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ivt Referat
Forseth, T., Ugedal, 0. & Jonsson, B. 1997 Radioaktivt
cesiumi ferskvann.- NINA Fagrapport027: 1-23.

Ferskvannsøkosystemer rammes hardt av nedfall av
radionukliderfordi innsjøer fungerer som feller for radio-
aktivt materiale fra nedslagsfeltet.Ferskvannsfisker også
en viktig kilde til overføring av radionukliderfra naturlige
økosystemtil mennesker.Omfattendeforskningsaktiviteter
derfor gjennomført på radioaktivt cesium i ferskvanns-
økosystemeretter Tsjernobyl-ulykkenog her rapporteres
resultaterfra en feltundersøkelsei Høysjøen, Nord-Trønde-
lag, fra laboratoriestudierog fra modellarbeider.

Det aller meste av radiocesiumet(-98 %) i Høysjøen var
korttidetter nedfalletlagret i sedimentene.I de første årene
varierte nivåene for radiocesiummye mellom dyr på ulike
nivå i næringskjedenei Høysjøen, mens systemethar vært
mer stabiltog systematiskbiomagnifikasjoner observert i
de seneste år. I 1986 lå hovedmengdenav radiocesiumeti
det øverste sjiktet (0-1 cm) av sedimentet i alle deler av
innsjøen. På grunn av tilførsler fra nedslagsfeltet har
radiocesiumetter hvert blitt mer jevnt fordelt nedover i
sedimentene utenfor hovedinnløpet,mens det i resten av
innsjøenfortsattfinnesi det øverte sjiktet.Invertebratersom
lever i eller på sedimentene bringer radiocesium inn i
næringskjedene.

Radioaktiviteti fisk er bestemt av balansen mellom inntak
og ekskresjonav radionukleidene. Inntaket av radioaktivt
cesiumskjergjennomføden og er bestemtav størrelsenpå
næringsinntaket, absorpsjonseffektivitetenog konsentra-
sjonenav radiocesiumi de ulike næringsemner.

I Høysjøenble det observerten høyere maksimumsverdifor
radioaktivitethos ørret (ca. 16 000 Bq/kg)enn hos røye (ca.
6000 Bq/kg), og toppen kom tidligere. Dette kan forklares
ved (1) at ørretens byttedyr(hovedsakligbunndyr)tok opp
radiocesiumraskere og nådde et høyere nivå våren 1986
enn dyreplankton,som er røyas viktigstenæring,og (2) at
ørretspiserbetydeligmere enn røye. Ørreten hadde derfor
et høyere inntak av radiocesium(ca. tre ganger høyere) i
1986, som ikke ble utlignetav en 20 % raskere ekskresjon.
Ekskresjonenvar raskere hos ørret enn røye fordi ørret
oppholderseg på gruntvarmt vann, mens røya går dypere
og derfor på kaldere vann. Ekskresjonen av cesium er
sterkt temperaturavhengighos fisk. Verdiene for radio-
cesium i fisk fra Høysjøen er nå, som i de fleste norske
vassdrag,kommetundertiltaksgrensasom setter begrens-
ningerpå omsetningav ferskvannsfisk.

Variasjoneni radioaktivitetmellom enkeltfiskfra Høysjøen
har vært stor, og større hos røye (gjennomsnittligvaria-
sjonskoeffisient34,6 %) enn hos ørret (29,3 %), noe som
sannsynligvisskyldes at røya har en bredere nisje enn
ørret. 15-20 individerbør derfor måles for å få et repre-
sentativtbilde av radioaktiviteteni en fiskebestand.Noe av
variasjonen kan knyttes til størrelsesavhengig nærings-

inntak og vekst, og forholdet mellom disse to variablene.
Større fisk har ofte også en annen diett og oppholderseg i
andre deler av en innsjøenn mindrefisk. Undersøkelsenei
Høysjøen har vist at sammenhengen mellom radioaktivitet
og fiskestørrelsehar endret seg fra en negativ sammen-
heng i 1986 til en positivsammenheng i 1987/88. Modell-
ering har vist at forholdet mellom radioaktiviteti fisk og i
byttedyrafiskenspiserkan forklaredisseobservasjonene.

Ekskresjon av radiocesium i ørret er sterkt temperatur-
avhengig og svakt størrelsesavhengig. Ekskresjonen er
raskest for små fisk ved høye temperaturer,og senest for
stor fisk ved lave temperaturer.Det ser til å være en nær
sammenhengmellomekskresjonav radiocesiumog fiskens
metabolisme. Brasme hadde en senere ekskresjon enn
både ørret, røye, laks og sik på alle temperaturer.Karpe-
fisk, som brasme, har generelt lavere metabolskhastighet
enn laksefiskene. Av de undersøkte laksefiskene hadde
laks generelt en rask cesiumekskresjon.Det var også for-
skjelleri cesiumekskresjonmellombestanderav samme art
når disse kom fra miljøer med ulik vanntemperatur,som
f.eks. røyefra Finnmarkog Rogaland.Våre resultateravvek
tildels betydeligfra forutsigelsenefra generellemodellerfor
radiocesiumekskresjonhos fisk, og det ser derfor ut til at
det kan bli vanskelig å utvikle en generell modell som er
gyldigfor et bredtspekterav arter.

Absorpsjonenav radiocesiumhos ørretvar høyest (81,6 %)
fra dyreplankton,og lavest fra vårfluelarver(23,4 %) Det er
trolig at denne variasjonengjennspeilerfordøyelighetenav
de ulike næringsemnene. Brasme hadde generelt lavere
absorpsjonenn ørret.

Undersøkelsenav ulikeorganismersakkumuleringav radio-
cesium fra vann viste at mange av invertebratenetar opp
radioaktivitetensvært raskt og effektivt,og at variasjonen
både i opptakshastighetog metningsnivåer stor. Ekskre-
sjonen av radiocesiumvar raskere hos invertebrater(2-35
dager) enn hos fisk, og raskest hos de minste dyra
(dyreplankton). Temperaturavhengig ekskresjonen ble
observerthosde flesteartene.

Modelleringerhar vist at maksimum radioaktivitetetter et
nedfall blir høyest for ørret i varme innsjøer når vekst og
næringsinntaker maksimalt,og når nedfalletkommertidlig
om våren. Under slike forholdvil en økning i vekstrate på
fra 80 til 100 % medføre en nær doblingi radioaktiviteten.
Etter at systemethar stabilisertseg vil det være en sesong-
messig dynamikkder den sterkeste biomagnifikasjonenvil
skje om høsten og den svakeste om våren. Maksimum
biomagnifikasjonom høsten er størstfor små fisk med god
vekst i varme innsjøer 2,8), og minst for stor fisk med
dårlig vekst i kalde innsjøer 1,1). Modellen var sterkt
sensitivtil temperaturdel-modellene,og modellusikkerheten
var primærtknyttettil usikkerheteri absorpsjonseffektivitet,
næringsinntaketsstørrelseog vanntemperatur.

Emneord: Radioaktivitet- 134C -
137 CS - flsk - bunndyr-

dyreplankton- sediment - ekskresjon- modeller- absorp-
sjon.
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Abstract
Forseth,T., Ugedal, 0. & Jonsson,B. 1997 Radiocesiumin
freshwater.- NINA Fagrapport027: 1-23.

Freshwater ecosystems are susceptible to fallout of
radionuclides because lakes retain large quantities of
radioactive materials transportedfrom the drainage area.
Moreover, freshwater fishes are potentiallyan important
sourceof radionuclidetransportfrom naturalecosystemsto
man. Thus, researchon radiocesiumin aquaticecosystems
has been comprehensive,particularlyafter the Chernobyl
accident. Here, we report resultsfrom field studiesin Lake
Høysjøen (Central Norway), laboratorystudiesand model-
ing.

Shortly after the fallout, approximately98 % of the radio-
cesium retained in Lake Høysjøen was found in lake sedi-
ments. Initially, radiocesiumconcentrationsvaried largely
among trophic levels, whereas more stable biomagni-
fications became evident during the latest years.
Throughoutthe lake, mostof the radiocesiumwas found in
the upper 1 cm of the lake sediment in 1986. In the
following years, further transport of radioactive material
from the drainage area caused a more even vertical
distributionof radiocesium in the sediments outside the
main inletstream. In other partsof the lake, the distribution
has not changed much. Invertebrates associated to lake
sedimentsintroduceradiocesiumto the foodwebs.

Fish radioactivityis determined by the balance between
intake and excretionof the nuclides.Intake of radiocesium
occursthroughfood and is determinedby the rate of food
consumption,assimilationefficiencyand the concentration
of radiocesiumin the food.

In lake Høysjøen, peak radioactivitywas higher and came
earlier in browntrout(ca. 16 000 Bq/kg)than in Arcticcharr
(ca. 6000 Bq/kg).There are two reasonsfor this difference:
First, the prey animalsof browntrout (mainlyzoobenthos)
reached an earlier and higher peak radioactivity than
zooplankton,the main prey for Arctic charr. Second, the
browntrout had much higherfood consumptionthan Arctic
charr, givingan intake of radiocesiumin browntrout three
timesthat of Arcticcharr.A 20 % faster excretioncouldnot
fully balance the higherintake. The excretionwas faster in
brown trout than Arctic charr because brown trout live in
warm near-surfacewater, whereas Arctic charr is mainly
found deeper and in colder water. The eliminationrate of
cesium is highlydependent on temperature in fishes. The
levels of radiocesiumin fish from lake Høysjøen are now,
as in mostNorwegianfreshwatersystems,belowthe official
thresholdfor restictionson consumptionby humans.

Individual variation in cesium concentrationwas rather
large, and larger in Arcticcharr (mean CV 34.6 %) than in
brown trout (29.3 %), probably because of a wider niche
utilizationby Arcticcharr than by browntrout. These large
individual variations necessitate sampling of 15-20 indi-
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vidualsif representativevalues of 137Csfor the populations
shall be obtained. Some of the variation in cesium levels
can be attributedto size dependent food consumptionand
growth, and the relation between these, and some to
changes in diet and habitat with size. The relationships
between cesium concentrationand fish weight changed
with time in Lake Høysjøen, from negative correlation in
1986 to positive ones in 1987/88. Modeling showed that
these changes were caused by changes in the prey-
relativeto fish-radioactivity.

Cesiumeliminationin browntrout is stronglydependenton
temperatureand weakly dependent on body size. Elimina-
tion is fastestamongsmallfishes at hightemperatures,and
slowest among large fishes at low temperatures. Cesium
elimination appear closely related to metabolic rate in
fishes. Bream had slower elimination than brown trout,
Arctic charr, Atlantic salmon and whitefish at all tempera-
tures. Cypernids, such as bream, generally have lower
metabolic rates than salmonids. Among the salmonids,
Atlantic salmon had generally faster eliminationthan the
others. Populations of the same species from different
thermal environments had different elimination rates, as
found in Arctic charr from northernand southern Norway.
The estimated eliminationrates differed significantlyfrom
thosepredictedby a general cesiumeliminationmodel,and
it might be difficult to attain a single model for cesium
elimination,validfor a wide range of fish speciesand popu-
lations.

Radiocesium absorption efficiency in brown trout was
highest (81.6 %) from zooplankton and lowest (23.4 %)
from Ephemeropteralarvae. The variationprobablyreflects
differences in digestion efficiency. Bream had generally
lowerabsorptionefficiencythan browntrout. Both accumu-
lationrate and saturationlevel differedamong invertebrates
in experimentson radiocesiumaccumulationfrom water.
The eliminationwas also faster in invertebrates (2.5-35
days) than in fish, and fastest in the smallestanimals (zoo-
plankton).For most species, a significanttemperature de-
pendencywas found.

Modelingshowed that peak radioactivityafter a fallout is
highestfor brown trout living in warm lakes, feeding and
growingat a maximumrate, and for falloutoccurringearly in
spring.In such lakes an increase in growthrate from 80 to
100 % of the maximumnearlydoubledpeak radioactivity.At
steady state, the model predicts seasonal dynamics in
accumulationof radiocesium, with maximum biomagnifi-
cation in autumn and minimum in early spring. Maximum
autumnbiomagnificationis highestamong smallfisheswith
high growthrates livingin warm lakes 2.8), and lowest
among large fishes with poor growth in cold lakes 1.1).
The model was highly sensitive to the temperature sub-
model and model uncertaintywas largely determined by
uncertainties in absorption efficiency, feeding rate and
temperature.

Keywords:Radioactivity- "Cs - 137Cs- fish- zoobenthos-
zooplankton- sediment- excretion- models- absorption

Torbjørn Forseth,NorwegianInstitutefor Nature Research,
Tungasletta2, N-7005 Trondheim,Norway..
Ola Ugedal, Finnmark College, Follumsvei, N-9500 Alta,
Norway.
Bror Jonsson, Norwegian Institute for Nature Research,
Dronningensgt.13, N-0105 Oslo, Norway.
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Forord Innhold

I denne fagrapporten oppsummeres resultater fra 10 års
studier på spredning av radioaktivt cesium i ferskvanns-
økosystemer. Det rapporteresfra langsiktigefeltstudier i
Høysjøen, Nord-Trøndelag, fra en serie med eksperi-
mentelle studier på NINAs forskningsstasjonpå Ims og i
laboratorierved NINA-Trondheim,samt fra et relativt om-
fattende modellarbeide.Det meste av resultateneer publi-
sert eller under publiseringi internasjonalefagtidsskrifter.
Denne fagrapporten er derfor en sammenstillingog opp-
gradering av våre resultater, med en annen og bredere
målgruppe.Feltstudienei Høysjøen, samt denne rapporten,
finansieresav Direktoratetfor naturforvaltning.Vi takker DN
for oppdraget og godt samarbeid gjennom alle år. De
eksperimentelle studiene og modellarbeidet har vært
finansiertav flere kilder: Norges forskningsråd- økotoksi-
kologi- og strålevernprogrammene,EU - Nuclear Fission
Safety programmet,Nordisk kjernesikkerhetsrådog NINA.
BrorJonssonog Torbjørn Forseth har vært prosjektledere.
Ola Ugedal har siden 1990 vært ansatt ved Høgskolen i
Finnmark.Studienes radiokjemiskekompetanse ble ivare-
tatt av Isotoplaboratoriet, Institutt for uorganisk kjemi,
NTNU, og vi er takknemmeligfor det gode samarbeidetvi
har hattmed Roger Næumannog Oddvar Njåstadved dette
laboratoriet.Vi vil også takke alle som har deltatt i feltinn-
samlingerog eksperimenter.En spesielltakk til den dyktige
staben ved Norges skogbruksmuseum på Elverum og
NINA-forskningsstasjonpå Ims der de radioøkologiske
eksperimentene ble utført. Takk også til hyttefolket på
Høysjøen.
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1 Innledning
...3 Ferskvannsøkosystemer rammes hardt av nedfall av
...4 radionukleiderfordi innsjøer fungerer som feller for radio-
...6 aktivtmaterialefra nedslagsfeltet(Dahlgaard 1994). Fersk-

vannsfiskrepresentererogså en viktigkildetil overføringav
...7 radionukleiderfra naturligeøkosystemtil mennesker(f.eks.

Strand 1994). Med bakgrunni dette har NINA siden 1986
... 7 gjennomførtomfattende forskning på spredning av radio-

aktivtcesiumi ferskvann.Mye av arbeideter allerede publi-
sert eller er under publiseringi internasjonaletidsskrift,og
denne rapporten er ment som en oppsummering, opp-
graderingog sammenstillingav det radioøkologiskearbeid-
et innenferskvannsom er foretatt siden 1986. En del ikke-
publiserteresultaterpresenteresogså.

. 10 Forskningenhar bestått av feltstudier,laboratorieforsøkog
10 modelleringer.Høysjøen i Nord-Trøndelag, ble tidlig valgt
10 som en referanseinnsjøhvor utviklingen mht. radioaktivt
12 cesium skulle følges særlig nøye. Høysjøen ble primært

.20	 valgt ut på grunnav de høye cesiumverdienei fisk som ble

rapporterttidligi 1986. I Høysjøen er det blittlagt vekt på å

.22	 studere hvordan radioaktivt cesium fordeler seg i øko-




systemet, på å forklare forskjellene i radioaktivitetmellom
.22 ørretog røye, og å studerede prosessenesom bestemmer

hvor lenge dyra i økosystemet vil være påvirket av
nedfallet.

For å øke forståelsenfor det som skjer ute i naturen,og for
å få mer generell informasjonom radioaktiviteti innsjøer,er
det gjennomførten rekke laboratorie- og feltforsøk og et
omfattendemodellarbeide.Opptak av radioaktivtcesiumfra
føden og utskillelseshastigheten(ekskresjonen)er studert i
detaljhosørret. Ekskresjonener også studerthosfire andre
arter av ferskvannsfiskfor å avdekke forskjeller mellom
arterog mellombestanderav samme art. Omsettingshastig-
het for radiocesiumer kvantifisertfor en rekke invertebrater.
De modellene som er utviklet har hatt som mål både å
beskrivemekanismenefor spredningav radioaktivtcesium
og å utvikleet prediktivtverktøy for bruk i forvaltnings-og
strålevernsammenheng.I denne rapportenhar vi summert
hovedresultatenefra dissestudiene,samt referertresultater
fra andrestudieri og utenforNorge.

2 Områdebeskrivelse
Høysjøen (areal: 1.0 krd, maksimumdyp: 26,5 m) er en
myrpåvirket (siktedyp: 2,2-3,3 m) innsjø som ligger 222
m o.h. i Verdal, Nord-Trøndelag.Den isfrie periodenvarer
fra midtenav mai til tidlig i november,og innsjøenog dens
nedslagsområdevar dekket med is og snø den 28. april
1986 når nedfallet(deposisjon:50 kBq m-2)fra Tsjernobyl-
ulykkenkom. Innsjøenssvært lave konsentrasjonav kalium
(K+mellom0,16 og 0,23 mg r1; se Forsethet al. 1991 for
flere vannkvalitetsparametre)er av stor betydning fordi
opptaket av cesium er mye større hos organismer som
lever i kalium fattig enn kalium rikt vann (f.eks. Preston,
Jefferies & Dutton 1967; Thomann 1981). Høysjøen har to
fiskearter,ørret (Salmo trutta)og røye (Salvertnusalpinus).
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3 Materiale og metoder

3.1 Definisjoner

Noen sentrale definisjonerog ordforklaringerer gitt nedfor
for å letteforståelsenav rapporten.

Absorpsjon:Angir andelen av radiocesiumi føden som blir
tatt opp av fiskene. Dvs, andelen som blir spist minus an-
delen som avgis gjennomfæses. En viss andel avgis etter
absorpsjongjennomurin,det igjenværendeblirassimilert.

Akkumulering:oppkonsentreringav stoffer i en organisme.
Bestemmesav balansenmellominntakog utskillelse.

Becquerel:Bq = antall desintegrasjonerpr. sekund. Måle-
enhet for radioaktivitet.Enheten kBq brukes ofte og angir
1000 Bq (jfr.kg).

Biomagnifikasjon:Oppkonsenteringav stoffer (f.eks. radio-
nukleider) gjennom næringskjeder (f.eks. fra bunndyr til
fisk), dvs, mellom ulike nivå i økosystemet.En faktor på 2
innebærerat konsentrasjonenav stoffeter dobbeltså høyt
på det øverstesom det laveste nivået i sammenligningen.

Biologiskhalveringstid:tb,tiden det tar en organisme (dyr
eller plante) å kvitte seg med halvparten av en radioaktiv
dose.Stoffetsfysiskehalveringtrekkesnormaltifra.

Deposisjon: Størrelsen på nedfallet. Ofte oppgitt som
becquerelpr arealenhet.

Eksresjon-/utskillelseshastighet:Gitt ved k, en hastighets-
konstantfor ekskresjon. Sammenhengen mellom ekskre-
sjonog halveringstider gittved: k = In 2/ tb.

Fysisk halveringstid:t, tiden det tar før strålingenfra en
radioaktivnukleideer halvert. Angis i timer, dager eller år.
Fysiskhalveringstidfor 134Cser ca. 2 år og for 137Csca. 30
år.

Invertebrater Virvelløse dyr. I ferskvann representertved
ulike insekter (f.eks. larvestadier av fjærmygg, døgn- og
vårfluer),krepsdyr(f.eks. vannlopper)og bløtdyr(snegl og
muslinger).

Karnivor Kjøttetende.Blant kjøtteterne kalles de som eter
bunndyrbentivore,de som tar dyreplankton,planktivoreog
de somspiserfisk piskivore.

Konfidensintervall(95 %): Angir statistisksikkerhet:i 95 av
100 tilfellervil den reelle verdien ligge innenforkonfidens-
intervallet.

Metabolisme:Stoffskifteeller forbrenning.Summen av de
kjemiskeog fysiske prosessene der energien i maten blir
frigjort til nyttig "arbeid", dvs, vedlikehold av kropps-
funksjoneneog reparasjon av vev, dannelse av nytt vev


(kropp-eller kjønnsprodukter)samt aktivitetsom svømming,
spisingog gyting.De prosessenesom resultereri frigjøring
av energikallesopprettholdelses-metabolisme.

Nisje: I populær sammenheng er en arts nisje blitt be-
skrevet som dens yrke, dvs, dens funksjoni økosystemet.
Egentligen beskrivelseav sammensetningenav de miljø-
faktorene der arten kan leve (artens samlede miljøkrav),
eller artens spesielle måte å utnytte miljøet på. Nisjen
beskrivesved ulike dimensjonersom f.eks. valg av bytte,
beitestrategi, oppholdssted osv. Nisjebredden beskriver
totalvariasjonenlangs en eller flere av disse nisjedimen-
sjonene.To arterkan ikke ha identisknisje.

Otolitter øresteinerhos fisk som inngår i fiskens balanse-
organ. Kan brukestil å bestemmefiskensalderved hjelpav
årring-strukturer.

Primær- og sekundærkonsumenterDyr som spiser (kon-
sumerer)henholdsvisplanter/algerog plante/alge-spisere.

Radioaktivitet: Kjerneendringer i ustabile nukleider med
spontanfrigjøring(emisjon)av partikler(cxstråling= helium-
kjerner, r stråling = negativ eller positiv partikkel) eller
elektromagnetiskstråling fra kjernen (y stråling=fotoner).
Radlocesiumer beta (13)og gamma (y) emittere.Radioakti-
viteter også kalt ioniserendestråling.

Radiocesium/radioaktivtcesium:Samlebetegnelsefor de to
viktigsteradionukleidenei nedfalletfra Tsjernobyl;'Cs og
137 Cs.

Radioisofoper Radioaktivenukleiderav samme grunnstoff
(f.eks. '34Csog 137Cs),men med forskjelligstørrelse,dvs.
forskjelligantall nøytroner. Isotopene har praktisktalt like
kjemiskeegenskaper.

Radionukleider Ustabilegrunnstoff,eller tilstandsformerav
grunnstoff,somavgirstråling.

Radioøkologi:Læren om transport og fordeling av radio-
nukleideri naturligeøkosystem.

Økologiskhalveringstid:Tiden det tar før organismersom
lever i et radioaktivtmiljø, og således hele tiden tar opp
radioaktivtmateriale,har halvertsin radioaktivitet.Kan også
brukes om hele økosystemsom mottar radioaktivestoffer.
Beregnes ut fra en observert utviklingi radioaktivitetover
tid.

3.2 Feltstudier

Materialefra Høysjøenble innsamleti fra to til fem perioder
hvert år fra 1986 til og med 1996 (tabell 1). Ved hver
innsamlingble ørretog røyefanget med garn (maskevidder:
12,5 - 16 - 19,5 - 24 - 29, -35 mm). Garnfiskeble foretatti
tre ulikedybdeintervalllangsbunnen(0-3 m, 3-7 m og 7-15
m) og i de frie vannmasser.Ved de fleste innsamlingerble
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Tabell 1. Tidspunktfor feltinnsamlingeri Høysjøen; dag-
nummeretter 28. april 1986 og antall ørret og røye målt
for radioaktivitet.- Field samplingdates in lake Høysjøen;
day number after 28 april 1986 and numbers of
radioactivitymeasuredbrowntroutand Arcticcharr..

År

1985

Dato

høsten

Dagnr Radioaktivitetsmålinger


Ørret Røye

	

5 2
1986 18. juni 51




3. juli 66




17. juli 80 16 31




15. august 109 7 17




24. november 149 20 22
1987 25. mars 331 11 31




11. juni 409 23 29




21. juli 449 20 41




2. september 492 31 48




27. oktober 547 23 40
1988 14. juni 778 38 40




11. august 836 33 40




22. september 878 32 45
1989 25. mai 1123 41 49




27. juli 1186 39 46




11. oktober 1262 41 47
1990 7. juni 1501 42 48




4. september 1590 56 42
1991 6. juni 1865 58 72




25. juli 1914 44 56




26. september 1977 46 94
1992 2. juni 2227 53 83




4. august 2290 41 88




1. september 2318 45 71
1993 1. juni 2591 47 56




8. juli 2628 39 72




19. august 2670 25 75
1994 21. juni 2976 20 94




8. september 3055 58 49




13. oktober 3090 38 21
1995 7. juni 3327 50 50




4. oktober 3446 50 50
1996 25. mai 3680 54 32




18. juni 3704 51 60




2. juli 3718 29 60




4. september 3782 60 60

*Målingerav samleprøverav flere fisk. Pooledsamples
measured.

dyreplanktonsamlet i de frie vannmassene med plankton-
hov og bunndyrmed rotehovi strandsonen.(1986,  1988,
1992 og 1995 ble det innsamlet bunnslam (sediment) på
ulikedypog lokaliteteri innsjøen.

Dyreplankton og bunndyr fra strandsonen ble tørket og
cesiuminnholdetble målt. Fiskene ble veid, lengdemålt,
aldersbestemtved hjelpav otolitter(røye) eller skjell(ørret),
og kjønnog modningsstadiumble bestemt.Fiskensdiettble
bestemtved analyse av mageinnhold,som senere ble tørk-
et og målt for radioaktivitet.Avhengig av fiskens størrelse
ble hele fisken (uten tarm og magesekk) eller kjøttprøver
måltfor radioaktiviteti fersk tilstand.

For å forståforskjelleni opptakav radiocesiummellomørret
og røye ble inntaket og ekskresjonen av radiocesium
gjennom sesongen 1987 estimert. Dette ble gjennomført
ved å estimere næringsinntaketved hjelp av metodikk
(Eggers 1977) som bygger på gjennomsnittligmengdemat
som finnes i magen gjennom et døgn og den hastighet
maten passerer gjennom magen (magetømmingen).For å
få et tilfredsstillendeanslag for mengden mat i magen ble
garna tømt hver fjerde time gjennom ett døgn ved fire
tidspunkti 1987 og to tidspunkti 1989. Inngåendebeskriv-
else av metodikkfinnesi Forsethet al. (1991). Når nærings-
inntaketer estimerter inntaketav radiocesiumproduktetav
konsentrasjoneni bytteog næringsinntaket.Når utviklingen

radioaktiviteti fisken mellom to tidspunkt er kjent, kan
også ekskresjonenestimeres(Forsethet al. 1991).

3.3 Laboratoriestudier

Laboratorieforsøkfor å studere ekskresjonav radiocesium
ble gjennomførtmed tre til fire ulike størrelsesgrupperav
ørret ved 4 forskjelligetemperaturer (Ugedal et al. 1992).
Radioaktiv(134Cs)gelatin ble sprøytet inn i magesekkenpå
fiskene,og 6 til 12 fiskerble slaktetved uliketidspunktetter
start av forsøkene. Fra dette kan ekskresjonshastigheten
beregnes ved lineær regresjon mellom den naturlige
logaritmenav gjennomsnittligradioaktiviteti hele fisken og
tiden etter dosering.Fullstendigforsøksbeskrivelsefinnes i
Ugedal et al. (1992). Tilsvarende, men ikke så omfattende
forsøk,ble gjennomførtfor laks (Salmo salar, to bestander),
røye (to bestander),sik (Coregonuslavaretus) og brasme
(Abramis brama) ved 1 til 3 temperaturer (Forseth et al.,
manuskript).

Absorpsjonav radiocesium,dvs, hvor mye av tilgjengelig
radiocesium i føden som blir tatt opp av fisken, ble
undersøktved å sprøyte inn radioaktivtmerkede byttedyri
magesekkenpå ørret (Forsethet al. 1992) og brasme.Etter
10 dager ble fiskene slaktet og absorpsjonen er den
prosentviseandel av total dose gitt, som fortsatt finnes i
fisken.Fem uliketyperbytteble utprøvd.

Opptak og ekskresjonav radiocesiumble undersøkt hos
flere invertebrater(vannlevende insektlarver,krepsdyrog
snegler). Eksperimentenepå opptak ble gjennomførtved å
overføre levende dyr til et kar med en radioaktivløsning
(1Cs). Prøver av 2 til 6 dyr ble tatt ut med jevne mellom-
rom og cesiuminnholdetble målt. Ekskresjon av radio-
cesium ble undersøkt ved å overføre dyra fra eksponer-
ingskar(etter omlagett døgn) til kar med rent vann. Prøver

9



nina fagrapport 027
nin 

ble deretter tatt ut over en periode som fortrinnsvis tilsvarte
minst en halveringstid. I noen tilfeller ble det gjennomført
gjentatte målinger på enkeltindivider.

3.4 Modelleringer

Vi har utviklet en simuleringsmodell (Ugedal, Forseth &
Jonsson 1997) som forklarer hvordan ørretens radioaktivitet
påvirkes av omgivelsesmessige (temperatur, tidspunkt for
nedfall) og metabolske forhold (vekst, næringsinntak,
størrelse). Den består av del-modeller for vekst, nærings-
inntak og radiocesiumomsetting i fisken (figur 1). Modell-
forutsigelsene ble kalibrert mot og sammenlignet med
feltobservasjoner fra tre årsklasser av ørret fra Høysjøen.
Modellen ble brukt til å lage prediksjoner for dynamiske
situasjoner etter et radioaktivt nedfall og ved likevekts-
lignende situasjoner. Vi laget forutsigelser for innsjøer med
ulike vanntemperaturer: en varm lavlandsinnsjø (f.eks. på
sør-vestlandet), en middels varm innsjø (f.eks. i lavlandet i
midt-Norge) og en kald fjellsjø.

Sensitivitet og usikkerhetsanalyser ble også gjennomført.
Sensitivitetsanalyser angir hvor følsomme resultatene er for
endringer i modellparametre. I disse analysene ble start-
verdiene variert systematisk for alle del-modellene 10 %
eller - 10 %). For hver kombinasjon av startverdier ble en
modellsimulering gjennomført, og sensitiviteten ble be-
regnet ved multippel regresjonsanalyse på modellresultat-
ene. Usikkerhetsanalysene tar utgangspunkt i de obser-
verte variasjonene i modellparametrene. Ut fra variasjonene
ble det laget statistiske fordelinger med 1000 tilfeldige tall
for hver av parametrene. Deretter ble modellsimuleringene
gjennomført 1000 ganger med disse verdiene. Hvilke faktor-
er som bidrar mest til modellusikkerheten ble beregnet ved
multippel regresjonsanalyse på modellresultatene. Disse
analysene er viktige fordi de identifiserer viktige forsknings-
felter for videreutvikling av prediktive modeller for cesium-
omsetting i fisk.

4 Resultater og diskusjon

4.1 Fordeling og lagring av
radiocesium i innsjøer

Det aller meste av radiocesium (-98 %) i et innsjø-
økosystem er kort tid etter nedfallet lagret i sedimentene
(Blakar, Hongve & Njåstad 1992; Forseth et al. 1993;
Hongve, Blakar & Brittain 1995). I den levende delen av
økosystemet har fordelingen av radiocesium i Høysjøen
endret seg med tiden etter nedfallet og tre faser kan identi-
fiseres. I en dynamisk startfase varierte nivåene for radio-
cesium mye mellom ulike dyregrupper og trofiske nivå
(produsenter og konsumenter på ulike nivå). Deretter fulgte
en overgangsfase hvor radioaktiviteten var mer jevnt fordelt.
I de siste årene har systemet vært mer stabilt og syste-
matisk biomagnifikasjon (oppkonsentrering fra f.eks. plank-
ton til fisk) er blitt synlig (Forseth et al. 1991; Ugedal et al.
1991; Ugedal, Forseth & Jonsson 1997). Fasene kan identi-
fiseres i sammenligninger mellom radioaktivitet i inverte-
brater, målt både i mageinnhold fra fisk og i miljøprøver, og
i fisk fra Høysjøen ved ulike tidspunkt etter nedfallet (figur 5
og 6, se kap. 4.4).

4.2 Radiocesium i sedirnent

Vertikalfordelingen av radiocesium i sedimenter (bunnslam)
er undersøkt i en rekke innsjøer (f.eks. Notter & Neumann
1991; Dahlgaard 1994), og stor forskningsinnsats er gjort
for å kartlegge og forstå cesiums binding til ulike typer
sedimenter (f.eks. Hesslein, Broecker & Schindler 1980;
Cremers et al. 1988; Comans et al. 1989). Mange av de
mer grunnleggende studiene (f.eks. Cremers et al. 1988;
Comans et al. 1989) som beskriver mekanismer er imidler-
tid basert på sediment dominert av leire. Slike sedimenter
er ikke er typisk for norske systemer og studiene har derfor
lav overførbarhet.

Etter Tsjernobyl-ulykken i 1986 var fordelingen av radio-
cesium nedover i sedimentet (vertikalfordelingen) i Høy-
sjøen relativt lik i ulike deler av innsjøen (Ugedal et al.
1991). Hovedmengden av det radioaktive cesiumet lå i det
øverste sjiktet (0-1 cm) og aktiviteten avtok raskt nedover i
sedimentet (figur 2). Fra 1988 og utover varierte vertikal-
fordelingen av radiocesium mellom ulike lokaliteter. Utenfor
hovedinnløpet i innsjøen ble fordelingen, på grunn av
nytilførsler fra nedslagsfeltet, mer jevn med lik radioaktivitet
I alle sjikt ned til 10 cm. På større dyp og ute i innsjøen var
fordelingen av radiocesium nedover i sedimentet omtrent
som høsten 1986, og størsteparten av radioaktiviteten lå
fremdeles i det øverste sjiktet (figur 2). Dette indikerer en
relativ lav sedimentasjonshastighet i store deler av inn-
sjøen, og radioaktiviteten vil derfor holde seg i det øverste
sedimentsjiktet i mange år framover. Med den relativt store
sedimentasjonshastigheten som er i området utenfor
hovedinnløpet vil de radioaktive sedimentene raskt over-
lagres og bli utilgjengelig for planter og dyr når tilførselen av
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Figur 1. Prinsippskisseover modell for radiocesiumi ørret: fem nivåer (A-E) av matematiske
likninger som gir parametre til ovenforliggendenivå. Nivå A: kjerne likningen som beskriver
endringen i radioaktiv kroppsbyrde med tiden. Nivå B - likninger for radiocesium inntak og
ekskresjon som gir verdier for kjernelikningen.Nivå C - likninger for radioaktiviteti byttedyr,
absorpsjonseffektivitetog fiskenesnæringsinntaksom gir parametre for inntakslikningen.Nivå D -
likning for ørretens vekst Vekstraten bestemmer fiskenes størrelse som er en viktige for
næringsinntakog ekskresjonsrater(på nivå B). Videre brukes vekstraten direkte til å beregne
næringsinntaketfor matrasjoneneunderdet maksimale.Nivå E - likningerfor vanntemperatursom
gir parametre for å beregne vekstpå nivå D, næringsinntakpå nivå C og radiocesiumekskresjon
på nivå B. Etter Ugedal, Forseth & Jonsson(1997). - Conceptualmodel of1"Cs turnoverin brown
troutgiven by five tiers of equations(A-E), each feedingparameters into above levels: Level A -
The core equationdescribingchanges in radiocesiumbody burden with time. Level B - equations
forradiocesiumexcretionand intake whichprovideinputparametersto the coreequation.Level C -
equations for radioactivityof prey animals (fallout conditions)and the brown trout feeding rates
providingparameters for the radiocesiumintake equation.Level D - the equation for brown trout
growthrates. Growthrates determinethe bodysize of the fish which,in turn,dictatesfeedingrates
and radiocesiumexcretion(at level B). Moreover,growthrates per se are used to quantifyfeeding
rates at levels below maximum feeding. Level E - equations for ambient temperature in lakes
providingparameters for estimatinggrowthat level (D), feeding rates at level (C) and radiocesium
excretionrates at level (B). After Ugedal, Forseth& Jonsson(1997).
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radioaktivitetfra nedbørfeltetreduseres. Målingene i 1995
indikerer at tilførselen fra nedslagsfeltet har avtatt fordi
aktiviteteni det øverstelaget er noe lavere enn lengre nede
utenforinnløpet.Videre oppfølginger nødvendigfor å fast-
slå om dette er en generelltrend.

Dyr som lever i eller på sedimentene bringer radiocesium
inn i næringskjedene. Radiocesium er trolig primært til-
gjengeligvia levendeog dødt plantemateriale(alger, moser
og høyere planter) som utnyttes som næring for primær-
konsumentene.Størrelsenpå denne transportenavhenger
av følgendetre hovedfaktorer:(1) Opptaketav radiocesium

i planter i innsjøen og tilførselen av radioaktivtorganisk
materialefra nedslagsfeltet.(2) Vertikalfordelingenav radio-
cesium i sedimentene, dvs, den romlige tilgjengeligheten.
Fordelingen endres med tiden etter nedfallet, og er av-
hengig av om sedimentene er stabile eller om det foregår
en intern transport (fysisk eller biologisk),av sedimenta-
sjonshastigheten(sedimentenesvekst), og av nytilførselen
av radioaktivtmaterialefra innsjøensnedslagsfelt(Notter&
Neumann 1991; Dahlgaard1994). (3) Biotilgjengeligetenfor
radiocesiumi sedimentene, dvs. radiocesiumsfysiske og
biologiske tilgjengelighet bestemt av tilstandsformenfor
radiocesium (store eller små uorganiske partikler eller
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Figur 2. Vertikalfordelingenav radiocesiumi sedimenterpå
2 m dyp utenfor hovedinnløpet og på 23 m dyp
hovedbassengeti Høysjøen i 1986, 1988, 1992 og 1995.
Merk at sedimentprøvenpå 2 m utenforinnløpetbare var 4
cm i 1995, og at den videre fordelingnedover i sedimentet
ikke er kjent. - The verticalradiocesiumdistributionin lake
sedimentsat 2 m deep watersoutsidethe main inlet, and at
23 m in the main basin of lake Høysjøen in 1986, 1988,
1992 and 1995. Note that the sediment core taken outside
the inlet was only 4 cm deep in 1995, and that the
distributionfurtherdownin the sedimentis unknown.

organiskbundet) og i hvilkengrad dyra som lever der har
en beitestrategi som medfører opptak av radioaktivitet.
NINA gjennomførerfor tiden eksperimenterpå biotilgjenge-
lighet av radiocesium i sedimenter.

4.3 Radlocesium 1fisk

Radioaktivitethos fisk er bestemt av balansen mellom inn-
tak og ekskresjon av radionukleidene. Inntaket av radio-
aktivt cesium skjer gjennom føden og er bestemt av
størrelsen på næringsinntaket, absorpsjonseffektiviteten
(andelen av tilgjengeligradiocesium i maten som blir tatt
opp) og konsentrasjonenav radiocesiumi de ulikenærings-
emner (Kolehmainen,Flåsänen& Miettinen1966; Hewett &

nina fagrapport027

Forskjeller mellom ørret og røye
Etter at det radloaktivenedfalletnådde midt-Norge28. april
1986 steg verdiene i ørret og røye fra Høysjøen raskt
(Forseth et al. 1991). Raskest steg verdiene i ørret som
nådde en topp (134Cs+ 137Cs:16300 Bq/kg, 137Cs:10 900
Bq/kg) ca. 80 dager etter nedfallet. Maksimumverdienei
røye var lavere (134Cs+ 137Cs:5 800 Bq/kg, 137Cs:3 700
Bq/kg) og kom senere, ca. 150 dager etter nedfallet (figur

Radioaktiviteteni fisk viste en relativtjevn nedgang fra
høsten 1986 og utovertil 1991. Deretteravtokradioaktivitet-
en lite i en 3-års periode.De to seneste årene har imidlertid
nedgangen fortsatt. På alle tidspunkt var radioaktiviteten
høyere i ørret enn i røye. I de siste åra har det vært obser-
vert en sesongmessigvariasjonmed minimumradioaktivitet
om våren og økningerutover i sesongenhos ørret. I 1996
var ørreten kommet under 450 Bq/kg, og røya under 250
Bq/kg.134Csutgjørbare ca. 2 % av totalaktiviteteni 1996 og
vil, på grunn av sin korte fysiske halveringstid,snart være
ute av økosystemet. Den økologiske halveringstidenfor
137 Cs ble beregnet til 1073 dager (2,9 år) for ørret og 924
dager (2,5 år) for røye basert på utviklingeni radioaktivitet
hos de to artene fra 1987 og utover.Fortsetternedgangeni
radioaktiviteti samme tempo vil ørreten i Høysjøen være
tilbake på før-Tsjemobylnivå (ca. 30 Bq/kg) om ca. 10 år,
mens for røye vil dette skje om ca. 5-6 år. Halveringstiden
for 137Csi ørret fra Høysjøen er identisk med halverings-
tiden i ørret fra Øvre Heimdalsvatn (2,9 år: Brittainet al.
1995).

Forskjelleni akkumulasjonsforløpfor radiocesiumhos ørret

og røye kan knyttes til de to artenes fødevalg, cesium-




innholdeti maten og deres oppholdsstedi innsjøen (figur
Ørret lever på grunt vann i strandsonenhele året og

spiser i hovedsak bunndyr. Røye finnes i hovedsak på
dyperevann der den spiseren blandingav dyreplanktonog
bunndyr, med hovedvekt på dyreplankton(Forseth et al.
1991). Dyreplanktonfinner røye ved å ta kortereturer opp i
de frie vannmasser (Forseth, Ugedal & Jonsson 1994).
Radioaktiviteteni byttedyrfra fiskenes magesekk varierte
mye i den første fasen etter nedfallet. I de siste årene (fra
1990) har cesiuminnholdeti ørretens mageinnhold vært
gjennomgåendehøyere enn i røyas mageinnhold(figur 5).
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Jefferies 1978; Forseth et al. 1991; Forseth et al. 1993).
Radioaktivitetenhos ferskvannsinvertebratersom er viktige
næringsemnerfor karnivorefisk varierer mye på grunn av
forskjelleri opptak- og ekskresjonsraterhos de ulike typer
dyr (Forsethet al. 1993, se kap. 4.4), og fordidyra befinner
seg på ulike nivå i næringskjeden(primær- og sekundær-
konsumenter). Likeledes varierer absorpsjonseffektiviteten
hos fisk mye med type næringsdyr (23-82 % for ørret,
Forsethet al. 1992). Denne variasjonengjennspeilertrolig
fordøyelighetenav de ulike næringsemnene,men kunnskap
om dette er ikke tilgjengelig.Fiskenes diettvil på grunn av
forskjelleri radioaktivitetog absorpsjonseffektivitethos ulike
typer bytte være viktig for inntaket av radiocesium
(Kolehmainen, Flåsänen & Miettinen 1966; Forseth et al.

2000 1991; Ugedal et al. 1995). Næringsinntaketsstørrelse be-
stemmes av vanntemperaturen, fiskens størrelse og
tilgjengelighetenav bytte(Elliott1975).

nli

E
.1

9:
04

fri


al
1


SE


fc

1.

1.
SI

Ai

12



327 nina fagrapport027

?3).
tige

av
per
iner
tær-
Aen
rret,
dig
kap

av
ilike
;ium

al.
be-
og

april
askt
som
900
ne i
700
igur

fra
/itet-
ertid
eten
)ser-
ivitet
1996
250
6 og
/ære

for
924

ivitet
en i

ragre
0 år,
tiden
ings-

al.

Figur 3. RadioaktM cesi-
um (I37Cs,Bq/kg våtvekt,
geometriskgjennomsnitt±
95 % konfidensintemall)i
ørret og røye fra Høysjøen
fra 1986 til 1996. Dag 0 er
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95 % C.L.) in brown trout
and Arcticcharr from lake
Høysjøen from 1986 to
1996. Day 0 is 28 April
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1988 to 1996, separately.
Note the scale differences
on the y-axis.
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Ørret:
God vekst, spiser mye
Diett - store bunndyr

Røye:
Dårlig vekst, spiser mindre
Diett - plankton og små bunndyr

HøytInntakogrask
utskillelseavCeslum

LavereInntakogsaktere
utskillelseavCesium

12-16°C

%rangsjiff"

(!z21cL2i

( 1,1 c;71 4-10°C

Figur 4. Prinsippskissefor årsaker til forskjelligradiocesiuminnhold i ørret og røye. Figuren indikererhvor de to artene
oppholderseg om sommeren,hva de spiser og størrelsesforskjellenemellom artene og konsekvensenefor omsettingenav
radiocesium.Conceptualillustrationof what causes the differencesin cesium concentrationbetween browntroutand Arctic
charr. The figure indicates the habitat, diet and size differences between the two species and the consequencesfor the
turoverof radiocesium.

Mest markert har denne forskjellenvært ved innsamlinger
på sensommeren, hvor røyas diett er dominert av dyre-
plankton. I samsvar med dette viser målinger av radio-
aktivitethos invertebraterfra Høysjøen at radloaktiviteten
hos bunndyrfra strandsonen,med unntak av i 1986, har
vært høyere enn hos dyreplanktonfra de frie vannmasser
(figur 6). Nedgangen i radioaktivitetfra 1987 og utover har
vært betydeligraskere hos dyreplankton(økologiskhalver-
ingstid525 dager) enn hos bunndyrfra strandsonen(øko-
logiskhalveringstid1208 dager).

Den høye og tidlige toppen i radioaktivitet hos ørret
sammenlignetmed røye kan forklaresved at ørrets byttedyr
(hovedsaklig bunndyr) tok opp radiocesium raskere og
nåddeet høyere nivå våren 1986 enn zooplankton,som er
røyasviktigstenæring.Men like viktig er det at ørret spiser
betydeligmere enn røye, spesielt tidlig på året (Forseth et
al. 1991) og derfor hadde et høyere inntak av radiocesium
(ca. tre ganger høyere) i 1986. Noe av det høyere inntaket
hos ørret ble utlignetmed en raskere ekskresjon. Ekskre-
sjonenble beregnetå være ca. 20 % raskere hos ørret enn
røye fordi ørret oppholderseg på grunt vann I strandsonen
hvor vanntemperaturener høy om sommeren, mens røya
går dypere og derfor på kaldere vann. Ekskresjonen av
cesiumer sterkttemperaturavhengighosfisk (f.eks. Ugedal
et al. 1992; Rowan & Rasmussen 1995). I de siste åra er
forskjellenemellom artene opprettholdtbåde på grunn av
forskjelleri størrelsen på næringsinntaketog på grunn av
forskjellenei radiocesiumi de to artenes viktigstenærings-
dyr.

Biomagnifikasjonen(oppkonsentreringav radiocesiumfra
byttedyr til fisk) varierte mye de første to åra etter at
nedfallet kom. Fra 1988 og utover har ørreten gjennom-
gåendevært omlag 1,5 ganger så radioaktivsom sitt mage-
innhold(figur 7). Røyas biomagnifikasjonstabiliserteseg
noe senere, men de siste årene har røya omlag samme
radioaktivitetsom sitt mageinnhold.En biomagnifikasjonpå
1,5-2 hos ørret samsvarer godt med våre modellpredik-
sjoner (se avsnitt om modellering). Modellen forutsier, i
samsvar med observasjonenefor røye, at saktevoksende
fisk i kaldt vann vil ha en lav biomagnifikasjon av
radiocesium.

1986-1996




70000






60000




•




Ørretmager





---0— Røyemager




50000






40000





30000





20000





10000




riG
4)

0 o
500 1000 1500 2000 2500 3000 3500 4000





1988-1996

en
10000




ar 8000
CO

6000


4000


2000

0
0 500 1000 1500 2000 2500 3000 3500 4000

Dag nummer

Figur 5. Radioaktivt cesium (1nCs, Bq pr kg tørrvekt) i
ørret- og røyemager fra Høysjøen fra 1986 til 1996. Dag 0
er 28. april 1986. I nedre del av figurener periodenfra 1988
til 1996 plottetforseg. Vær oppmerksompå forskjelligskala
på y-aksene. - Radioactivecesium(137Cs,Bq/kg dry weight)
in the stomachcontentof brown troutand Arcticcharr from
lake Høysjøen from 1989 to 1996. Day 0 is 28 April 1986.
The lower figure shows the period from 1988 to 1996,
separately.Note the scale differenceson the y-axis.
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Figur 6. Radioaktivt cesium (37Cs, Bq pr kg tørrvekt) i
bunndyrfra strandsonenog dyreplanktonfra vannmassene
i Høysjøen fra 1986 til 1996. Dag 0 er 28. april 1986. 1
nedre del av figurener periodenfra 1988 til 1996 plottet for
seg. Vær oppmerksompå forskjelligskala på y-aksene. -
Radioactivecesium(137Cs,Bq/kg dry weight)in zoobenthos
and zooplanktonfrom lake Høysjøen from 1989 to 1996.
Day 0 is 28 April 1986. The lower figure shows the period
from 1988 to 1996, separately. Note the scale differences
on they-axis.

Variasjon i radioaktivitet hos fisk

Radiocesiuminnholdeti fisk er forskjelligbåde i ulike inn-
sjøer og hos enkeltfisk fra samme innsjø. Variasjoner i
radiocesiumi fisk fra ulike innsjøer kan ha sin årsak i en
rekke faktorer: størrelsen på nedfallet, innsjøareal og
vannets oppholdstid (f.eks. Forseth et al. 1993; Sårkkå,
Jämså & Luukko 1995), vannkjemiske parametre og
spesieltkalium (Kolehmainen,Håsånen & Miettinen 1966;
Preseton, Jefferies & Dutton 1967; Rowan & Rasmussen
1994; Sårkkå, Jämså & Luukko 1995), næringsrikhet
(Rowan & Rasmussen 1994; Sårkkå, Keskitalo & Luukko
1996), vanntemperatur (Rowan & Rasmussen 1994;
Ugedal, Forseth & Jonsson 1997) og økologiskefaktorer
(Forsethet. al 1991; Elliott,Elliott & Hilton 1993; Rowan &
Rasmussen1994; Ugedal, Forseth& Jonsson1997).

Figur 7. Radiocesium biomagnifikasjon (cesium i
fisk/cesiumi mageinnhold)hos ørret og røye fra Høysjøen i
perioden fra 1988 ti1 1996. Linjene representerer lineær
(ørret) og polynom (røye) tilpasningerti1observasjonene.
Dag 0 er 28. april 1986. - Radiocesium biomagnification
(cesium in fish/cesiumin stomach content) in brown trout
and Arctic charr from lake Høysjøen from 1988 to 1996.
Linesrepresentlinear (browntrout)and polynominal(Arctic
charr)curve-fitsto observations.Day 0 is 28 April 1986.

Variasjonen i radioaktivitet mellom enkeltindivider fra
samme innsjø kan også være stor (Brittain, Storruste &
Larsen 1991). En slik variasjoner også observerthos røye
og ørret i Høysjøen (Ugedal et al. 1995). Variasjonskoef-
fisienten(standardaviketi % av middelverdien)på de ulike
innsamlingstidspunkti Høysjøen har variert mellom 16,3 %
og 54,8 % hos røye og mellom 19,9 % og 55,5 % hos ørret.
Størrelsen på den individuelle variasjonen viste ingen
systematiskeendringermed tiden, dvs. varlasjonensyneså
være omtrentlikestor i dag som i tiden likeetter at nedfallet
kom. I gjennomsnitthar variasjonen vært noe større hos
røye (34,6 %) enn hos ørret (29,3 %), noe som sann-
synligvis skyldes at røya har en bredere nisje enn ørret
(Ugedal et al. 1995). Enkeltfiskmed store avvik i forholdtil
gjennomsnittet kan finnes på de fieste innsamlingstids-
punkt, spesielt hos røye. Denne variasjonengjør at minst
15-20 individerbør måles for å få et representativtbilde av
radioaktiviteteni en fiskebestand.

Mye av disse forskjellene kan knyttes til størrelsen på
fiskene fordi mange biologiske og økologiske faktorer
endrer seg ettersomfisken vokser. Størrelsenpå nærings-
inntaket, veksthastigheten og forholdet mellom disse to
endres medfiskestørrelsen,og størrefisk har ofte en annen
diett og oppholder seg i andre deler av en innjsø enn
mindre fisk. Eksempler på dette er røye som skifter fra å
spise dyreplanktontil å ta bunndyr(eller motsatt),og ørret
som blirfiskespiserenår de blirstore nok. I litteraturenetter
Tsjernobyl-ulykken presenteres det imidlertid et ganske
forvirrendebilde for sammenhengen mellom fiskestørrelse
og cesiuminnhold.Det er for fiere arter rapportertpositive
sammenhengeri enkelte innsjøer (dvs, at radioktivitetener
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høyest i den største fisken), og ingen sammenheng for
samme art i andre innsjøer (Hammar et al. 1991 a, b;
Håkansson,Andersson& Nilsson 1992; Elliottet al. 1992;
Elliott, Elliott & Hilton 1993). Negative sammenhenger er
også rapportert (Andersson 1989; Hammar et al. 1991a).
Mye av denne uklarheten kan trolig, som det vil framgå
nedenfor,forklares med at undersøkelseneer gjennomført
på uliketidspunktetter at nedfalletkom.

Undersøkelsenei Høysjøen viser at sammenhengen mel-
lomradioaktivitetog fiskestørrelsehar endret seg i løpet av
undersøkelsesperioden.I 1986 var det en negativsammen-
heng mellom fiskens radioaktivitet og alder, men ingen
sammenhengmed fiskevekt.Fra og med høsten 1987 økte
fiskensradioaktivitetbåde med vekt og alder (Ugedal et al.
1995). Tidspunktet for disse endringene kan knyttes til
endringeri forholdetmellomradioaktiviteti fisk og byttedyr.
I den første tiden etter nedfallet beitet fisken på næringsdyr
med en høyere radioaktivitet enn seg selv. Senere ble
radioaktivitetenlavere i næringsdyraenn i fisken. Ung fisk
har et høyt næringsinntakog bedre vekst enn eldre og
større fisk, og når næringsdyra fisken spiser er mindre
radioaktivenn fisken selv vil ung fisk få lavere cesium-
konsentrasjonenn eldre fisk. Både årsakssammenhengen
og endringene med tid er bekreftet gjennom modelleringer
(Ugedal, Forseth & Jonsson. 1997, se eget avsnitt om
modellering). Feltstudiene i Høysjøen og modelleringer
(Ugedalet al. 1995; Ugedal, Forseth & Jonsson1997) viser
samletat tidsavhengigeendringeri sammenhengenmellom
radiocesiumog fiskestørrelse,og forskjelleri tidspunktnår
studiene ble gjennomført, kan forklare mye av det for-
virrendebilde for sammenhengen mellomfiskestørrelseog
radiocesiumsomfinnesi litteraturen.

En sammenstillingav alle data innsamlet i Høysjøen i
perioden 1987 til 1989 viste at innholdet av radiocesium
økte mye mer medvekt hos røye enn hos hos ørret (Ugedal
et al. 1995). Dette skyldessannsynligvisat røya endrer diett
fra dyreplanktontil bunndyr med økende størrelse/alder.
Dette ble bekreftet ved at bunndyr gradvis ble viktigere i
diettenmed økende alder og størrelse på røya (Forseth et
al. 1994), at bunndyrhadde høyere radiocesiuminnholdenn
dyreplanktonog at bunndyrspisenderøye hadde høyere
radioaktivitetenn planktonspisenderøye. Hos ørret fant vi
ingen klare forskjeller i diett hos ulike alders- eller
størrelsesgrupper.Den markerte positive sammenhengen
mellomradiocesiumog vekt hos røye har blittopprettholdt
også etter 1989. Hos ørret, derimot, har sammenhengen
mellomradiocesiumog fiskensvekt vært lite markert på de
fleste tidspunktetter 1989. Modellsimuleringerbekrefter at
for ørret som ikke endrer diett med økende størrelse, skal
sammenhengen mellom fiskestørrelse og fiskens radio-
cesiumvære lite markert i perioder hvor radioaktiviteten
byttedyraendres lite (Ugedal, Forseth& Jonsson1997). En
slik situasjon hadde vi i Høysjøen i en periode på 1990-
tallet.

Eksperimentelle data
Ekskresjon av radiocesium i ørret er sterkt temperatur-
avhengig og svakt størrelsesavhengig (figur 8; Ugedal
et al. 1992). Ekskresjonener raskestfor små fisk ved høye
temperaturer,og senest for storfisk ved lave temperaturer.
Den biologiske halveringstiden Tb kan beregnes fra
likningen:

Tb= 290 . W0,176• e-0,106.7.

når temperaturen(T, °C) og fiskestørrelsen(W, g) er kjent.
Det ser til å være en nær sammenhengmellomekskresjon
av radiocesium og den metabolske raten (Ugedal et al.
1992; Forsethet al., manuskript).Dette kan bety at om det
foreliggerinformasjonom en fiskeartsmetabolskehastighet
kan eksresjonshastighetenfor radiocesiumforutsies.I sam-
svar med dette fant vi at av fiskeartenebrasme, ørret, røye,
laks og sik, hadde brasme en senere ekskresjonenn alle
andre på alle temperaturer (tabell 2, Forseth et al.,
manuskript).Brasme er en karpefisk,og har den sørligste
utbredelsen av de undersøkte artene. Karpefisk har
generelt lavere metabolsk hastighet enn laksefiskene,og
arter i sørlige og varme områder har generelt lavere
metabolismeenn fisk i kaldere og nordligeområder.Av de
undersøkte laksefiskene hadde laks generelt en rask
cesiumekskresjon.Dette hengertroligsammenmed at laks
er best tilpassetet liv i rennendevann med høye oksygen-
konsentrasjoner,har et høyt aktivitetsnivåog derforhar høy
metabolskhastighet.

600

500

400

300

200

100

0
20

100
200

300
Vekt (g) 400

500 16
14

600

500

400

300

200

100

4
6

8
10

12
Temperatur (°C)

Figur 8. Biologiskhalveringstid(dager) for cesiumhos ørret
av ulike størrelser (g) holdt i vann med ulike vann-
temperaturer (°C). Etter Ugedal et al. (1992). - Biological
half-lives(days) for cesiumin browntroutof differentsizes
(g) maintainedat differenttemperatures(°C). After Ugedal
et al. (1992).
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Tabell 2. Biologiskhalveringstid(tb,dager) ved ulike
vanntemperaturer(°C) for laks, røye, sik og brasme.
Halveringstiderer gitt for to ulike bestander av laks
og røye. Bestandene er navngitt etter den elv eller
innsjø de kommer fra: Lone er ei elv ikke langt fra
Bergen i Hordaland, Imsa er ei elv ved Sandnes i
Rogaland som er utløpselva fra Liavatn, Sagtjem
liggerved Elvenim i Hedmark og Halselva ikke langt
fraAlta i Finnmark.Etter Forsethet al., manuskript.-
Biologicalhalf-lives (tb, days) at different tempera-
ture (°C) in Atlantic salmon, Arctic charr, whitefish
and bream. Half-lives are given for two different
populationsof Atlanticsalmon and Arcticcharr. The
populationsare namedby their riveror lake of origin:
river Lone near bergen in Rogaland county, river
Imsa, the outlet riverof Lake Liavatn, near Sandnes
in Rogaland county, lake Sagtjem near Elverum in
Hedmark couniy and River Hals near Alta in
Finnmarkcounty.AfterForsethet al. ms.

Art Bestand Tbre tb

Laks Lone 16 103
Laks Imsa 16 117
Røye Halselva 16 148
Sik Liavatn 17 136
Røye Liavatn 16 170
Brasme Sagtjern 16 408
Brasme Sagtjern 12 403
Røye Halselva 6 204
Laks Lone 6 233
Laks Imsa 6 361
Røye Liavatn 6 636
Brasme Sagtjern 7 816

Vi fant også forskjelleri cesiumekskresjonmellombestand-
er av samme art når disse kom fra miljøer med ulik vann-
temperatur (Forseth et al., manuskript). Røye fra Hals-
vassdragetved Alta, hadde raskere cesiumekskresjonenn
røye fra Imsvassdragetved Sandnes på 6 °C, men ikke på
16 °C. Dette tyder på at Hals røya er tilpasset de lave
vanntemperaturene i dette vassdraget, og har høyere
metabolismeved lave temperaturerenn røye fra sør-Norge.
Laksfra lms ved Sandnesog fra Lone ved Bergenopplever
tilnærmet samme vanntemperaturer, og vi fant ingen
forskjelleri cesiumekskresjonmellomde to bestandene.

Vi sammenlignet resultatenefra våre eksperimenter med
forutsigelserfra en modell utviklet av kanadiske forskere
(Rowan & Rasmussen 1995). Denne modellen ble utviklet
fra litteraturdataog ble antatt å ha gyldighetfor et bredt
spekter av fiskearter fra tempererte strøk. Våre resultater
avvek signifikantfra forutsigelsenefra denne modellen i 45
% av sammenligningene(figur 9), og avvikene var tildels
store (fra - 85 til + 63 %). Det ser derforut til at det kan bli
vanskeligå utvikleen generellmodellfor cesiumekskresjon

0.008

ru 0.006
_c
c»

tn
«s 0.004

7/7

•

0.002
a)

co

Figur 9. Ekskresjonshastigheter(k, ± standard feil) for en
250 g fisk bestemt i eksperimentermed røye, laks, sik og
brasme (Forseth et al., manuskript), sammenlignet med
forutsigelser fra en generell cesium ekskresjonsmodell
(heltrukkenlinje) utvikletav Rowan & Rasmussen (1995).
For å gjøre illustrasjonen tydeligere ble overlappende
punkter er forskjøvet0,2 enheter langs x-aksen. Stjemene
angir punkter som er signifikant forskjellig fra modell-
forutsigelsene.Fra Forsethet al., manuskript. The elimina-
tion rate (k, ± SE) for a 250 g fish from experimentswith
Arctic charr, Atlantic salmon, whitefish and bream, and
eliminationrates estimated (solid line) from the model by
Rowan & Rasmussen (1995). For clarity in the illustration
overlappingpointshave been moved 0.2 unitsalong the x-
axis. Asterisks denote significant differences between
experimentaldata and model predictions.From Forsethet
al., manuscript.

hos fisk som er gyldigfor et bredt spekter av arter. Varia-
sjonen mellomulike arter og mellom bestander av samme
art som lever i ulike miljøer for stor. Det er i stedet viktigå
utviklegode modellerfor de enkelte artene som tar hensyn
til geografiske forskjeller i vanntemperatur. Deretter kan
eventuelt grupper av liknenende arter slåes sammen i
fellesmodeller.

Absorpsjonenav radiocesium hos ørret var avhengig av
føden. Høyest absorpsjon (81,6 %) ble funnet fra dyre-
plankton,og lavestfra vårfluelarver(23,4 %) (Forsethet al.
1992). Det er trolig at denne variasjonen gjenspeiler
fordøyelighetenav de ulike næringsemnene(Reinfelder&
Fisher 1994), men kunnskap om dette er ikke tilgjengelig.
Brasme hadde generelt lavere absorpsjonenn ørret, med
høyest absorpsjon(47 %) fra fjærmygglarver.Dette henger
troligsammen med at brasmen,som alle karpefiskene,ikke
har noen egentlig mage men bare en lang tarmkanal.
Fordøyelsessystemeter derfor mindre effektivt enn hos
laksefiskene(f.eks. ørret)som har mage. Fordi brasmentar
inn mye sedimentnården spisersjekketvi også om brasme
tar opp radiocesium fra sedimentet. Absorpsjonen var
imidlertidsvært lav. Det var ingen entydig sammenheng
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mellom radiocesiumabsorpsjon,størrelsen på fisken eller
vanntemperatureni dette forsøket, som ble utført med to
størrelsesgrupperog ved to temperaturer.

Modellering
Den utviklede modellen forutsier ørretens vekst og radio-
cesium konsentrasjonpå ulike tidspunkt etter et nedfall.
Modellforutsigelsene(Ugedal, Forseth & Jonsson 1997) for
ørretens vekst var lik den observerte dersom vi antok at
fisken i Høysjøen vokser 90 eller 100 % av maksimum
vekstfor arten i det gittetemperaturregimet(figur 10). Uav-
hengige estimater for næringsinntak (Forseth et al. 1991)
var også lik de som modellen forutsier. Modellen forutsa
med stornøyaktighetden observerteutviklingenog sesong-
messigedynamikkeni radioaktivitetenhos ørret i Høysjøen
(figur 10). De aller flesteforutsigelsenefor radioaktivitetvar
innenfor 95 % av konfidensintervalletfor den observerte
verdien.

Maksimumradioaktivitetetter et nedfall vil avhenge av når
på året nedfalletkommer,hvor stor fisken som påvirkes er,
næringsinntakets størrelse, veksthastigheten og vann-
temperaturen.Radioaktivitetenble høyest for fisken i den
varmeste innsjøen i en situasjon der vekst og nærings-
inntakvar maksimaltog nedfalletkom tidligom våren (figur
11). Underslikeforholdvil en økning i vekstratepå fra 80 til
100 % føre'til nestenen doblingi radloaktiviteten.Modellen
forutsieren endring i forholdet melldm kroppsstørrelseog
radioaktiviteti fisken med tiden etter et nedfall.Først vil det
være en negativ sammenheng mellom radioaktivitet og

kroppsstørrelse(figur 12), det vil si at radioaktivitetenavtar
med økende fiskestørrelse. Etter en periode vil dette for-
holdet endre seg til positivt. Disse endringene samsvarer
med de observasjonenevi har fra feltstudienei Høysjøen
(se avsnitt om variasjon i radloaktivitetI fisk). Resultatene
samsvarer også med en modell utviklet av Koulikov &
Ryabov(1992).

Under likevektsbetingelservil det være en sesongmessig
dynamikkder den sterkeste biomagnifikasjonenvil skje om
høsten og den svakeste om våren (figur 13), Den maksi-
male biomagnifikasjonavhenger av fiskestørrelsen,vekst-
ratenog temperaturforholdene.Maksimumbiomagnifikasjon
om høsten er størst for små fisk med god vekst i varme
innsjøer(blomagnifikasjon 2,8), og minstfor storfisk med
dårligvekst i kalde innsjøer (biomagnifikasjon 1,1). I det
første tilfellet er altså fiskene nesten tre ganger så radio-
aktive som dyra de spiser. Ved hjelp av disse variablene
utvikletvi en modellsom forutsa biomagnifikasjonenunder
tre uliketemperaturregimer(figur 14).

Sensitivitet-og usikkerhetsanalyseneviste at modellenvar
sterkt sensitiv til temperatur del-modellene, og modell-
usikkerheten er primært knyttet til usikkerheter i absorp-
sjonseffektivitet,næringsinntaketsstørrelseog vanntempe-
ratur. Dette sier oss at det er viktig med gode tempera-
turdata, og at framtidigforskningsinnsatsbør fokuserespå
aborpsjon av radiocesiumfra ulike typer bytte, og på ut-
viklingav gode modellerfor næringsinntaketsstørrelseog
for sammenhengenmellomvekstog næringsinntak.
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Figur 10. Sammenlikningmellom modellforutsigelser(heitrukne linjer) og obseivasjoner (± 95 % konfidensintetvall)for
fiskestørrelse(g) og radiocesiuminnhold(E3q/gvåtvekt) hos en årsklasse av ørret fra Høysjøen. Etter Ugedal, Forseth &
Jonsson(1997). Comparisonbetween observed (± 95 % C.L.) body size (g) and radiocesiumconcentrations(Bci/gfresh
weight)and model predictions(solid lines) for one age-class of brown trout from lake Høysjøen. After Ugedal, Forseth &
Jonsson(1997).
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Figur 11. Modellforutsigelserfor maksimumradioaktivitet(137Cs,Bq/g våtvekt) i ørret etter et nedfall som kommerpå ulike
tiderav året (dag nummermellom 1. mai til 1. september) og for fisk med ulik vekst (prosentav maksimum)i en kald og en
varminnsjø.Fra Ugedal,Forseth& Jonsson(1997). - Predictedeffectsof time of fafiout(day numberfrom 1 May to 1 August)
and fishgrowth(percentof maximum)on peak radioactivityof brown troutin a coldand a warm lake. After Ugedal, Forseth&
Jonsson(1997).
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Figur 12. Modellforutsigelserfor sammenhengen mellom
radiocesiuminnhold(Bq/g våtvekt) i ørret og fiskestørrelse
(g) 2 måneder, 1 år og 2 år etter et nedfall i en innsjø med
temperaturer lik de i Høysjøen. Etter Ugedal, Forseth &
Jonsson(1997). Predictedrelationshipbetween fish size
(g) and radiocesiumconcentrations(Bq/g fresh weight) two
months,one year, and two years after a fallout in a lake
withtemperatureconditionssimilarto that in lake Høysjøen.
After Ugedal,Forseth& Jonsson(1997).
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Figur 13. Modellforutsigelserfor sesongmessigvariasjon i
cesium biomagnifikasjonhos ørret fra en varm og en kald
innsjø, når radioaktiviteteni byttedyr er stabil og fisken
spiserog voksermaksimalt.Prediksjonerer gitt for en ørret
som veler 100 g 1. januar (dag 0). Fra Ugedal, Forseth &
Jonsson(1997). - Predictedseasonal variationin biomagni-
fication of 137Csin a situation with stable radiocesiumin
prey for browntroutfeeding and growingat maximumrates
in a cold and a warm lake. Predictionsare given for brown
trout with a weight of 100 g at 1 January (day 0). After
Ugedal, Forseth& Jonsson(1997).
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4.4 Radiocesium i invertebrater

Undersøkelsen av akkumuleringav radiocesiumfra vann
viste at mange av invertebratene tar opp radioaktiviteten
svært raskt og effektivt,og at variasjonen både i opptaks-
hastighet og metningsnivåer stor (Forseth et al. 1993).
Raskest opptak ble observert hos langhalet istidskreps
(Mysisrelicta), hvordyrene var 100 ganger mere radioaktivt
enn vannet i løpet av ca. 150 timer.

Ekskresjonenav radiocesiumhos de relativt store kreps-
dyrene asell (Asellus aquaticus) og marflo (Gammarus
lacustris)var raskere enn hos fisk, med biologiskehalver-
ingstiderpå ca. 30 dager nårt dyrene ble holdti 15 °C vann
(tabell 3). Disse forsøkene ble gjennomførti oktober 1996,
og tilsvarendeforsøkgjennomførtpå marfloi juni året før ga
kortere halveringstidpå samme temperatur. Forsøkene i
1995 ble også gjennomførtpå 5 og 10 °C, og det ble ikke

funnet noen forskjelleri ekskresjonved ulike vanntempera-
turer. Det er derfor nødvendig å gjennomføre ytterligere
forsøk med marflofor å avdekke om eksresjonenvirkeliger
temperaturuavhengig. En tydelig temperaturavhengighet
ble observert i forsøk med langhalet istidskreps, med
halveringstiderfra 7 dager på 15 °C til 22 dager på 5 °C
(figur 15), og ekskresjonenvar raskere enn hos marfloog
asell. Ekskresjonen hos den mye mindre planktoniske
vannloppa,Daphnia magna, var enda raskere med halver-
ingstider fra 3,7 dager på 15 °C til 7,9 dager på 5 °C.
Tilsvarende halveringstiderble funnet hos fjærmygglarver
(Chironomidae sp.). Det ser derfor ut til å være en nær
sammenheng mellom størrelsen på fersvannsdyr og
ekskresjonshastighetenfor cesium, med en klar økning i
hastighet fra fisk til planktoniskekrepsdyr.Våre resultater
samsvarer med tidligere sammenfattnigerav radiocesium-
ekskresjon hos dyr (Reichle, Dunnaway & Nelson 1970;
Mailhot,Peters& Comett 1989).

Figur 14. Modellforutsigelserfor maksimum radiocesiumbiomagnifikasjonfor ørret av ulik størrelse (g) som vokser med
forskjellighastighet (prosent av maksimum vekst) i en varm og en kald innsjø, i en situasjon med stabil radioaktiviteti
byttedyra.Etter Ugedal, Forseth & Jonsson (1997). - The predictedeffects of fish body size (g) and fish growth (percentof
maximumgrowth)on maximumradiocesiumbiomagnificationin browntroutin a situationwithstable radiocesiumin prey in a
coldand a warmlake. After Ugedal, Forseth& Jonsson(1997).
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Tabell 3. Biologisk halveringstid (tb, dager) for radiocesium hos diverse
invertebraterved ulike vanntemperaturer(°C). To type forsøkble gjennomført;
med grupperav dyr som taes ut på ulike tidspunkteller med gjentattemålinger
av samme individ. - Biologicalhalf-lives(tb,days) for radiocesiumat different
temperatures for several invertebrates. Two types of experiments were
performed using groups of animals sactificed at different times or repeated
measuresof individuals.

Dyregruppe/art Tidspunkt Forsøkstype Temp. tb

Vannloppe:Daphniamagna Sommer95 Gruppe 5 7,9




10 6,8




15 3,7

Fjærmygg:Chironomidae Høst96 Gruppe 5 7,8




15 3,5

Istidskreps:Mysisrelicta Høst 95 Gruppe 5 21,8




10 16,2




15 7,0

Asell:Asellusaquaticus Høst96 Individer 15 30,1
Marflo:Gammaruslacustris Sommer95 Gruppe 5 6,8




10 7,4





15 5,6





20 5,6




Høst 96 Gruppe 5 23,0





15 22,0




Høst96 Individer 15 28,5
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Figur 15 Eksresjon av radioaktivt cesium hos langhalet istidskreps (Mysis relicta) ved tre ulike temperaturer.
Regresjonslikningenog biologiskhalveringstid(tb)er gitt. - Radiocesiumexcretionof Mysis relictamaintainedat three
differenttemperatures.Estimatedregressionparametersand biologicalhalf-livesare given.

8.0


6.0


4.0

2.0

1.0
15,

8.0

c,s6.0

4.0

2.0

21



nina fagrapport 027

5 Konklusjoner og
perspektiv

De rapporterte studiene har vist at nivået for radioaktivt
cesiumi ferskvannsorganismerer sterktavhengigav meta-
bolske og økologiskeforhold. Innenfor samme innsjø kan
variasjon i slike forhold medføre opp til 300 % forskjell i
radioaktivitethosteks. fisk.Temperaturser ut til å være en
svært viktig faktor fordi den påvirker organismenesvekst,
næringsinntakog metabolisme. Næringstilgangenog type
næringer også viktig.

Temperaturforskjellerog næringsrikhetbidrar også til for-
skjeller mellom ulike innsjøer. Varme innsjøer med god
næringstilgangser ut til å være mer utsatt enn kalde inn-
sjøer med lite mat, forutsattat kjemiskeog fysiskeforhold
er relativt like. Nedfallets størrelse, vannets oppholdstid,
vannkjemiog kjemiskeforhold i sedimenteter de viktigste
fysio-kjemiskefaktorene som medfører variasjon i kons-
entrasjon av radiocesium mellom ulike innsjøer. Den
modellenvi har utvikletfor radiocesiumi fisk kan brukestil
å lage forutsigelserfor perioder opp til 4-5 år. For å få
gyldighet for lengre perioder må populasjonsbiologiske
faktorer inkluderesfordi virkelige fiskebestanderbestår av
individersom klekkes,gyterseg og dør.

Framtil nå har det vært relativliten utvekslingmellomfysio-
kjemiskemodeller,som beskrivertransportenav radiocesi-
um fra innsjøers nedslagsfelt fram til sedimentene, og
metabolske/økologiskemodeller (som vår) som beskriver
omsettingeni invertebraterog fisk. Det er derfor et sterkt
behovfor en nærmeresammenknyttingav dissemodellene.
For å få til dette er det nødvendigå beskrivemekanismene
bak overføringenav radiocesiumfra innsjøerssediment til
dyr som lever i eller på sedimentet.Det er generell enighet
om at den framtidige utvikling for radiocesium fra
Tsjernobyl-ulykken i ferskvanns-økosystemer er nært
knyttettil utviklingav radioaktiviteti innsjøenessedimentog
biotilgjengeligheten.

Modellerkan gi oss generell informasjonom omsettingav
radiocesium i ulike naturlige økosystem. Modellene gir
høyestgeneralitet(overførbarhettil andre systemerog ned-
fallstyper)dersom de er basert på de mekanismene som
virker og ikke bare på historiskeutviklingsdata(som f.eks
økologisk halveringstid).Gode overvåkningsdata er helt
nødvendig for kalibrering og evaluering av modellene.
Modellene kan utvikles til beredskapsverktøy som kan
brukes til å forutsi nivåer for radioaktivitetved eventuelle
nye nedfall, hvor lenge innsjøene vil være påvirketog til å
identifisereutsatte innsjøer. Slike forutsigelservil kunne
danne grunnlag for forvaltningsmessigetiltak som be-
grensingeri fiske og konsum,og forutsihvor lenge tiltak er
nødvendig.

Faren for nye nedfallav radionukliderover Norge er relativ
høy, primært på grunn av dårlig sikkerhet knyttet til
aldrende reaktorer i Øst-Europa, Russland og Ukraina.
Mange av disse ligger mye nærmere Norge enn det
Tsjernobyl-kraftverketgjør.
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