sprengsteindeponering er variabel, og avhenger aven rekke faktorer 

som pH, bergart, utfyllingmengde og vannføring. 

De små partiklene fra sprengsteinmassen viser seg å gi størst negativ virkning på 

vannkvaliteten og livet i vannet. Dette skyldes at partikler fra sprengstein både kan 

reagere kjemisk med vannet, de har en spiss, flisete og skarp kantet form, og de 

suspenderes i vannmassene eller sedimenterer på bunnen. Tilslarnmingseffekten har 

negativ effekt på alle ledd i næringskjeden. Blant annet fører tilslarnmingen til at 

biomassen og sammensetningen av bunndyrfaunaen endres. Dessuten endres ofte 

habitatet til laks- og ørretunger, og rogn og plommesekkyngel kan dø på grunn av 

oksygenmangel. Videre kan fiberliknende partikler (spesielt fra bløte bergarter og 

mineraler) gi dødelige mekaniske skader på gjellevev hos fisk og filterapparat og 

gjeller hos dyreplankton og bunndyr. 

Massedeponering av sprengstein kan også føre til at bunnsedimentet virvles opp, og 

anriker vannmassene ytterligere med partikler eller eventuelle miljøgifter. Miljøgifter 

kan gi giftvirkninger på alle ledd i næringskjeden. 

I sprengsteinmassen blir rester av sprengstoff ofte liggende igjen. Sprengstoff består 

blant annet av nitrogenforbindelsene nitrat og ammonium. Ved deponering vaskes 

disse stoffene ut i vannet, og det kan føre til eutrofieringsproblemer eller 

giftvirkninger på vannlevende organismer. 

Sur avrenning eller blottlegging av sulfidholdige/metallholdige bergarter kan føre til 

kjemisk reaksjon og økt løselighet av metaller eller ioner. Økt metallkonsentrasjon 

fører ofte til negativ vannkvalitet for fisk og andre vann levende organismer. 

Følgende tiltak kan tenkes brukt for å avbøte skadevirkningene: 

Spyle og vaske sprengsteinmassen 
Utplassering av "skjørt" rundt steinfyllingen 
Unngå bløte bergarter og bergarter som gir sur avrenning 
Ta bunnprøver med hensyn på miljøgifter, truede/sårbare arter 
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Introduksjon 

I forbindelse med utbygging og anleggsarbeid i Norge blir sprengstein ofte plassert i 

vann fordi det ikke er alternative plasseringssteder. Sprengstein brukes i betydelig 

grad ved erosjon- og flomsikring i vassdrag. 

I 1997 gav NIVA ut en rapport som påpekte at tunnelmasse som var tenkt brukt i 

Drammenselva kunne gi negative effekter på vannkvaliteten og dyre- og plantelivet i 

vassdraget. Dersom disse resultatene var av generell karakter kunne det få følger for 

fremtidig bruk av sprengstein i vassdrag. Derfor var det behov for å foreta et 

litteraturstudie for å vurdere effekten på akvatisk økosystem ved bruk av sprengstein. 

Det kan være knyttet store økonomiske interesser både til muligheten av å dumpe 

sprengstein i vann og til livet i vann (særlig til fisk/fiske). Derfor var det av stor 

betydning å kartlegge mer detaljert hvilke faktorer som fører til skade og eventuelt 

under hvilke forhold skade oppstår. 
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1. Sprengstein
vassdrag 

1.1 Litt om sprengning 

• 
I vann og 

Ved en fjellsprengning vil det oppstå en momentan, voldsom fysisk forvitring av 

steinmateriale. Denne forvitringen blottlegger metaller og deler opp mineraler i 

bergarten i alle størrelsesfraksjoner. Andelen finmateriale som produseres ved 

sprengning, avhenger blant annet av sprengstoffets egenskaper, ladningsmetode, 

sprengningsteknikk og bergart. Ved tunnelsprengning benyttes mye sprengstoff og 

det blir da produsert mye finpartikulært materiale. Ved pallsprengning benyttes i 

størrelsesorden bare halvparten så mye sprengstoff, og følgelig produseres det mindre 

finpartikulært materiale. Bergarter med høyt sprøhetstall, som granitt, gir generelt 

mye fmmateriale ved sprengning (Vigerust & Njøs, 1986). Det ser ikke ut til å være 

noen sammenheng mellom innhold av stein og blokker, og type bergart vurdert etter 

hardhet (Vigerust & Njøs, 1986). 

1.2 Stein og steinmaterialer 

Stein og steinmaterialer er uten sammenlikning det mest anvendte materialet ved 

forbygninger i Norge (Sæterbø et al., 1998). Sprengstein som brukes ved 

forbygninger i vann er ofte samfengt (alle sorteringer). Skifrig stein med lite 

bestandige mineraler vil erodere i større grad på grunn av slitasje fra vannstrømmen, 

og brukes derfor lite. Harde bergarter som granitt, gneis og gabbro egner seg 

imidlertid godt, og er de mest aktuelle bergartene å bruke ved forbygninger i vann 

(Sæterbø et al., 1998). Sammensetningen av steinfraksjonene i en sprengsteinmasse 

varierer og gjenspeiler geologien på plassen hvor sprengningen er utført. Bortsett fra 

enkelte dalfører og distrikter har de fleste steder i Norge fjell av kvalitet som er 

tilfredsstillende for bruk i vassdrag. Det er ikke uvanlig at sprengsteinmassen som 

brukes ved forbygninger i vann inneholder en del finmateriale. Når steinmassen 

dumpes i vannet, blir finmaterialet i massen vasket av. Dette materialet kan slamme 

til vassdraget, og bli ført videre med vannmassene helt til utløpet av vassdraget enten 

i havet eller nærmeste innsjø. Finmaterialet som ikke føres med vannet legger seg på 

bunnen og danner et slamlag inntil neste større flom fører det videre, helt eller delvis. 

Grus, stein og blokk vil under normale forhold bli liggende der de ble deponert. 
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/ 
Generelt forvitrer sprengt stein i vann relativt raskt sammenliknet med naturlig 

erodert stein. Dette skyldes en mengde små, fine sprekker og bruddflater i steinen. 

Wentworth-skala er mye brukt for størrelsesinndeling av partikler og gjelder også for 

sprengstein. Partikkelstørreiser som omtales i denne rapporten tar utgangspunkt i 

denne skalaen (tabell 1). 

Tabell 1. Wentworth skala for inndeling av partikkelstørreise 

Partikkelkategori Størrelse (mm) 

Blokk >256 

Stein 64-256 

Grov grus 16-64 

Grus 2-16 

Svært grov sand 1-2 

Grov sand 0,5 -1 

Middels grov sand 0,25 - 0,5 

Fin sand 0,0125 - 0,25 

Svært fin sand 0,0625 - 0,125 

Silt 0,0039 - 0,0625 

Leire <0,0039 

De små, nydannede partiklene fra sprengstein skiller seg fra naturlig eroderte 

partikler. De karakteriseres ved at de er spisse, flisete og skarpkantete. Naturlig 

eroderte partikler er mer avrundet i kantene. Partikler som dannes ved sprenging av 

bløte bergarter produserer hovedsakelig steinpartikler som har nåleformet og 

fiberliknende struktur. Partikler som dannes fra harde bergarter får mer kubiske, 

skarpkantete former ved sprengning. På grunn av den voldsomme forvitringen og de 

store spenningsforskjellene som oppstår ved sprengning, kan enhver partikkel som 

produseres, være elektrisk ladet. 
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1.3 Sprengstoff og kjemisk sammensetning 

De mest aktuelle sprengstofftyper i forbindelse med anleggsvirksomhet kan deles inn 

i de tre hovedtypene: 

Dynamitt 

ANFO-anolitt 

Slurry-sprengstoff 

De virksomme bestanddelene i dynamitt er nitrerte organiske forbindelser, blant annet 

nitroglyserol. Dynamitter er lite løselige i vann. De ble mest brukt i 60-åra og 

tidligere, og anvendes nå bare i liten grad. 

ANFO-anolitt består av ca 90% ammoniumnitrat (N!4N03) i en 5-6% oljeblanding. 

Dette er den vanligste sprengstofftypen, og har vært i bruk fra 60-åra og frem til i dag. 

Slurry-sprengstoff har blant annet kalksalpeter som virksomt stoff. Slurryen er et 

medium som sprengstoffet blandes i. Blandingen helles flytende ned i fjellet, og 

størkner før sprengningen. Det fortrenger vann i fjellet, og brukes der hvor 

vanninntrengning vil kunne hindre antenning av annet sprengstoff. 

Felles for alle sprengstofftypene er at de inneholder nitrat (N03-) eller nitratderivater. 

ANFO-anolitt og slurry-sprengstoff inneholder også ammonium (NH/). Ved 

sprengning omdannes nitrogenet til nitrøse gasser, men noe av sprengstoffet forblir 

udetonert og blir igjen i steinmassen (Lande, 1986). Tennhylser som brukes 

inneholder blant annet aluminium og bly, og kan også bli liggende igjen i 
steinmassen. 
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2. Biologiske og kjemiske 
virkninger av sprengstein i 
vann 

De fleste rapporterte tilfeller av stoff tilførsler til vassdrag fra sprengstein i samband 

med fyllinger har funnet sted under og like etter anleggsperioden. Forhold som anses 

å kunne forårsake negative effekter på miljøet ved deponering kan inndeles i 4 

hovedgrupper: 

1. Partikkelforurensning. 

2. Frigjøring og suspensjon av miljøgifter fra bunnsediment. 

3. Nitrogenholdige forbindelser fra sprengstoffrester. 

4. Kjemisk reaksjon, avrenning og utvasking av metaller og ioner eller blottlegging 

av sulfidholdige mineraler 

Ulike vassdragssamfunn vil ha ulike toleranseverdier eller tålegrenser for de 

forskjellige forurensningsparametrene. For å vurdere graden av forurensning som 

følge aven bestemt påvirkning, er det nødvendig at vannkvaliteten er godt undersøkt 

på forhånd med hensyn til de aktuelle parametrene. Effekten på miljøet indikeres 

gjennom forskjellen i miljøtilstand før og etter at påvirkningen fant sted. Ved å 

fastsette miljømål for vannkvalitet med hensyn til de ovennevnte 

forurensningstypene, vil det være mulig å kontrollere om vannkvaliteten holder seg 

innenfor fastsatte mål. 

Miljøeffekten av sprengsteindeponering kan skyldes en kombinasjon av de ulike 

forurensningsparametrene. Det kan dermed være vanskelig å bestemme hvordan 

eventuelt skade på vassdraget oppstår. Faktorer som deponeringarbeidets varighet 

(ofte måneder), fyllmengde, utfyllingstempo, snøsmelting, nedbør og vannføring i 

anleggsperioden spiller inn. Dessuten er ikke alle miljømål entydig fastsatt. 
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2.1 Partikkelforurensning 

2.1.1 Generelt 

Begrepet partikler brukes noe upresist om ikke-løste aggregater av variabel størrelse. 

Ofte innbefatter begrepet også levende organismer (bakterier, plankton). A v praktiske 

årsaker settes skille mellom oppløst og partikulært materiale ved en størrelse på 

4,5xlO-4 mm (Wotton, 1990). Når det gjelder suspenderte uorganiske partikler i vann, 

dreier det seg gjeme om komstørrelser i intervallet fra 4,5x 1 0-4 mm og opp til 1 mm 

(se tabell 1). 

Det fInnes begrenset med litteratur som beskriver effekter av uorganiske partikler på 

fIsk og virvelløse dyr. Det er tre hovedgrupper av uorganiske partikler som etter 

norske forhold er interessante; breslam, erosjonsmateriale og nydannede partikler fra 

sprengningsarbeid. Det er den sistnevnte som det legges vekt på her. Breslam og 

erosjonsmateriale er resultat av naturlige prosesser, mens nydannede partikler 

representerer en tilførsel til områder som ofte har en lav bakgrunnsbelastning. 

Partikkelforurensningen økosystemet utsettes for ved utfylling av sprengstein i vann 

kan imidlertid tilskrives to kilder: 

1. Nydannede partikler fra steinmassen. 

2. Oppvirvlede partikler fra bunnsedimentet. 

Det er gjort få undersøkelser som beskriver effekten av nydannede partikler på 

vannlevende organismer. Særlig gjelder dette subletale (ikke dødelige) effekter på 

fIsk. Partikkelforurensningen fra nydannede partikler anses som den mest 

framtredende forurensingen ved sprengsteindeponering (Bjerknes et al., 1994a), og 

gis derfor en relativt grundig behandling her. 

Det er vanlig at vassdrag tilslammes ved en utfylling med sprengstein (se Hessen et 

al., 1989; Bjerknes et al., 1991). Ved eksponering for partikkeltransport vil man 

forvente effekter både av vannkjemisk og biologisk karakter. I tillegg til de åpenbare, 

visuelle effekter som blakking og nedsatt sikt vil man kunne forvente endringer i 

mengden løste salter, mineraler samt endringer i pH. Dette kan indirekte påvirke 

faunaen. Av mer direkte biologiske effekter foreslår Hessen et al. (1989) at man kan 

risikere: 

Tilslammingseffekter som gir redusert biomasse og endret sammensetning av 
bunndyrfaunaen. 
Mekaniske skadeeffekter på bunndyr og dyreplankton (spesielt på arter som 
ernærer seg ved siling/fIltrering av vannet). 
Redusert næringstilgang for fIsk. 
Tilslamming av gyteområder. 
Mekaniske skader, spesielt på gjellevev . 
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I dette kapittelet kommer jeg nærmere inn på effektene som er nevnt over. 

Partikkel type og morfologi er underordnet selve tilslammingseffekten. Mens ved 

mekaniske skader vil det kunne være en avgjørende faktor. De fleste undersøkelser 

konkluderer med en generell negativ effekt av uorganiske partikler på vannlevende 

organismer. Undersøkelsene registrerer ofte denne effekten i form av redusert 

avkastning, uten å skille mellom de ulike årsaksmekanismene. Dette er imidlertid 

viktig dersom man vil danne seg et bilde av hvordan de ulike partikkeltypene virker. 

Dermed kan man bedre forutsi effekter av partikler ved tilsvarende inngrep senere. 

Mens de estetiske problemer ved sprengsteindeponering er åpenbare, er de biologiske 
effekter og problemer mindre kjent. Fordi det dreier seg om partikler med høyst 

forskjellig størrelse, form og geologisk bakgrunn, kan man ikke uten videre overføre 

kunnskap om partikkelforurensning fra et vann til et annet. Videre er det snakk om 

vidt forskjellige organismesamfunn som eksponeres for betydelig spenn i 

konsentrasjoner og med variabel regularitet. Mens for eksempel østnorske 

fiskesamfunn er tilpasset en relativt høy, naturlig bakgrunnskonsentrasjon av 

partikler, vil dødelige effekter kunne oppstå ved langt lavere konsentrasjoner i en 

lokalitet med naturlig lave bakgrunnskonsentrasjoner av partikler. Ved en vurdering 

av partiklenes betydning i vann må det altså legges vekt på tre hovedparametre 

(Hessen, 1988): 

1. Konsentrasjon 

2. Størrelse 

3. Morfologi (form) 

Sammenhengen mellom konsentrasjon og eksponeringstid er også viktig for å 

bestemme miljøeffekten. Dette er imidlertid lite kjent når det gjelder 

partikkelforurensing fra sprengstein. 

2.1.2 Grenseverdier for partikkelkonsentrasjoner 

Det opereres i dag med varierende grenseverdier for hvilke partikkelkonsentrasjoner 

som antas å ha skadevirkninger på fisk. Ut fra litteraturdata synes det som om disse 

grenseverdiene i vel så stor grad avhenger av eksponeringstid, art av fisk og type 

partikler som den absolutte partikkeltetthet. Generelle grenseverdier for 

partikkeltoleranse, basert på partikkeltetthet, synes derfor å være en lite egnet 

parameter når det gjelder å forutsi skadeeffekter på fiskepopulasjoner i vassdrag. Den 

europeiske innlandfiskekommisjonen EIFAC angir retningsgivende verdier for hvor 

høye partikkelkonsentrasjoner som kan tåles med hensyn på opprettholdelse aven 

fiskepopulasjon (Alabaster & Lloyd, 1982). Disse verdiene er imidlertid basert på 

avkastning av fisket, og ikke på hva fisken tåler aven slik eksponering. De er derfor 

ikke egnet til å kvantifisere skadeeffekter på fisk, eller på annen måte beskrive 
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virkningsmekanismer. Videre refererer EIFACs grenseverdier til erosjonspartikler fra 

jordbruksarealer og elveleier, og man må derfor være varsom med å anvende disse 

verdiene i forbindelse med partikler som er produsert fra sprengstein. ElF ACs 

grenseverdier er imidlertid det eneste som foreligger, og har blitt og blir brukt når det 

gjelder virkninger av partikler fra sprengstein. Nedenfor er grenseverdiene for 

partikkelkonsentrasjon etter Alabaster & Lloyd (1982) angitt: 

Det er ikke sannsynlig at konsentrasjoner av suspendert materiale under 25 mgll 

har noen skadelig effekt på ferskvannsfisk. 

Det vil vanligvis være mulig å opprettholde et godt eller middels fiske i vann som 

nonnalt inneholder fra 25-80 mgll suspendert materiale. Man kan muligens regne 

med en lavere avkastning av fisket i et slikt vann enn i vann under foregående 

kategori dersom forholdene ellers er like. 

l vann som nonnalt inneholder fra 80-400 mgll suspendert materiale, vil det 

sannsynligvis ikke kunne opprettholdes godt fiske, selv om noe fiske kan 

forefmnes ved de lavere konsentrasjoner i dette området. 

Det kan i beste fall bare finnes et dårlig fiske i vann med en partikkelmengde som 

nonnalt overstiger 400 mgll. 

2.1.3 Effekter av suspenderte partikler 

Nydannede partikler fra sprengstein er spisse, flisete og skarpkantete. Dette har 

betydelige konsekvenser for de rent fysiske effekter på plante- og dyrelivet (Hessen, 

1988; 1992). l tillegg til partiklene som suspenderes i vannet fra sprengsteinmassen, 

vil naturlig eroderte partikler fra bunnsedimenter kunne virvles opp ved en utfylling. 

Det er spesielt deponering av sprengstein på grunt vann som forårsaker opp virvling 

og ytterligere anrikning av suspenderte partikler i vannmassene. Generelt vil alle 

fonner for suspenderte partikler kunne utgjøre en belastning på økosystemet, enten 

det er partikler fra sprengmassen eller bunnsedimentet. Imidlertid regnes de 

nydannede partiklene som farligst for vannlevende organismer. Det er ikke uvanlig at 

utfyllingen i vassdraget pågår over lengre perioder, slik at tilslammingen totalt sett 

kan bli enonn (se Bogen & Hougsnæs, 1989). Naturlige partikkelkonsentrasjoner på 

over 100 mgll er uvanlige i norske vassdrag, mens partikkelkonsentrasjoner over dette 

som følge av massedeponi i vassdrag ikke er uvanlig (Hessen et al, 1989; Bjerknes et 

al., 1991) 

Partikkelkonsentrasjon kan variere kraftig over korte tidsintervaller. Dette gjelder 

både i naturlig slamførende vassdrag (brevassdrag) og i vassdrag som er påvirket av 

anleggsarbeid. Dette henger blant annet sammen med variasjoner i utfyllingstempo og 

nedbør. Det er derfor ikke alltid like lett å forutsi hvor høy partikkelkonsentrasjonen 

vil bli ved en utfylling. Resultater fra Vetlefjordelva i forbindelse med utbygging av 
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Mel Kraftverk viser hvor lite samsvar det var mellom vannføring og slamtransport 

(fig 1.1). 
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Figur 1.1 Vannføring (heltrukken linje) og suspensjonstransport (søyler) ved Mel i 

Vetlefjordelva høsten 1988 (fra Bogen & Hougsnæs, 1989). 

Effekter på fisk 

Fiskens gjeller er uhyre følsomme overfor endringer i fiskens ytre miljø, herunder all 

fonn for forurensning fra vannet. I tillegg til respirasjonen har gjellene viktige 

funksjoner i fiskens ioneregulering, og står sentralt i forbindelse med smoltifiseringen 

hos laks og sjøørret, det vil si omlegging av fiskens fysiologiske funksjoner fra et liv i 

ferskvann til liv i sjøvann. 

En rekke undersøkelser tyder på at det skal relativt høye konsentrasjoner til over lang 

tid for å spore klare effekter av suspendert partikulært materiale på gjellene til fisk 

(Hessen, 1992). Partiklenes ulike egenskaper og fiskeart, størrelse og stadium antas å 

spille en rolle her. Grande (1986) deler inn virkemåter av suspenderte partikler 

overfor fisk i følgende typer: 

Direkte virkning på fisk. 
Utvikling av rogn og yngel (reproduksjon) . 
Innvirkning på atferd. 
Redusert næringstilbud. 

Man skiller mellom direkte og indirekte effekter av partikkelforurensning på fisk. 

Med direkte effekter menes det mekanisk og fysisk skade som oppstår på grunn av 

partikkelforurensningen. Graden av påvirkning avhenger av partikkelkonsentrasjon, 

partikkelens fonn og størrelse og eksponeringstid. De direkte effektene av 
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partikkelforurensningen skyldes at skarpe nydanne de partikler kan penetrere epitel og 

slirnlag hos fisk. Dette gjelder imidlertid også for filtrerende bunndyr og 

dyreplankton. Det har vist seg at partikler fra sprengstein i ekstreme tilfeller 

forårsaker dødelige skader på fisk (Jacobsen et al., 1987). Det er imidlertid mer vanlig 

at partikler fra sprengstein forårsaker slimsondring og irritasjon på gjellene (Hessen et 

al., 1989). Konsekvensen av slimansamlinger kan bli at fisken får forstyrrelser i 

ionereguleringen og respirasjonen. Dette kan igjen føre til redusert aktivt opptak av 

Na+ og er, redusert 02-tensjon (hypoksi) og økt konsentrasjon av CO2 (hypercapnia) 

og W (acidose) i blodet. Imidlertid er det gjort få fysiologiske undersøkelser i 

forbindelse med partikkelforurensning fra sprengstein. 

Partikkelpåvirkning trenger imidlertid ikke føre til gjelleforandringer (Grande et al., 

1995). Generelt gir litteraturen inntrykk av at partikler fra sprengstein sjelden gir 

direkte dødelige skader på fisk, men at partikkelforurensningen irriterer gjellevevet. I 

denne sammenhengen må partiklenes geologiske opphav, størrelse og form tas i 

betraktning. 

Det er hevdet at partikler i leir- og finsiltfraksjonen utøver størst direkte skade på fisk 

(Sørgaard & Tjomsland, 1987). Bakgrunnen var massedød i et settefiskanlegg hvor 

partiklene var i denne størrelsesordenen. Begrenset dokumentasjon på feltet gjør det 

vanskelig med bastante konklusjoner. Ellis (1944) angir at jo større, hardere og mer 

kantete partiklene er, men ikke større enn at de suspenderes, desto større er 

muligheten for mekaniske gjelleskader. Tilsynelatende ser det ut til at partikler fra 

bløte bergarter og mineraler som skifer, grønnstein, arnfibolitt og kloritt er mest 

skadelige, mens partikler fra andre bergarter har liten eller ingen innvirkning 

(Jacobsen et al., 1987; Hessen, 1992). 

Den elektriske polariseringen alle partikler i en sprengsteinmasse har, vil kunne føre 

til at partikler som ikke anses å gi mekanisk skade, lettere kan feste seg til en 

overflate som er ladet. Dette kan for eksempel være gjellene hos fisk (Wold & Selset, 

1977; Exley et al., 1991). Dermed vil alle partikler som suspenderes ved en utfylling, 

uavhengig av partiklenes morfologi og størrelse, også være en potensiell stressfaktor 

for fisk. I tillegg til partikkelstørreise, konsentrasjon og morfologi, vil skadeeffekten 

være forskjellig for ulike fiskearter og stadier. Grande (1986) viste at laksefisk har 

relativt lav tålegrense. En alderseffekt kompliserer bildet ytterligere. Hessen (1992) 

testet ørret for ulike konsentrasjoner av borestøv, og påpekte at større fisk (>2+) har 

høyest toleranse med henhold til direkte skadeeffekter av partikkeleksponeringen. 

Subletale effekter på fisk av partikkelforurenset vann vil normalt være et resultat av 

stress, som blant annet kan føre til redusert apetitt og dermed redusert tilvekst ved 

langvarig eksponering. Redusert tilvekst hos fisk ved partikkelforurensing er også satt 

i sammenheng med vanskeligheter fisken får med å finne maten (Hynes, 1971; 

Borgstrøm, 1973; Borgstrøm et al., 1986; Grande, 1986). Partikkelforurensning 

reduserer næringstilbudet slik at fisken også må bruke mer energi til næringssøk. 
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Redusert tilvekst av partikkelforurensning er sparsomt beskrevet i litteraturen. Det 

finnes imidlertid eksempler der fiskens tilvekst synes upåvirket av høye 

konsentrasjoner av suspendert materiale. For eksempel fant Swenson & Matson 

(1976) ingen vekstforandringer hos lagesild ved eksponering for leirkonsentrasjoner 

på 28 mg/l i 62 dager. Fra Norge foreligger det ett kjent tilfelle av redusert 

fisketilvekst i et settefiskanlegg i forbindelse med partikkelforurensning fra 

anleggsarbeid (Bjerknes & Liabø, 1995). Dette tilfellet dreide seg om episodisk 

forurensning av erodert leirslam fra anleggsarbeid. Nasjonalt og internasjonalt er det 

imidlertid rapportert en rekke tilfeller der partikkelforurensning har medført redusert 

produksjon av fisk, og til redusert avkastning av fisket. A v norske undersøkelser kan 

blant annet nevnes Borgstrøm, (1973), Andersen, (1979), Aass, (1979), Borgstrøm et 

al., (1986). 

Noen fiskearter er anadrome, det vil si at de vandrer fra sjøen og opp i vassdrag for å 

gyte. Høye konsentrasjoner av partikler ser ikke ut til å hemme laksefisk under 

vandring fra sjøen og opp i vassdragene. Flere undersøkelser tyder på at 

konsentrasjoner på opptil flere tusen mg/l kan passeres uten vanskeligheter (Grande, 

1986). 

Effekter på dyreplankton 

Grovt kan man skille mellom 4 hovedgrupper av dyreplankton: 

1. Encellede dyreplankton (ciliater, flagellater) 

2. Hjuldyr 

3. Hoppekreps (copepoder) 

4. Vannlopper (c1adocerer) 

Dyreplankton er mer følsomme for suspenderte partikler enn fisk (Hessen, 1992). 

Gruppen vannlopper er viktige i planktonsamfunn, og er spesielt attraktive som 

fiskeføde. Mange typer dyreplankton (for eksempel vannloppen Daphnia) er ikke

selektive filtrerere, det vil si at de beiter partikler som er innen et gitt størrelsespekter. 

For de fleste arter ligger dette størrelsespektret mellom 1-30 !lm. For dyreplankton er 

det demonstrert flere direkte virkninger av suspenderte partikler. Hessen (1992) viste 

at suspenderte partikler av borestøv (ca 0,002 mm) hadde klare effekter på 

overlevelse og oppvekst hos Daphnia ved konsentrasjoner på 10 mgll. Arruda et al. 

(1983) fant redusert fødeinntak hos Daphnia allerede fra konsentrasjoner på 5 mg/l 

(leirpartikler), og en halvering av fødeinntaket ved ca 50 mg/l. Kirk (1991) fant en 

klar reduksjon av fødeinntaket hos Daphnia ved 50 mg/l (leirpartikler > 0,001 mm), 

og ved konsentrasjoner på 200 mg/l var fødeinntaket redusert med nær 90%. Partikler 

< 0,001 mm hadde derimot ingen effekt. I en litteraturgjennomgang fant van Donk 

(1991) at filtrerende vannlopper blir veksthemmet ved partikkelkonsentrasjoner over 
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10 - 50 mgll, mens de selektivt beitende hoppekrepsene og hjuldyrene ikke ble 

påvirket. Det er blitt observert at økende partikkeltetthet også fører til redusert 

assimilasjon av føde. Arruda et al. (1983) fant ca 30% redusert assimilasjon av føde 

hos Daphnia ved partikkelkonsentrasjoner på 10 mgll, mens reduksjonen var på mer 

enn 90% ved 2450 mg/l. Dette kan muligens forklares ved at effektiviteten til 

fordøyelsesenzymer reduseres i en tarm som inneholder mye uorganiske partikler. Det 

er påvist økt respirasjon hos vannlopper ved partikkeleksponering (Zurek, 1982). Det 

ble i denne undersøkelsen også påvist vektøkning hos individer eksponert for 

suspenderte partikler, og dermed økte energikostnader hos dyrene for å motvirke 

synking. Alt dette påvirker energibalansen hos vannloppene, og gjør disse spesielt 

utsatte. Det påvirker også konkurranseforholdet innad i planktonsamfunnet (Hessen, 

1992). 

Kirk & Gilbert (1990) fant at suspenderte leirpartikler i konsentrasjoner over 50 mgll 

hadde sterkt negativt effekt på fire arter av vann lopper. I motsetning til dette viste fire 

arter av hjuldyr ingen negativ respons. Scholtz et al. (1988) viste at også konkurranse 

mellom ulike arter av Daphnia ble påvirket av uorganiske partikler i vannet, og at 

dette i stor grad kunne tilskrives endrede predasjonsforhold hos fisk ved redusert sikt i 

vannet. 

For filtrerende dyreplankton vil selv en moderat partikkel økning, og dermed 

lyssvekkelse, kunne ha dramatiske indirekte effekter. Dette skyldes at veksten av 

planteplankton reduseres slik at mattilgangen for dyreplanktonet blir mindre 

(Grobbelaar, 1985). Det er også påvist at suspenderte partikler kan danne aggregater 

med alger. Dette gjør at de er mindre tilgjengelige for beiting og øker 

sedimentasjonshastigheten. På den annen side vil en lys svekking kunne ha positiv 

effekt ved at predasjonen fra fisk reduseres. 

2.1.4 Sedimentasjon - effekter på fisk og andre akvatiske organismer 

Vannhastighet bestemmer i stor grad størrelsen på partiklene som kan være 

suspendert. De største og tyngste partiklene sedimenterer først når vannhastigheten 

reduseres. Indirekte skadeeffekter kan derfor forekomme ved sedimentasjon av 

partikler i innsjøer og stilleflytende elvestrekninger. Dette kan påvirke levevilkårene 

for både næringsdyr og fisk. Redusert produksjon av fødeorganismer kan i mange 

tilfeller være den viktigste årsaken til redusert avkastning av fisk (Hessen, 1992). 

Filtrerende organismer som knottlarver og nettspinnende vårfluelarver er i prinsippet 

utsatt for de samme mekaniske skadeeffekter som filtrerende arter av dyreplankton, 

men generelt er det sedimenteringseffekten som er av størst betydning for bunndyr. 

Allikevel kan suspenderte slampartikler ha betydning fordi partiklene hemmer 

lysgjennomtrengningen, noe som kan endre levevilkårene for plankton i innsjøer og 

for dyr som bruker synet i forbindelse med næringsopptak. Flere undersøkelser av 
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amerikanske elver viste at biomassen av bunndyr i områder som er påvirket av silt fra 

erosjon eller gruvearbeid ble redusert med 40-85% sammenliknet med upåvirkede 

områder (Taft & Shapalov, 1935; Smith, 1940). 

Sedimentasjon i elver kan også føre til tetting av hulrom mellom stein og grus. Dette 

reduserer vanngjennomstrømningen, og rogn og yngel i grusen kan dø på grunn av 

oksygenmangel. Det er vist at dødeligheten på egg og yngel øker når gyteplassene 

overdekkes av finfordelt materiale (Alabaster & Lloyd, 1982; Sægrov et al., 1991). 

Normal utvikling av eggene er først og fremst avhengig av hvor mye slam som 

sedimenterer på bunnen, og i mindre grad av hvor mye som er suspendert. Tetting av 

hulrommene vil også gjøre at habitatet til eksempelvis laks- og ørretunger får redusert 

kvalitet. Sedimentasjon av materiale som ikke fjernes av flommer vil føre til redusert 

produksjon av laks- og ørretunger i elver. I hvilken grad dette vil ha betydning for 

total bestanden avhenger av i hvilket omfang oppvekstområdene blir berørt. 

2.1.5 Eksempler fra Norge 

I forbindelse med et tunnelsprengningsarbeid i Trøndelag registrerte Jacobsen et al. 

(1987) betydelig fiskedød både i resipientelva og i et settefiskanlegg ved så lave 

tørrstoffkonsentrasjoner som 5 mgll. Partiklene var i dette tilfellet nåleformete kom 

av amfibollkloritt, og besto av meget små fibre «0,01 mm). Dette tyder på at en lav 

tørrstoffkonsentrasjonen kan være skadelig når mengden partikler per volumenhet er 

stor. Dette viser at partiklenes form og størrelse spiller en avgjørende rolle for 

skadeeffekten på fisk. 

I Vetlefjordvassdraget ved Mel kraftverk i Sogn og Fjordane ble det i 1988 registrert 

varierende tørrstoffkonsentrasjoner i elva i forbindelse med tipping av tunnelmasse i 

elveskråningen ned mot vassdraget. Middelkonsentrasjonen for alle målinger i 1988 

var på 816 mgll (Bogen & Hougsnæs, 1989). Substratet i Vetlefjordvassdraget ble 

sterkt påvirket, og det ble registrert en kraftig endring i bunn faunaens mengde og 

sammensetning, med nedgang i grupper av viktig fiskeføde som steinfluer og 

døgnfluer. Det ble ikke registrert akutt dødelighet på fisk, men det ble påvist 

slimsondring på gjellene, redusert kondisjon hos fisk og betydelig rekrutteringssvikt 

(Hessen et al., 1989). Eksponeringen i dette tilfellet var langvarig, og det medførte 

kraftig reduksjon av bunndyrsamfunn og sjøørretpopulasjonen i vassdraget gjennom 

flere år (Bjerknes & Bækken, 1994c). 

Vegfyllingsarbeid langs Vangsvatnet i Hordaland og flomsikringsarbeid ved 

Vangsvatnets utløp førte til konsentrasjoner av partikulært materiale på opptil 118,6 

mgll ved utslippstedet, og opptil 30,5 mgll 8 km nedstrøms. Det ble påvist klare 

effekter på bunnfaunaen, men ikke på fisk eller på gytt rogn av laks i vassdraget 

(Bjerknes & Aanes, 1990; Bjerknes et al., 1991; Sægrov et al., 1991). 
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Det finnes også eksempler på at partikkelforurensning fra sprengstein ikke har 

påviselige effekter, eller til og med kan ha skjermende effekter på vassdragsbiologi 

eller på fisk i oppdrettsanlegg (se Grande, 1992; Grande et al. , 1995). I arbeidet til 

Grande (1992) fant deponeringen sted i vinterhalvåret, det vil si i en periode hvor det 

vanligvis er lav tilvekst. Dette er trolig grunnen til at det kun ble funnet neglisjerbare 

effekter av partikkelforurensningen. I forbindelse med utfylling av sprengstein på RV 

13 langs Sandvinvatn i Odda ble det heller ikke påvist endringer i vannkvaliteten som 

følge av anleggsarbeid. Dette henger mest sannsynlig sammen med små fyllmengder, 

moderat utfyllingstakt, samt uvanlig lite nedbør og lav vannføring i anleggsfasen 

(Bjerknes, 1994). 

2.1.6 Oppsummering 

Generelt vil partikkelpåvirkning fra sprengsteintipper, spesielt hvis konsentrasjonen i 

vannet blir høy og partiklene er ugunstige, nesten alltid har en eller annen form for 

negativ effekt på livet i elver og innsjøer. Imidlertid vil miljøet ha betydning for om 

inngrepet har korttids- eller langtidseffekt. Dette fordi partikkelpåvirkning opptrer 

forskjellig i elver og innsjøer. I elv vil en blakking bli tynnet ut med vannets 

bevegelse og utskiftning. I innsjø vil blakkingen trolig ha lenger effekt fordi 

blakkingsreduksjonen i større grad avhenger av partiklenes størrelse. I motsetning til 

innsjøer vil sedimentert materiale vaskes ut i elver. 

Redusert lysgjennomtrengelighet som følge av tilslamming vil senke 

primærproduksjonen og dermed gi effekter hele veien opp gjennom næringskjedene. 

På samme måten vil effekter på dyreplankton og bunndyr også gi klare 

næringskjedeeffekter. Dette kan føre til at selv fisk som ikke direkte skades av 

partiklene påvirkes negativt ved akkumulerte næringskjedeeffekter. Man skal heller 

ikke glemme at den miljøbelastningen skarpkantete korn representerer kommer i 

tillegg til naturlig høyt innhold av suspenderte partikler i vannet, eller episoder med 

surt vann. Figur 1.2 gir et oppsummerende bilde av partiklenes virkninger på ulike 

ledd i næringskjeden. 
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Uorganiske partikler 

Alger 

- Skyggeeffekter (---) 
(redusert primærproduksjon) 

- Tilslamming (-) 

- Næringssaltadsorbsjon (+/-) 

.. 

Zooplankton 

- Redusert næringstilgang( --) 

- Mekaniske effekter ( - ) 

- Toksiske effekter (-) 

- Redusert predasjon (+) 

Bunndyr 

- Mekaniske effekter (---) 

, , 
~ 
! 

I 

... 
- TIlslamming (---) 

- Redusert næring (-) 

- Redusert predasjon (+) 

t Fisk '-----_ .. _--.. ... 
~. --------------._-

- Mekaniske effekter ( --) 
(gjelle-/vevsskader) 

.. 
- Redusert gytemulighet (--) 

- Redusert næringstilgang (--) 

Figur 1.2 Generalisert skjema som viser effekter av partikler på ulike biologiske nivå. 

Piler mellom bokser viser effekter via næringskjedene. Graden av negative (-) eller 

positive (+) effekter er indikert ved et, to eller tre tegn, der et tegn er liten effekt, og 

tre indikerer betydelig effekt. Prikkete linjer fra fisk til zooplankton og bunndyr 

indikerer redusert predasjonstrykk som følge av nedsatt sikt i vannet (etter Hessen, 

1992). 
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2.2 Frigjøring og suspensjon av miljøgifter fra 
bunnsediment 

Et annet problem ved en utfylling av sprengstein i vann er at eventuelle miljøgifter 

som finnes i bunnsedimentet vil kunne frigjøres. Når det gjelder suspensjon av 

miljøgifter fra bunnsedimenter, vil effekten på økosystemet være avhengig av 

vassdragets bunnkvalitet. Enkelte vassdrag er betydelig anriket med forskjellige 

organiske miljøgifter, tungmetaller etc. Undersøkelser har påpekt at dette kan være et 

problem ved utfyllinger av sprengstein (Skei, 1987; Johnsen & Golmen, 1992; 

Bækken & Lien, 1997). Erfaringene så langt tyder på at dette ikke er noe stort 

problem i elver og innsjøer. Utfylling av steinmasser på forurenset sjøbunn og 

frigivelse av miljøgifter er imidlertid mer vanlig (Konieczny, 1992). Suspensjon av 

ulike miljøgifter vil kunne gi giftvirkninger på alle vannlevende organismer. 

Miljøgifter som finnes i bunnsedimentet kan enten suspenderes direkte i 

vannmassene, eller de kan være bundet til oppvirvlede partikler. De vannløste 

miljøgiftene kan tas opp direkte over kroppsoverflate, respirasjonsorgan eller 

ftlterapparat til dyr som lever i eller over sedimentene. Miljøgifter som er bundet til 

sedimentpartiklene kan blant annet tas opp av partikkeletere og ikke-selektive 

filtrerere (se Rhoads, 1974; Tessier & Campbell, 1987). Dersom disse organismene 

tjener som mat for andre dyr, kan miljøgiftene bli transportert fra sedimentene og inn 

i næringskjeden. På grunn av trofisk transport kan noen miljøgifter, spesielt organiske 

forbindelser, akkumuleres i stadig økende konsentrasjon oppover næringspyramiden. 

2.3 Nitrogenholdige forbindelser fra 
sprengstoffrester 

Det finnes ikke nitrogene forbindelser i geologiske avsetninger. En økning i vannets 

nitrogeninnhold må derfor stamme fra antropogen virksomhet. Det er vanlig at rester 

av sprengstoff følger med sprengsteintippet (se Lande, 1986; Bækken & Lien, 1997). 

Tilførselen av nitrogen til vannet er avhengig mengden sprengstoff i steinmassen, og 

hvordan fyllingen kommer i kontakt med vann. Mengden sprengstoff i steinmassen 

avhenger blant annet av hvor vellykket sprengningen har vært. Dårlig detonasjon gir 

mye rester fra sprengstoff. I forbindelse med avrenning av nitrogenforbindelser fra 

sprengstein, er det observert at masse som tas direkte fra den utsprengte plassen vil gi 

en høyere nitrogenavrenning enn masse som er lagret en tid på land (Bækken & Lien, 

1997). Dette skyldes blant annet utvasking på grunn av nedbør. 

Felles for alle sprengstofftypene som brukes i dag er inneholdet av nitrat (NOn, 

ammonium (NH/) eller andre nitratderivater. Den biologiske betydningen av 
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nitrogenforbindelser i vann ligger først og fremst i at N03--formen er et næringssalt 

som primærprodusentene benytter i fotosyntesen. I de fleste norske vassdrag er det 

imidlertid fosfor som begrenser primærproduksjonen. Dersom steinen som deponeres 

inneholder fosfor som frigjøres ved sprengning, eller vannet allerede har et høyt 

innhold av fosfor, vil nitrogenavrenning kunne medføre eutrofieringsproblemer. Økt 

N03--konsentrasjon alene vil derfor ikke få noen vesentlig betydning for 

produksjonsforholdene. Noen steder er det målt opptil 5 og 10 mg/l høye 

nitrogenkonsentrasjoner i vann i nærheten av deponeringsstedet (Lande, 1986). Ved 

disse konsentrasjonene er det ikke påvist vesentlige negative effekter på vannkvalitet 

eller dyrelivet. Dette skyldes at det meste av nitrogenet foreligger som N03-. Til 

sammenlikning, og vurdert ut fra helsemessige synspunkter har Statens institutt for 

folkehelse krav om at drikkevann skal inneholde mindre enn 2,5 mg N03--N/l. 

Nitrogene stoffer som følger med steinmassene tynnes relativt raskt ut, i motsetning 

til partikler som kan holde seg svevende over lengre tid. Dermed vil 

nitrogenkonsentrasjonen reduseres raskt, og skadeeffekten anses derfor å være 

kortvarig (Bækken & Lien, 1997). Nitrogene stoffer kan imidlertid gi giftvirkninger 

på dyrelivet. 

Det er rapportert om få tilfeller hvor nitrogene stoffer fra sprengstein har forårsaket 

negative virkninger på vassdragsmiljøet. Det har imidlertid skapt stor bekymring hvor 

avrenningen fra steinmassen har vært ammonium (NH/) og ammoniakk (NH3) 

(Bækken & Lien, 1997). I biologisk sammenheng er disse forbindelsene 

avfallsprodukter hos flere vannlevende organismer, inklusive fisk. Høye 

konsentrasjoner av ~ + og NH3 kan derfor bidra til giftvirkninger på vannlevende 

dyr. Ammoniakkformen regnes for å være giftigst. I vann er ammonium og 

ammoniakk i likevekt med hverandre, og denne likevekten er blant annet styrt av pH 

og temperatur. Ved økende pH og temperatur forskyves likevekten mot ammoniakk. I 

vassdrag som er sterkt alkalisert, bør man derfor være meget varsom med å deponere 

masse som har avrenning av disse forbindelsene fordi likevekten kan forskyves mot 

ammoniakk. Ammoniakkonsentrasjoner på l mgll og høyere regnes som meget 

skadelige for de fleste vannlevende organismer (Bækken & Lien, 1997). Når det 

gjelder fisk, reagerer laksefisk på konsentrasjoner ned mot 0,01 mgll (Bækken & 

Lien, 1997). 

Selv om det foreligger få rapporter om ammonium og ammoniakk avrenning fra 

sprengstein, fmnes det eksempler på at utslipp av avløpsvann fra tunneler gir meget 

høye konsentrasjoner av stoffene i vannet. Et eksempel som nylig har blitt beskrevet, 

er i forbindelse med tunneldriving ved Kaggefoss Kraftverk i Buskerud. Der ble det 

påvist pH-verdier på 10,16 og 9,77 og ~+-verdier på 2,4 og 8,8 mgll i Mastebekken 

200 m nedenfor anleggsområdet. Trolig har NH3-innholdet i Mastebekken vært opp 

mot 4 mgll under denne perioden. Det er ikke foretatt noen undersøkelser på fisk eller 

andre vannlevende organismer i området. Ved såvidt høye pH- og ammoniakkverdier 

er imidlertid vannet lite egnet som leveområde for vannlevende organismer. 
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2.4 Kjemisk reaksjon, avrenning og utvasking av 
metaller og ioner eller blottlegging av 
sulfidholdige mineraler 

Ved utfylling av sprengstein i vann er det vist at endringer i vannets metallholdighet 

og ioneforhold kan oppstå (Hessen et al., 1989; Bjerknes et al., 1996b,c). Slike 

endringer har sin hovedårsak i geologiske forhold. Metallforbindelser som finnes i 

steinmaterialer, kan under ugunstige forhold frigjøres og være skadelig for 

vannlevende organismer. Aluminium er den vanligste metallforbindelsen i berg. I 

forbindelse med sur nedbør er som kjent aluminium meget skadelig for vannlevende 

organismer (Muniz & Leivestad, 1980a,b; Po16o, 1992). Giftigheten av aluminium i 

vann avhenger aven rekke faktorer som pH og temperatur, og tilstedeværelsen av 

forbindelser som fluorid, sulfat, fosfat, silisiumsyre og organiske stoffer (Baker & 

Schofield, 1980; Driscoll et al., 1980; Skogheim et al., 1986; Birchall et al., 1989; 

Lydersen et al., 1990; Witters et al., 1990). Generelt for de fleste metaller som finnes 

i berg er at løseligheten øker ved redusert pH, og dermed vil problemene for 

vannlevende organismer øke ved lavere pH. Når det gjelder aluminium virker det 

først og fremst overflateirriterende på gjeller (Poleo, 1995). De viktigste 

konsekvensene av aluminium ser ut til å være skader på gjellene og forstyrrelser av 

respirasjonen og ionereguleringen (se Neville, 1985; Wood & MeDonald, 1987; 

Playle et aI., 1989; Howells et aI., 1990; Poleo, 1995). Høyt partikkelinnhold i 

kombinasjon med surt vann kan derfor føre til ugunstige kjemiske reaksjoner i vannet 

(Bjerknes et al., 1996a). Bergarter som gir sur avrenning er av størst bekymring for 

økosystemet. 

Det finnes eksempler på at sprengstein har ført til avrenning av metaller. Bækken & 

Lien (1997) målte meget høy avrenning av aluminium og krom fra fmpartikulært 

granitt. Det finnes også flere eksempler på at sprengning og deponering av 

sulfidholdige/metallholdige bergarter har medført skader på vassdrag. Lien (1989/90) 

beskriver noen svært sure vassdragsavsnitt ved Heiane på Stord, der forsuringen trolig 

er forårsaket av avrenning fra vegfyllinger, skjæringer og fra et industriområde som er 

anlagt på sulfidholdige bergarter. Hindar et al. (1992) beskriver et tilfelle ved 

Lillesand i Aust-Agder der utsprengning av jemsulfid- og kobberkisholdige masser 

førte til dramatiske vannkjemiske endringer i et tilstøtende vassdrag. Når slike 

mineraler kommer i kontakt med luft, vil sulfidene oksideres til sulfat. Ved kontakt 

med vann dannes svovelsyre, med den følge at metaller, eksempelvis aluminium løses 

i betydelig grad til skade for fisk og næringsdyr. 

I forbindelse med forlengelsen av vannveien ved Trengereid Kraftverk i Bergen med 

store mengder tunnelmasse, ble det også observert metallholdig/ioneholdig vann 

(Bjerknes et al., 1996a). I et settefiskanlegg like ved fyllingen ble det observert 

betydelige skader på fisken. Årsaken i dette tilfellet ble antatt å være avrenning av 

surt smeltevann som dro med seg finpartikulært materiale fra utsprengte 
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tunnelmasser. Dette i kombinasjon skapte surt, metallholdig vann (aluminium, jern), 

silting og forhøyet CO2-innhold. Det siste som følge av kjemisk reaksjon mellom 

partikler og vann. Mer konkret førte det sure partikkelholdige vannet til at kalsium ble 

løst og avga CO2 til vannmassene. Gjelleforandringene som ble observert hos 

settefisk nedstrøms svarte til det man kan finne hos fisk som utsettes for surt 

aluminiumholdig vann, og nyreforandringene gikk klart i retning av nefrokalsinose 

(utfellinger av kalsium i nyrene) (Bjerknes et al., 1996a). Langvarig eksponering for 

høye COrverdier oppgis som en vanlig årsak til nefrokalsinose (Harrison & 

Richards, 1979; Bjerknes et al., 1994b; Poppe et al., 1995). 

Det er også utført forsøk som viser at steinstøv kan forbedre vannkvaliteten og 

dermed forholdene for vannlevende organismer. Et eksempel er i forbindelse med 

utbyggingen av Hekni Kraftverk i Øvre Otra. Steinstøv av granitt med dominerende 

mineraler som kvarts og feltspat, førte i suspensjon til at kalsiumholdig feltspat løste 

seg ut. I moderat surt vann (pH omkring 6,0) gav dette en økning i 

kalsiumkonsentrasjon og pH. Vannanalyser viste også at konsentrasjonen av labilt 

aluminium ble redusert. Dette kommer mest trolig av at aluminium reagerte kjemisk 

med silikat som utgjør den kjemiske hovedbestanddelen av granitt (Lydersen. 1991). 

Ferskvannslaks som ble eksponert for partikkelholdig Otra-vann viste klar positiv 

respons på endringene i kjemisk vannkvalitet, men liten eller ingen negativ respons i 

form av gjelleforandringer (Grande et al., 1995). 
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3. Oppsummering 

Gjennom dette arbeidet er det vist at deponering av sprengsteinmasser kan føre til 

alvorlige konsekvenser for vassdragsmiljøet. Det er mange forhold som spiller inn for 

å avgjøre miljøeffekten. Blant annet er pH og innholdet i steinmassen viktig. De fleste 

rapporterte tilfeller av stofftilførsel til vassdrag fra sprengstein i forbindelse med 

fyllinger har funnet sted under og like etter anleggsperioden. Langtidseffekter på 

miljøet er lite rapportert. Inntrykket er at det er partikkeleffekten som kan forårsake 

langtidseffekter. 

Det å avgjøre hvilke forhold som skaper problemer for vassdraget er ikke alltid like 

klart, fordi det ofte er flere faktorer som spiller inn. Allikevel er det relativt vanlig å 

utføre tester i vannet og i sprengmassen før det eventuelt brukes som fyllmasse. På 

steder der det på forhånd utarbeides grundige tester, tiltak og konsekvensanalyser 

med hensyn til steinmassens innhold, vannkjemi og biologi, ser det ut til at den 

negative miljøeffekten blir neglisjerbar. Kunnskap om vannets biologi og steintippens 

sammensetning er en nødvendighet før en belaster vassdraget med den 

miljøpåvirkningen utfylling av sprengstein representerer. Allikevel foreligger det 

rapporter som viser betydelige effekter på miljøet. Dette skyldes mest trolig av det 

ikke alltid er like enkelt å forutsi naturlige endringer i vannkvalitet etter at 

deponeringen har funnet sted. Dessuten er det mangelfull kunnskap på feltet, spesielt 

når det gjelder effekten av partikler som er produsert ved sprengning. 

Bergarter av ulik kjemisk sammensetning vil også opptre helt forskjellig i vann. Vann 

er også meget ulike, med henhold til vannkvalitet og relativ tålegrense på flora og 

fauna. Dette er forhold som er avgjørende for hvilke miljøeffekter som kan forventes 

ved en deponering. Nedenfor presenteres det noen tiltak som kan bidra til å redusere 

den negative miljøeffekten av sprengsteindeponering. 
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4. Avbøtende tiltak og 
oppfølging 

4.1 Tiltak 

Siden det kan være vanskelig å peke på hvilke forurensningsparametere som gir størst 

biologisk skadeeffekt på økosystemet, er det nødvendig med en del tiltak for å 

begrense skadeomfanget på livet i vannet. Ofte er det en kombinasjon av de ulike 

forurensningsparametere som skaper en negativ effekt på vannmiljøet. 

Generelt må størst aktsomhet utøves i oligotrofe (lav produktive) vassdrag med lav 

pH. De minste partiklene fra sprengsteinmassen synes å forårsake størst skade på 

vannkjemien og følgelig på det biologiske livet. Det bør legges vekt på at mengden 

finknust masse reduseres så mye som mulig, fordi man ikke sikkert kan fastslå 

grenseverdier for skadelige effekter av partikler fra sprengstein. Den mest effektive 

måten å gjøre det på, er å spyle/vaske sprengsteinen før den tippes i vannet. Spyling 

har også den fordelen at man vil få redusert andelen lettløselige metaller fra steinens 

overflate og rester av sprengstoff. For direkte å hindre at finmasse som er igjen i 

tippet skal spres etter at massen har blitt dumpet, kan utplassering av "skjørt" rundt 

dumpestedet være nyttig. Et "skjørt" rundt steinfyllingen vil få partiklene som 

suspenderes i vannmassene til å sedimentere innen et avgrenset område og redusere 

influensområdet betraktelig. 

Partikler som er produsert fra bløte bergarter synes å være mest skadelig. Derfor bør 

man bruke størst mulig andel av steinmasse som er sprengt ut fra harde bergarter når 

massene skal benyttes i forbygninger. Videre er det viktig å unngå og bruke 

steinmasse som man vet inneholder sulfidholdige og andre sure bergarter som 

forvitrer lett. Påvirkningen på vassdraget fra slike bergarter vil være varige om ikke 

tiltak settes inn. 

Det har vist seg at partikler fra sprengmasser utøver et tilleggs stress på livet i vannet. 

Derfor er det viktig at dumpingen ikke finner sted på tider av året hvor 

partikkelinnholdet er "naturlig" høyt. Det foreslås at deponeringen foretas i 

vinterhalvåret, men selvfølgelig må dette vurderes for hvert enkelt vassdrag. 

Det er opplagt at bunndyrfaunaen og vegetasjon på tipp stedet ødelegges permanent. 

Vanligvis utgjør området som overfylles med sprengstein liten del av vassdragets 

totale areal, slik at den biomassen som blir berørt vanligvis er liten. For å begrense 

skade ved utfylling bør det tas noen enkelte prøver av dyrelivet i vannet på stedet for 

å kunne peke på hva slags dyreliv som blir berørt, eventuelt truede/sårbare arter som 

det eventuelt må tas spesielle hensyn til. 
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Der det forventes at bunnen inneholder gifter, er det nødvendig å utføre 

sedimentanalyser. Dette fordi en deponering av steinmasse kan føre til at disse 

suspenderes i vannmassene og denned kan gi giftvirkninger på organismene. 

4.2 Oppfølging 

Det er per i dag gjort få systematiske langtidsstudier i vann og vassdrag for å avdekke 

langtidseffekter etter deponering av sprengstein. Forvaltningen må i dag forholde seg 

til begrenset kunnskap på feltet. Til tross for at man kan registrere betydelige negative 

effekter kort tid etter en deponering av sprengstein i vassdrag, er det uklart i hvilken 

grad deponeringen også har langtidseffekter. Erfaringene så langt tilsier at det ikke er 

noen direkte sammenheng mellom korttidseffekter og generelle iakttakelser etter lang 

tid. Korttidseffekter eller pulset tilførsel av partikler fra sprengstein sier imidlertid 

intet om eventuelle kroniske effekter som kan oppstå på fisk og andre vannlevende 

organismer. Det er ikke utenkelig at fisk som utsettes for miljøeffekter vedrørende 

sprengsteindeponering blant annet får kroniske effekter som sammenvoksing av 

sekundærlameller, utvikler nekrose og reduserer tilveksten i tiden etter deponeringen. 

Det er ønskelig at langtidseffekter blir fokusert på ved fremtidige 

sprengsteindeponeringer i vassdrag. Det bør fokuseres på sentrale dyregrupper som 

fisk og bunndyr da disse forventes å bli sterkest berørt. Overvåking over 

vassdragsmiljøet en periode etter at arbeidet med utfyllingen er ferdig, vil bidra til 

mer kunnskap på området. 
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