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Sammendrag 
Trafikk er en betydelig kilde til forurensning i miljøet. Forurensninger slippes ut langs veier og kan 
transporteres lenger unna med vind og regn. Tunneler er veikonstruksjoner som akkumulerer en 
betydelig mengde forurensning på grunn av at innsiden beskyttes for påvirkningene fra været utenfor. 
For å opprettholde sikkerheten og øke levetiden til tunnelene, vaskes de regelmessig, spesielt i 
byområder med høy trafikkbelastning. Denne vaskeprosessen produserer tunnelvaskevann (TVV), en 
type svært forurenset vann som inneholder alle forurensningene som en gang var på innsiden av 
tunnelen. Tidligere undersøkelser av innholdet i TVV har avdekket høye konsentrasjoner av 
sporelementer og polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), med noe ekstra interesse for 
dekkrelaterte forurensninger de siste årene. Det er imidlertid lite kunnskap om tilstedeværelsen av 
andre organiske mikroforurensninger, som per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS), benzotiazoler (BTH), 
benzotriazoler (BTR), bisfenoler (BP) og benzofenoner (BzP), som allerede er etablert i avrenning fra 
veier og parkeringsplasser. I dag er rensing av TVV et krav før utslipp til miljøet. Standard rensemetode 
for TVV er sedimentering. I områder med høy trafikkbelastning mistenkes imidlertid 
forurensningskonsentrasjonene å være for høye til at sedimentasjon alene er nok, spesielt for 
oppløste forurensninger som ikke fjernes under sedimentering. Alternative rensemetoder som 
ytterligere forbedrer vannkvaliteten til TVV har kun blitt testet i laboratorieskalaforsøk, mens 
felteksperimenter under realistiske forhold og over en lengre periode mangler. I tillegg trengs en 
bedre forståelse av de biologiske effektene av TVV for spesifikke toksikologiske endepunkter og 
hvordan disse endres under rensing. Dette er nødvendig for å optimalisere rensestrategier og sikre en 
minimal påvirkning på mottakende resipienter. Prosjektet som denne rapporten oppsummerer har 
derfor hatt som mål å undersøke ulike renseteknologier for å fjerne sporstoffer, organiske 
mikroforurensninger og biologiske effekter fra TVV. 

Prøvetaking av og feltforsøk med alternative rensemetoder for TVV ble utført i Bjørnegårdtunnelen 
utenfor Oslo. Tunnelen er utstyrt med to innendørs sedimentasjonsbassenger for primærrensing og 
en pilot for sekundærrensing. Piloten er utstyrt med posefiltrering, mikrofiltrering med en keramisk 
membran og en filtreringskolonne som inneholder granulært aktivert karbon (GAC). Ti sporelementer 
og 48 av 78 analyserte organiske mikroforurensninger ble påvist i TVV. Mange av disse forbindelsene 
har blitt etablert som giftige for eksponerte organismer. 15 har blitt kategorisert som å ha en svært 
høy persistent, mobil og toksisk (PMT) score. Disse er svært problematiske å slippe ut i miljøet og 
vanskelige å fjerne ved konvensjonell vannrensing. Flere av sporelementene ble påvist i høyest 
konsentrasjon på partikler sammenlignet med den oppløste fraksjonen. Derimot ble de fleste 
organiske forbindelser, bortsett fra PAH, hovedsakelig funnet i den oppløste fraksjonen. Dette betyr 
at hovedfokus på metaller og PAH i utslippstillatelser er ikke lenger holdbart, og mobile organiske 
miljøgifter burde inkluderes. 

Under rensing hadde sedimentering størst innvirkning på partikler og partikkelassosierte 
forurensninger, men kun en mindre påvirkning på de oppløste forbindelsene. Sekundær rensing med 
membranfiltrering reduserte partikler og noen få partikkelassosierte sporelementer, men påvirket 
ikke partikkelassosierte mikroforurensninger. En betydelig forbedring av oppløste organiske og 
uorganiske forurensninger ble bare observert etter GAC-filtreringen, sannsynligvis på grunn av GACs 
evne til å adsorbere oppløste forbindelser til overflaten. De biologiske effektene av den oppløste 
fraksjonen av ubehandlet TVV overskred de regulatoriske effektbaserte triggerverdiene (EBT). GAC-
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filtrering reduserte AhR-aktiveringen og hemmingen av neurittutvekst forårsaket av oppløste stoffer 
betydelig til under regulatoriske EBT-er i alle tilfellene, noe som indikerer vellykket rensing av TVV. 

Filtrering gjennom granulert aktivt kull ble vurdert som best egnet som sekundærrensing for TVV etter 
sedimentering. Denne rensemetoden var den eneste som reduserte både uorganiske og organiske 
forurensninger betydelig, og er samtidig en kostnadseffektiv løsning og forholdsvis lett å gjennomføre 
og drifte. Med implementering av GAC i rensing av TVV kan nivåene av persistente og giftige 
forbindelser som slippes ut i miljøet reduseres betydelig sammenlignet med dagens standard rensing. 
En anbefalt tilnærming innebærer bruk av sedimentering for primærrensing etterfulgt av GAC-
filtrering, med foreslåtte modifikasjoner. Løsninger som bare fokuserer på fjerning av metaller bør 
unngås. En slik tilnærming tar ikke hensyn til den samlede miljørisikoen av både organiske og 
uorganiske miljøgifter i TVV. 

Behovet for stasjonære renseløsninger eller potensialet for mobile rensesystemer bør vurderes. 
Mobile løsninger kan flyttes fra sted til sted, noe som gjør at de kan være i drift 24/7 og vedlikehold 
kan foregår hvor som helst. Stasjonære renseløsninger plassert ved hver tunnel er bare i drift en veldig 
begrenset periode av året, noe som ikke er veldig effektivt. Færre mobile renseanlegg kunne eventuelt 
erstatte flere stasjonære anlegg. Mobile løsninger kunne ta i bruk metoder som er kjent fra mer 
konvensjonell vannrensing, for eksempel kjemisk felling. En slik tilnærming kunne bli enda mer 
relevant hvis rensekravene blir strengere eller hvis rensingen skal skje fortere, for eksempel i mobile 
renseløsninger. 

For å sikre at skadelig TVV ikke slippes ut i miljøet, anbefales det å utvide listen over forbindelser i 
utslippstillatelsene med en del organiske miljøgifter, som er tydelig underrepresentert i tillatelsene i 
dag. Stoffene som burde legges til er noen BTH (for eksempel 2-OH-BTH) og BTR, for eksempel TTR, 
som ble funnet i prøver fra alle vask, og som er knyttet til høy miljørisiko. Stoffene er mye brukt og 
lekker for eksempel ut fra dekkpartikler. Dessuten kunne det være nødvendig å inkludere noen av 
PMT-forbindelsene som er nevnt tidligere, og noen PFAS-forbindelsene som inngår i summen av 
PFOA-ekvivalenter. Videre anbefales det å inkludere bioanalytiske verktøy i overvåkingen av TVV, da 
dette kan bidra til kunnskap om den samlede toksisiteten i prøven uten å måtte analysere et stort 
antall enkeltforbindelser og uten å ha EQS-verdier for alle enkeltforurensninger. 
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Forkortelser 
Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH): 
ACE = acenaften 
ACY = acenaftylen 
ANT = antracen 
BaA = benzo(a)antracen 
BaP = benzo(a)pyren 
BbF = benzo(b)fluoranten 
BgP = benzo(g,h,i)perylen 
BkF = benzo(k)fluoranten 
CHR = krysen 
DBA = dibenzo(a,h)antracen 
FLT = fluoranten 
FLU = fluoren 
IND = indeno(1,2,3-cd)pyren 
NAP = naftalen 
PHE = fenantren 
PYR = pyren 
 
Per- og polysykliske alkylerte stoffer (PFAS): 
6:2 FTS = 1H,2H-perfluorooctane sulfonate (6:2) 
7H-PFHpA = 7H-dodecafluoroheptanoic acid 
8:2 FTS = 1H,2H-perfluorodecane sulfonate (8:2) 
FOSAA = perfluoro-1-octanesulfonamidoacetic acid 
PFBS = perfluorobutanoic acid sulfonate 
PFDA = perfluorodecanoic acid 
PFDS = perfluorodecane sulfonic acid 
PFECHS = perfluoroethylcyclohexane sulfonic acid 
PFHpA = perfluoroheptanoic acid 
PFHxA = perfluorohexanoic acid 
PFHxS = perfluorohexane sulfonic acid 
PFNA = perfluorononanoic acid 
PFOA = perfluorooctanoic acid 
PFOcDA = perfluorooctadecanoic acid 
PFOS = perfluorooctano sulfonic acid 
PFPeA = perfluorpentanoic acid 
PFPeS = perfluoropentane sulfonic acid 
PFTDA = perfluorotetradecanoic acid 
PFUnA = perfluoroundecanoic acid 
 
Benzofenoner: 
4-OH-Bzp = 4-hydroxybenzofenone 
 
Benzothiazoler og benzotriazoler: 
1-OH-BTR = 1-hydroxybenzotriazole hydrate 
2-M-BTH = 2-Morpholin-4-yl-benzothiazole 
2-Me-BTH = 2-methylbenzothiazole 
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2-Me-S-BTH = 2-(methylthio)benzothiazole 
2-NH2-BTH = 2-aminobenzothiazole 
2-OH-BTH = 2-hydroxybenzothiazole 
2-SCNMeS-BTH = 2-thiocyanomethylthiobenzothiazole 
5-amino-BTR = 5-amino-1H-benzotriazole 
5-Cl-BTR = 5-Chlorobenzotriazole 
BTH = benzothiazole 
BTR = benzotriazole 
BTR-COOH = benzotriazole-5-carboxylic acid 
TTR = 4-methyl-1H-benzotriazole 
XTR = 5,6-dimethyl-1H-benzotriazole monohydrate 
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1 Introduksjon 
Det er godt dokumentert at veier påvirker det omkringliggende miljøet [1]. I den senere tid har det 
vært en økt interesse for forurensning i veitunneler og tunnelvaskevann. I 2022 hadde Norge alene 
mer enn 1260 veitunneler, med en total lengde på rundt 1550 km [2]. Inne i tunneler kan 
trafikkrelatert forurensning hopes opp på grunn av liten eller ingen spredning av vind og regn [3]. 
Dette fører til dårligere sikt, forverret luftkvalitet og et korrosivt miljø over tid. Regelmessig vasking er 
derfor nødvendig. Tunneler i Norge vaskes mellom 1-12 ganger i året. Vanligvis innebærer vaskingen 
at støv fjernes av et feiekjøretøy, at tunnelen vaskes med vann (med eller uten såpe), og at 
gjenværende vann og støv fjernes ved hjelp av sugebil [3]. Hele tunnelen vaskes bare noen få ganger 
i året (kalt helvask), noe som anslås å forbruke 100 liter vann per meter i en tunnel med to løp og fire 
kjørefelt. Vask av bare deler av tunnelen utføres oftere (kalt halv vask), og bruker vanligvis 70 % så 
mye vann som en helvask [3, 4]. Det er vannet som er brukt til vask av tunneler, og som etterpå 
inneholder forurensningene som i utgangspunktet var i tunnelen, som kalles tunnelvaskevann (TVV). 
Etter vask slippes TVV ofte ut i nærliggende resipienter eller til det kommunale avløpssystemet. 

Det er etablert at TVV inneholder høye konsentrasjoner av sporelementer og polysykliske aromatiske 
hydrokarboner (PAH) [5–8]. Sporelementene stammer fra ulike deler av kjøretøyet [9, 10], mens PAH-
forbindelser blant annet produseres under forbrenning av fossilt brensel [11, 12]. På grunn av den 
forbipasserende trafikken og akkumuleringspotensialet inne i tunneler forventes det at TVV 
inneholder de samme forurensningene som avrenning fra vei i dagen, men i høyere konsentrasjoner. 
Tidligere rapporter har målt høyere konsentrasjoner av Cr, Cu, Ni, Zn og PAH i avløpsvann fra tunneler 
i Norge sammenlignet med hva som er beregnet for veier i dagen i samme område [4]. En nyere studie 
fant også høyere konsentrasjoner av kjemikalier fra bildekk i norsk TVV enn i avrenning fra byer og 
veier i Kina og i avløpsvann i Tyskland [13]. Forskning på avrenning fra veier og urbant overvann har 
avdekket nye klasser av organiske miljøgifter fra trafikkrelaterte kilder. Blant kildene er motoroljer og 
-fett, bildekk, asfalt og maling som brukes på veiene. Disse kildene kan frigjøre per- og 
polyfluoralkylstoffer (PFAS), benzotiazoler (BTH), benzotriazoler (BTR), bisfenoler (BP) og 
benzofenoner (BzP) [14–17]. Kunnskapen er begrenset om hvilke av de ovennevnte stoffklassene som 
finnes i TVV, og i hvilke konsentrasjoner de er til stede i. 

Miljødirektoratet har etablert retningslinjer for god, moderat, dårlig og svært dårlig vannkvalitet for 
kyst- og ferskvannssystemer [18]. Disse er basert på EUs miljøkvalitetsstandarder for overflatevann 
(EQS) som er fastsatt i EU-direktiv 2013/39/EU [19]. Grenseverdiene omfatter både sporelementer, 
16 PAH-er og noen få andre trafikkrelaterte enkeltforbindelser som er angitt som problematiske av 
det amerikanske miljøvernbyrået. Perfluoroktansyre (PFOA), perfluoroktansulfonsyre (PFOS) og 
bisfenol-A (BPA) er også er inkludert i Miljødirektoratets grenseverdier. I tillegg er det foreslått at flere 
nye forbindelser skal inkluderes i EUs EQS-terskelverdier for overflatevann, inkludert summen av 24 
PFAS-er [20], noe som også vil påvirke det norske regelverket. 

Statsforvalterne i Norge regulerer utslipp av TVV i sin region gjennom tillatelser som legger vekt på 
parametere som pH, suspendert stoff, sporelementer (As, Pb, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Zn) og PAH (summen 
av den partikkelbundne og oppløste fraksjonen). Disse tillatelsene er som regel basert på 
grenseverdiene utarbeidet av Miljødirektoratet. Kommunene fører også tilsyn med 
vannkvalitetsforskriftene for kommunale avløpssystemer. Ofte overskrider forurensningene i TVV 
disse grenseverdiene. PFOA, PFOS og BPA har ikke vært gjenstand for undersøkelser i TVV tidligere. 
Forekomsten av disse stoffene i TVV fortsatt ukjent, men det kan være en viktig parameter for å 
evaluere TVV-kvaliteten i henhold til fremtidige reguleringer. TVV-sammensetningen påvirkes av 
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trafikkmengde, andel tunge kjøretøy, sesongvariasjoner, tid siden forrige vask, vannmengde og bruk 
av såpe [6]. 

Konsentrasjon, mobilitet og toksisitet er viktige faktorer som må vurderes når man skal evaluere 
konsekvensene av spesifikke forurensninger, og det er nødvendig å undersøke både partikler og 
oppløste fraksjoner av TVV. Partikler fungerer som bærere av ulike forurensninger, inkludert 
sporelementer og hydrofobe organiske mikroforurensninger som PAH med høy molekylvekt [16, 21–
23], mens flere organiske mikroforurensninger som regel vil foreligge som oppløste forbindelser i 
vann, inkludert flere PFAS, BTH, BTR og PAH med lav molekylvekt. Et annet aspekt er samspillet mellom 
de enkelte forurensningene. På grunn av BTR sin evne til å danne komplekser med sporelementer, vil 
en korrelasjon indikere en felles opprinnelseskilde [16]. I tillegg inneholder og lekker dekkpartikler 
(TWP), både i tunnelstøv og avrenning fra veier, f.eks. PAH-er, BTH-er og BP-er [12, 24, 25], og selve 
partikkelen kan også være giftig i seg selv [9]. Videre kan det være mange uoppdagede forbindelser i 
TVV, noe som bidrar til blandingseffekter. En metode for å vurdere og prioritere uregulerte organiske 
miljøgifter er å se på stoffenes egenskaper når det gjelder persistens, mobilitet og toksisitet (PMT). 
Stoffer med høy PMT utgjør en utfordring for konvensjonelle vannbehandlingsprosesser og har 
potensial til å akkumuleres i drikkevann [26]. Et lovende verktøy for å estimere PMT-potensialet (et 
klassifiseringssystem for PMT-score) ble nylig foreslått [26], noe som kan gjøre beslutningsprosessen 
enklere for prioritering av visse forurensninger for videre undersøkelse og rensing av TVV. Flere av 
stoffene som er mistenkt å foreligge i TVV er klassifisert som PMT. 

På grunn av den høye forurensningsbelastningen i TVV anbefales det å rense vannet før det slippes ut 
i miljøet eller til det kommunale avløpsnettet [27]. Likevel er det sannsynlig at dette skjer flere steder 
i Norge [3], så vel som i andre land [28, 29].  Mange tunneler i Norge mangler rensing av TVV [3], men 
det er fortsatt ukjent i hvor stor grad ubehandlet TVV slippes ut i miljøet. Siden TVV er betydelig mer 
forurenset enn avrenning fra vei eller kommunalt avløpsvann, representerer TVV et "hot spot" for 
trafikkrelaterte forurensninger [13]. Det er målt konsentrasjoner av flere miljøgifter som overskrider 
de nedre grenseverdiene for svært dårlig vannkvalitet i norsk TVV, noe som indikerer akutt toksiske 
effekter for eksponerte vannlevende organismer [30]. I den samme studien ble det også observert at 
ørret nedstrøms utslippspunktet for TVV var betydelig mindre enn ørret fanget oppstrøms, selv etter 
rensing. Ofte kan avrenning fra vei og TVV slippes til samme resipient. Selv om det totale volumet av 
TVV som slippes ut, kan være mindre enn det som slippes ut fra veiavrenning, representerer TVV en 
potensielt mer akutt trussel når det slippes ut i miljøet på grunn av den høye 
forurensningsbelastningen. 

Selv om det har vært en økende innsats for å forstå TVV og hvordan den kan renses, har det meste av 
forskningen blitt utført på sporelementer og PAH-er og hvordan de fjernes under sedimentering [30, 
31]. De fleste tunneler bygges i dag med et tilhørende sedimentasjonsbasseng, spesielt i urbane 
områder [32]. Sedimentering er den dominerende metoden for å rense TVV i Norge, spesielt i bynære 
strøk [33]. Denne prosessen involverer retensjonsbassenger der TVV lagres i dager til uker. 
Sedimentasjonsprosessen er rettet mot det høye antallet partikler og mikroplast i avløpsvannet, siden 
det er kjent at de bærer med seg en betydelig andel av miljøgiftene [16, 21–23, 34]. Oppløste 
forbindelser, spesielt organiske forurensninger, fjernes imidlertid ikke like effektivt under 
sedimentering. Tilstedeværelsen og betydningen av oppløste forurensninger i TVV har fått liten eller 
ingen oppmerksomhet i tidligere studier. Med økende trafikk og akkumulert forurensning kan 
imidlertid stoffer som antas å gå over i den oppløste fraksjonen av TVV, være til stede i 
konsentrasjoner som er høye nok til å utgjøre en trussel for miljøet når de slippes ut. Derfor er det 
nødvendig med sekundær rensing rettet mot de oppløste stoffene for å oppfylle lokale krav og EU-
krav, spesielt i urbane områder. Bare et begrenset antall alternative rensemetoder for TVV har blitt 
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testet i laboratorieskala til nå, inkludert organiske sorbenter i posefiltre og kolonner [7, 8, 35], 
tilsetning av koaguleringsmidler og flokkuleringsmiddel [29, 31] og biologisk nedbrytning [29]. Ingen 
av disse har blitt testet under feltforhold over en lengre periode på flere år. I tillegg mangler det 
kunnskap om hvor de ulike stoffene fordeler seg i avløpsvannet, enten som oppløste stoffer eller 
bundet til partikler, og det er viktig å teste og evaluere potensialet for optimalisering av alternative 
renseteknologier. 

Alternative teknologier for sekundær rensing av sedimentert TVV avhenger av forventet vannkvalitet, 
plass, budsjett og utslippstillatelser. Filtreringsmetoder, inkludert posefiltrering eller mikrofiltrering, 
kan forbedre fjerningen av partikler og partikkelassosierte forurensninger. Posefiltre bruker stoff med 
spesifikke maskestørrelser (vanligvis 1 til noen hundre µm) for å holde tilbake større partikler. 
Mikrofiltrering, som er utbredt i vann- og avløpsvannrensing [36–38], fjerner effektivt også mindre, 
kolloidale partikler på grunn av den fine porestørrelsen på omtrent 0,1 µm [36, 39]. Sorpsjon med 
granulert aktivt karbon (GAC) forbedrer rensing av oppløste organiske forbindelser og er mye brukt til 
dette formålet [40]. Tidligere studier har vist at GAC er effektivt til å fjerne sporelementer fra syntetisk 
avrenning fra veier [41] og PAH med lav molekylvekt fra syntetisk overvann [42]. Foreløpig er ingen av 
disse sekundære rensemetodene implementert for behandling av TVV, bortsett fra posefilteret i 
Bjørnegårdtunnelen. 

GAC er et av de vanligste materialene som brukes til adsorpsjon av forbindelser fra vann [40]. Likevel 
ansees GAC for å være en relativt dyr adsorbent, og det er gjort mye for å erstatte det med rimelige 
adsorbenter som biokull, LECA og olivin [40, 43]. LECA har vist seg å være vellykket når det gjelder å 
fjerne sporelementer og PAH fra industrielt avløpsvann [44]. Ifølge [45] har olivin blitt brukt til å 
redusere konsentrasjonen av sporelementer i kunstig overvann. Biokull har vist seg å ha potensial til 
å fjerne organiske sporelementer, noe som fremgår av et kolonneeksperiment utført av [46]. 

Motivasjonen for å fjerne sporelementer og organiske miljøgifter fra TVV er deres potensielle giftighet 
og negative miljøpåvirkning. Flere kjente eller mistenkte forbindelser i TVV har vist seg å kunne 
forårsake dødelige, akutt giftige eller kroniske effekter i organismer ved eksponering [47–52]. Alle 
forbindelsene i TVV kan bidra til den samlede toksisiteten, som vanligvis er høyere enn effekten av 
enkeltforbindelser [53]. Det er imidlertid dyrt, tidkrevende og utfordrende å analysere alle stoffene i 
TVV. Bioassays kan brukes som et supplement til kjemiske analyser for å imøtekomme dette. Når en 
cellelinje eksponeres for en blanding av forbindelser, som TVV, vil den kombinerte blandingseffekten 
av alle de tilstedeværende forbindelsene føre til en samlet toksisk respons på et forhåndsdefinert 
endepunkt [54]. Dette endepunktet vil representere den potensielle effekten på eksponerte 
organismer i miljøet, enten det dreier seg om kreftfremkallende effekter, oksidativt stress eller 
nevrotoksisitet. Eksperimenter med eksponering av ørret [55] og alger [56] for TVV og målinger av 
cytotoksisitet, EROD-aktivitet og CYP1A-produksjon i celler fra fiskelever [56] har blitt utført for å 
evaluere toksisiteten av ubehandlet TVV. Bioanalytiske verktøy som bruker cellelinjer fra pattedyr for 
å evaluere toksisiteten av ubehandlet og behandlet TVV, er ennå ikke rapportert. Ved hjelp av 
standardiserte bioanalytiske verktøy kan responsene fra disse målingene, ofte angitt som 
bioanalytiske ekvivalente konsentrasjoner (BEQ), sammenlignes med etablerte regulatoriske verdier 
[57]. Effektbaserte metoder er fortsatt underutnyttet i vurderingen av blandinger av forbindelser i 
både urenset og renset TVV. 

Målet med dette prosjektet har vært å utvide kunnskapen om bestanddelene i TVV og undersøke ulike 
renseprosesser for å fjerne trafikkrelaterte forurensninger og blandingseffekter av disse fra TVV. 
Tilstedeværelsen av sporelementer, PAH-er, PFAS-er, BTH-er, BTR-er, BP-er og BzP-er i den 
partikulære og oppløste fraksjonen av TVV har først blitt undersøkt. Deretter har sedimentering blitt 
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testet som primær rensing av TVV, etterfulgt av enten posefiltrering, membranfiltrering 
(mikrofiltrering) eller filtrering gjennom regenerert GAC som sekundærrensing. De utvalgte 
prosessene tok sikte på å fjerne partikler og tilhørende forbindelser gjennom sedimentering og 
størrelsesekskludering (1 µm ved posefiltrering og 0,1 µm membranfiltrering), samt oppløste 
forurensninger ved hjelp av sorpsjon til GAC. Forskningen foregikk over en periode på to år i et fullskala 
pilotrenseanlegg i Bjørnegårdstunnelen (Sandvika, Norge), under praktiske og miljørelevante forhold. 
Vannkvaliteten ble vurdert før og etter behandling, med fokus på ti sporelementer, organiske 
forurensninger (16 PAH-er, 38 PFAS-er, sju BTH-er, sju BTR-er, fem BP-er og fem BzP-er) og tre 
biologiske endepunkter (aktivering av AhR, oksidativ stressrespons og nevrotoksisitet). Potensialet til 
fem materialer (LECA, olivin, GAC, biokull og sand) for deres evne til å fjerne oppløste sporelementer 
og organiske forurensninger samt biologiske effekter fra TVV har også blitt testet på labskala. Dette 
ble gjort ved å eksponere de fem adsorpsjonsmaterialene (eller kombinasjoner av dem) for 
sedimentert TVV gjennom kolonneforsøk. Prosjektet har også identifisert og evaluert den potensielle 
risikoen ved bestemte forurensninger basert på eksisterende databaser og risikovurderinger. En 
vurdering av hvilke miljøgifter som bør prioriteres for regulering er også inkludert. 

1.1 Bakgrunn for prosjektet 
Arbeidet presentert i denne rapporten har vært en del av utbyggingsprosjektet E18 Vestkorridoren, 
som administreres av Statens vegvesen. Prosjektet ligger på Europavei 18, sørvest for Oslo. En økende 
befolkning, spesielt i byområdene, øker trafikkbelastningen. Veiinfrastrukturen må forbedres for å 
imøtekomme den økende befolkningen og trafikkbelastningen. I tillegg er det behov for et større fokus 
på å forbedre infrastrukturen for kollektivtransport for å redusere trafikken. Som en del av dette 
prosjektet vil deler av de nye veiene bli bygget under bakken (det vil si som tunneler).  

Prosjektet har vært et samarbeid mellom Statens vegvesen og NTNU, for å undersøke alternative 
sekundære rensemetoder for E18 Vestkorridoren-prosjektet. Prosjektet har i hovedsak fokusert på et 
fullskala pilotrenseanlegg som var bygget i Bjørnegårdstunnelen i Bærum. Pilotanlegget består av 
sedimentering som primærrensing og posefiltrering som standard sekundærrensing. I tillegg ble det 
installert en mikrofiltreringsenhet bestående av en keramisk membran og en dybdefiltreringskolonne 
fylt med adsorbenten GAC som alternative sekundærrensing. Målet med pilotanlegget var å 
undersøke potensialet for rensing av partikkelbundne og oppløste miljøgifter i TVV, slik at dette 
rensetrinnet kan implementeres i andre tunneler i fremtidige prosjekter. Et fullskala pilotrenseanlegg 
gjør det mulig for prosjektet å samarbeide med interessenter og operatører for å undersøke 
brukervennlighet og vedlikehold i en realistisk setting. Ettersom Statens vegvesen har ansvaret for 
godt over 1200 veitunneler i Norge, kan resultatene fra dette prosjektet bidra til å forbedre 
vannkvaliteten til TVV som slippes ut i mange deler av landet. 

Resultatene presentert i denne rapporten er hovedsakelig basert på arbeidet fra en stipendiat ved 
NTNU, Hanne Vistnes. Hun har publisert en del vitenskapelige artikler [58, 59] og en PhD-avhandling 
[60]. En oversikt over alle publikasjoner og konferansebidrag fra prosjektet finnes i kapittel 7. 

1.2 Målsettinger og forskningsspørsmål 
Som beskrevet ovenfor mangler det informasjon om hvilke andre forurensninger enn sporelementer 
og PAH som finnes i TVV, og hvordan forurensningene fordeler seg mellom partikler og vannfase. Selv 
om et begrenset antall renseteknologier er testet for rensing av TVV tidligere, er ingen 
renseteknologier testet under realistiske forhold i en feltstudie over flere år. På bakgrunn av disse 
kunnskapshullene om innhold og behandling av TVV ble følgende mål formulert: 
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1) Undersøke forekomsten og nivåene av relevante organiske mikroforurensninger som ikke er 
påvist i TVV tidligere, inkludert 38 PFAS-er, sju BTH-er, sju BTR-er, fem BP-er og fem BzP-er, og 
deres fordeling mellom partikler og vannfase. 

2) Evaluere en 35-dagers sedimenteringsperiode kombinert med posefiltrering, mikrofiltrering med 
keramiske membraner eller sorpsjon med GAC for fjerning av sporelementer, PAH-er, PFAS-er, 
BTH-er, BTR-er, BP-er og BzP-er fra TVV. 

3) Vurdere hvor godt ulike rensemetoder reduserer den målte totale toksisiteten ved å bruke 
bioassays med AhR-aktivering, oksidativt stress og nevrotoksisitet som endepunkter og 
sammenligne responsene med etablerte regulatoriske verdier. 

4) Foreslå en egnet kombinasjon av rensetrinn for å forbedre TVV-kvaliteten basert på 
forurensningene som er nevnt i de foregående målene. 

Basert på målene ovenfor, og motivert av det overordnede målet med prosjektet, ble det formulert 
fire forskningsspørsmål; 

Forskningsspørsmål 1: Hvilke miljøgifter finnes i TVV, og hvordan fordeler de seg mellom å være bundet 
til partikler og å være til stede som oppløste stoffer i vannfasen? Hvilke stoffer er mest miljørelevant? 

For å besvare forskningsspørsmål 1 ble det i starten av prosjektet utarbeidet et utvalg av kjemiske 
forbindelser som mistenkes å være til stede i TVV, basert på deres forekomst i lignende matriser (f.eks. 
avrenning fra veier) og dermed sannsynligheten for at de er til stede i TVV. Listen inkluderte 38 PFAS, 
7 BTH-forbindelser, 7 BTR-forbindelser, 5 BP og 5 BzP-forbindelser, i tillegg til 10 sporelementer og 16 
PAH-forbindelser. Selv om mikroplast også er en økende bekymring for miljøet, og nyere publikasjoner 
har vist en betydelig tilstedeværelse av mikroplast, eller mer konkret sagt partikler fra dekkslitasje, i 
TVV fra trafikkrelaterte kilder [13, 35], har måling av mikroplast eller dekkslitasjepartikler ikke blitt 
inkludert i dette prosjektet. Målinger av forbindelser som er kjent for å lekke ut fra plast, inkludert 
PAH [9], BTH [24] og BP [15], har blitt foreslått som markører for dekkslitasjepartikler [16, 61]. Selv 
om det er vanskelig å knytte konsentrasjonene av disse forbindelsene direkte til antall 
dekkslitasjepartikler i TVV, ettersom ulike produsenter og slitasjegrader påvirker utlekkingen [62], vil 
det indikere tilstedeværelsen og de potensielle effektene av mikroplast i TVV og i miljøet. I tillegg vil 
mikroplast være en del av partikkelfraksjonen i TVV. Denne fraksjonen ble analysert for forbindelser 
som kan adsorberes til eller lekke ut fra plastfragmenter [63]. Andre kjemiske forbindelser som har 
vist seg å være problematiske forurensninger i trafikkrelaterte matriser, inkludert N-(1,3-
dimetylbutyl)-N′-fenyl-p-fenylendiamin (6PPD) [64] og benzothiazol-2-sulfonsyre [65], ble ikke 
inkludert på grunn av begrenset tid og budsjett. 0,45 µm ble brukt som grense for å skille mellom 
partikkelassosierte og oppløste forbindelser. Selv om kolloidale partikler kan være mindre enn 0,45 
µm, og den virkelig oppløste fraksjonen av mange defineres som flere størrelsesordener mindre [66, 
67], ble grensen på 0,45 µm for oppløste forurensninger ansett som egnet til formålet i dette 
prosjektet. Kolloider av denne størrelsen forventes å sedimentere betydelig langsommere enn 
sedimentasjonsperioden som ble brukt i forsøkene [35, 61]. I tillegg gjør grensen på 0,45 µm det 
enklere å sammenligne dataene med EQS-verdier for sporelementer og eksisterende litteratur. I dette 
prosjektet ble det ikke undersøkt hvilken innvirkning såpen som ble brukt til å vaske tunnelene, hadde 
på fordelingen av de ulike forurensningene. Selv om informasjon om effekten av såpen er viktig for 
planleggingen av tunnelvask og rensing av TVV, var det ikke et fokusområde i dette prosjektet. 

Forskningsspørsmål 2: Hvordan er de nåværende nivåene av miljøgifter i TVV sammenlignet med andre 
matrikser? 
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I forskningsspørsmål 2 ble konsentrasjonene av miljøgifter som ble påvist i TVV, sammenlignet med 
TVV fra andre studier der dette var mulig. I tillegg ble konsentrasjoner av miljøgifter som ikke tidligere 
er påvist i TVV, sammenlignet med studier på avrenning fra veier, avrenning fra byer og avløpsvann. 

Forskningsspørsmål 3: Hvor godt reduserer ulike rensemetoder partikkelbunden forurensning, oppløst 
forurensning og biologiske effekter i TVV? 

For å undersøke forskningsspørsmål 3 ble det benyttet et pilotrenseanlegg i Bjørnegårdstunnelen. 
Som tidligere nevnt besto dette pilotanlegget av sedimentering som primærrensing, mens 
posefiltrering, mikrofiltrering og filtrering med GAC representerte sekundærrensing. Disse 
forhåndsbestemte rensemetodene satte rammene for fullskalaforsøkene i felt, ettersom en stor del 
av prosjektet fokuserte på å teste disse rensemetodene for deres evne til å forbedre vannkvaliteten i 
TVV. Disse rensemetodene vil derfor være fokus i denne rapporten. Andre alternative rensemetoder, 
inkludert koagulering og flokkulering, oksygenering, nanofiltrering og potensielt flere andre, ble ikke 
testet på grunn av begrenset plass og budsjett, begrensninger i lagring av kjemikalier i tunnelen og 
tilgjengeligheten til pilotrenseanlegget. I tillegg ble rensetrinnene i piloten testet slik de var installert 
i tunnelen, uten fokus på optimalisering. Når det gjelder mikrofiltreringsenheten, ble ulike 
konfigurasjoner av tilbakespyling og lufting testet, men dette var hovedsakelig for å kunne kjøre 
membranen i det hele tatt. 

Et annet aspekt av forskningsspørsmål 3 ble undersøkt gjennom eksperimentell testing i 
laboratorieskala av ulike adsorbenter for å se om de var i stand til å fjerne oppløste forurensninger fra 
TVV. Målet var å undersøke alternativer til kommersiell GAC, ettersom dette materialet ofte anses 
som dyrt [68] og mindre miljøvennlig enn ikke-kullbaserte alternativer [69]. Til dette formålet ble 
Filtralite HMR LECA, olivin og biokull valgt, og sand ble brukt som blankt filtermateriale. De alternative 
materialene ble valgt på grunnlag av tilgjengelighet, pris og potensiell evne til å fjerne relevante 
forurensninger fra TVV. På grunn av tids- og plassbegrensninger var det bare noen få materialer som 
kunne testes i laboratorieforsøkene i dette prosjektet. 

Forskningsspørsmål 4: Hvilke rensemetoder bør utforskes videre for fremtidig rensing av TVV? 

For å besvare forskningsspørsmål 4 har vi fokusert på renseteknologiene i piloten som ble installert i 
Bjørnegårdtunnelen, ettersom dette var de eneste renseteknologiene som ble testet i full skala i dette 
prosjektet. Det vil også bli gitt forslag til alternative rensemetoder og forbedringer av de testede 
rensemetodene, men disse har ikke blitt testet i full skala. 

1.3 Omfang og begrensninger 
Det ble tatt et valg i starten av prosjektet at man ikke skal fokusere på analyse av mikroplast i form av 
partikler fra dekkslitasje. Dette ble gjort fordi prosjektet skulle fokusere primært på fjerning av 
oppløste miljøgifter, og med en antakelse om at en stor del av slike partikler i stor grad fjernes i 
sedimenteringstrinnet. Det som ble gjort i prosjektet er å undersøke en del kjente stoffer som kan 
lekke ut fra bildekk i høye konsentrasjoner, som trolig ville være til stedet i TVV og som kan utgjøre en 
betydelig miljøfare. 

1.4 Rapportens oppbygning 
Rapporten begynner med en introduksjon til relevante miljøgifter og biologiske effekter som ble 
undersøkt i prosjektet i kapittel 2. Kapittel 3 gir en oversikt over metodikken som er brukt, inkludert 
en beskrivelse av FOU-anlegget i Bjørnegårdtunnelen, laboratorieeksperimenter og 
vannkvalitetsanalyser. Deretter gir kapittel 4 en detaljert beskrivelse og drøfting av funnene i 
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prosjektet. Kapittelet er basert på tre vitenskapelige artikler som vurderte hvilke kjemikalier som 
finnes i TVV (kapittel 4.1), hvordan vannrensing påvirker disse kjemikaliene i Bjørnegårdtunnelen 
(kapittel 4.2), og hvor effektive ulike adsorpsjonsmedier er for fjerning av kjemikalier under 
laboratorieforhold (kapittel 4.3). Kapittel 5 oppsummerer funnene og åpner for videre diskusjon om 
framtidig håndtering av TVV. Kapittel 6 presenter hovedkonklusjonene og diskuterer videre arbeid, 
mens kapittel 7 gir en oversikt over alle publikasjoner knyttet til prosjektet, som vitenskapelige 
artikler, masteroppgaver og doktorgradsavhandling. Kapittel 8 inneholder referanselisten og kapittel 
9 inneholder en del vedlegge med supplerende informasjon. 

 

 

 

  



  
 

16 
 

2 Bakgrunn om utvalgte vannkvalitetsparameterne 

2.1 Metaller og sporelementer 
Metaller og sporelementer er kjente bestanddeler i kjøretøyer og er til stede i miljøer som påvirkes av 
veier. Bly (Pb) ble tidligere tilsatt bensin for å forhindre bankelyder under forbrenning, men brukes 
fortsatt i andre deler av bilen, for eksempel i hjulbalanseringsvekter (i kombinasjon med antimon, Sb) 
[70]. Det anslås at 2 millioner kg Pb frigjøres årlig fra hjulbalanseringsvekter i dekk bare i USA [70]. Pb 
finnes i tillegg i batterier i drivstoffdrevne kjøretøy. Dekk lekker også ut store mengder Zn i miljøet [9]. 
Sinkoksid (ZnO) brukes i dekkproduksjonen for å gi gummien ønskede egenskaper som varme- og 
slitestyrke og beskyttelse mot nedbrytning [70]. Zn frigjøres også fra kjøretøyer under bremsing [71]. 
Bilbremsing bidrar også betydelig til frigjøring av Cu på grunn av slitasje på bremsebeleggene [71]. Cu 
reduserer bremsestøyen og gjør bremsingen jevnere, men det frigjøres små mengder i prosessen. Cu 
brukes også i batterier til elektriske kjøretøy [72]. Det samme gjelder Ni, som brukes i litium-nikkel-
mangan-kobolt-batterier (Li-NMC). Ni er også forbundet med forkromming av bildeler [73]. Elementer 
som Al (i aluminiumlegeringer), Fe og krom (Cr) (i stål) har blitt brukt i flere deler av kjøretøyene, som 
motoren, hjulene, styresystemene og strukturen generelt [74–76]. Selv om disse materialene er ment 
å motstå nedbrytning, blir alle disse elementene påvist i avrenning fra veiene. 

Selv om noen av grunnstoffene er kjent for å være essensielle for biologiske funksjoner i begrensede 
konsentrasjoner (f.eks. Cr, Cu, Fe, Ni og Zn), kan forhøyede konsentrasjoner av disse grunnstoffene 
forårsake skadelige effekter på organismer som utsettes for dem. Andre grunnstoffer, som arsen (As) 
og Pb, har ingen gunstige biologiske roller. Cu er en kjent nevrotoksin for fisk, og svekker deres 
sensoriske evner [70]. Høye Zn-nivåer i jord kan påvirke planters metabolisme negativt, og det kan 
forårsake magesmerter og påvirke leveren hos mennesker [77]. Eksponering for Cr kan forårsake 
lungeirritasjon, kreft i luftveiene, leverforandringer og en økning i antall hvite blodlegemer hos 
mennesker [77]. Ni-eksponering er knyttet til ulike helseproblemer, blant annet luftveisproblemer og 
lungekreft [77]. Pb-toksisitet kan skade embryoer, forårsake atferdsendringer, påvirke hukommelsen 
hos zebrafisk, redusere vekt og reproduksjon hos meitemark, forstyrre enzymaktivering og opptak av 
sporelementer samt ha toksiske effekter på nyrene [78]. Det er kjent at det er svært kreftfremkallende 
hos mennesker, og det har blitt knyttet til sykdommer som diabetes og hjerte- og karsykdommer, og 
det kan blant annet forårsake nyre- og leverskader [78]. 

2.2 Organiske forurensinger 
Seks klasser av organiske mikroforurensinger ble jevnlig analysert i dette prosjektet. Tabell 1 viser en 
oversikt over, samt mulige kilder til, stoffene. Stoffer fra alle klassene har blitt funnet i vaskevannet 
fra Bjørnegårdtunnelen. 

Tabell 1: Undersøkte organiske mikroforurensninger, samt egenskaper og mulige kilder. 

Stoffklasse Egenskaper Trafikkrelaterte kilder  
Polysykliske aromatiske 
hydrokarboner (PAH) 

Kan virke kreftfremkallende, 
immumotoksisk eller 
hormonforstyrrende [38, 79] 

Ufullstendig forbrenning, 
eksos, utlekking fra dekk [5, 
80] 

Per- og polyfluoralkyl-
stoffer (PFAS) 

Termisk og kjemisk stabil, brytes svært 
langsomt ned i naturen, hoper seg opp 
i kroppen og kan være helseskadelige 
[81] 

Fortsatt noe usikker: 
Smøremiddel, antidogg på 
vinduer, bilvoks [81, 82] 

Benzothiazoler (BTH) Produsert i store mengder, høy 
vannløselighet, noen vanskelig å bryte 

Tilsetningsstoff i 
dekkproduksjon, 
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ned, knyttet til mange forskjellige 
biologiske effekter 

antikorrosjonsmiddel, UV-
stabilisator [16] 

Benzotriazoler (BTR) Resistent for biologisk nedbrytning og 
UV-nedbrytning, høy vannløselighet, 
effekt på akvatiske organismer [83–
85] 

Kjølevæske, frostvæske, 
antikorrosjonsmiddel, 
bremsevæske [86] 

Bisfenoler (BP) Kan virke genotoksisk, 
hormonforstyrrende [87] 

Tilsetningsstoff til plast, 
slanger, smøremidler, 
elektronikk, veimaling [87–89] 

Benzofenoner (BzP) Kan være akutt giftig eller genotoksisk 
[48, 90] 

UV-filter, elektrisk utstyr, 
kjøretøyfluff [89, 91] 

 

2.2.1 Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) 
PAH er en gruppe forbindelser som hovedsakelig består av to eller flere benzenringer bundet sammen 
i en flat struktur. De dannes ved ufullstendig forbrenning av organisk materiale eller gjennom 
geologiske prosesser, og kan ha både naturlig og menneskeskapt opprinnelse [92]. Naturlige kilder til 
PAH-forbindelser inkluderer for eksempel skogbranner [93], mens menneskeskapte kilder inkluderer 
veitrafikk [5] og industri [79]. Selv om mesteparten av forskningen har vært rettet mot de 16 PAH-ene 
som er prioritert av EPA, er dette en klasse forbindelser som består av et stort antall stoffer, både med 
og uten tilleggselementer som oksygen, nitrogen og svovel. Forbindelsene kategoriseres ofte basert 
på antall ringer. PAH-er med lav molekylvekt (LMW) har færre enn fire ringer, mens PAH-er med høy 
molekylvekt (HMW) har fire eller flere ringer [49]. Molekylstrukturene til den minste (naftalen, NAP) 
og en av de største (indeno(1,2,3-cd)pyrene, IND) PAH-forbindelsene er vist i Figur 2-1. Flere PAH-
forbindelser har blitt påvist i både partikkel- og gassfasen i eksos fra kjøretøy [80, 94, 95], som følge 
av forbrenning av fossilt brensel. Andre kjøretøyrelaterte kilder til PAH er slitasje på dekk som gir 
opphav til dekkpartikler [9], samt utlekking av PAH-forbindelser fra dekk [12]. 

 

 
NAP IND 

Figur 2-1: Illustrasjon av to polysykliske aromatiske hydrokarbonforbindelser; naftalen (NAP) til venstre og 
indeno(1,2,3-cd)pyrene (IND) til høyre. 

Flere PAH-forbindelser er kjent for å være kreftfremkallende, spesielt benzo(a)pyren (BaP) [79]. De er 
også potensielt skadelig for immunforsvaret og hormonforstyrrende stoffer [38]. Innånding, 
fordøyelse og hudkontakt er de viktigste eksponeringsveiene, og opptakshastigheten varierer med 
størrelsen og strukturen til PAH-forbindelsene. Kjernen til toksisiteten er PAH-forbindelsers evne til å 
binde seg til arylhydrokarbonreseptoren (AhR) [38]. Gjennom å binde seg til AhR kan det oppstå 
kreftfremkallende effekter, forstyrrelser av hormonsystemet og andre helseeffekter. I tillegg frigjøres 
vanligvis PAH som en blanding av flere forbindelser, og slike blandinger kan være mer potente enn 
effekten av enkeltstoffer [96]. 
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2.2.2 Per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS) 
PFAS er en omfattende gruppe av forbindelser som består av en hydrofil gruppe koblet til en hydrofob 
karbonkjede, der hydrogenatomene er helt eller delvis erstattet av fluoratomer [97]. Karbon-
fluoridbindingene gjør forbindelsene termisk og kjemisk stabile, og på grunn av strukturen har de både 
vannavstøtende og olje- og fettavstøtende egenskaper. Vanlige hydrofile grupper som er festet i 
enden av PFAS-forbindelser, er karboksylsyrer eller sulfonsyrer, som ofte har ulike egenskaper. 
Eksempler på de to funksjonelle gruppene er vist i Figur 2-2. PFAS-forbindelser kan også ha ulik lengde 
på karbonkjeden, noe som påvirker forekomsten og fordelingen av disse forbindelsene i miljøet. 
Langkjedede sulfonsyreforbindelser har seks eller flere karbonatomer i kjeden, mens langkjedede 
karboksylsyrer har sju eller flere karbonatomer [98]. Listen over kilder til disse forbindelsene er lang 
og omfatter blant annet produkter som er varme-, flekk-, olje-, fett- og vannbestandige, 
brannslukkingsapplikasjoner, smøremidler, maling, poleringsmidler, lim, emulgatorer og skummidler 
[81]. Det er påvist forhøyede konsentrasjoner av PFAS i overflateavrenningsvann, noe som indikerer 
trafikkpåvirkning [82]. 

  
PFPeA PFBS 

Figur 2-2: Illustrasjon av molekylstrukturen til perfluorpentansyre (PFPeA) til venstre og perfluorbutansulfonsyre 
(PFBS) til høyre. 

De to historisk sett mest kjente PFAS-forbindelsene er PFOA og PFOS, som har blitt påvist over hele 
verden [81]. PFOS er nå oppført som en persistent organisk miljøgift i Stockholm-konvensjonens 
vedlegg B (begrensning), mens PFOA er oppført i vedlegg A (eliminering). På grunn av de regulatoriske 
restriksjonene har de langkjedede PFAS-forbindelsene i stor grad blitt erstattet med kortkjedede [98]. 
Selv om kortkjedede PFAS-er er mindre potente til å bioakkumuleres, er de fortsatt like persistente 
som de langkjedede forbindelsene og har potensial til å akkumuleres i vannforekomster [98]. Hos 
mennesker har PFAS-forbindelser blitt observert å påvirke immunsystemet, forårsake 
skjoldbruskkjertelsykdommer og er knyttet til blant annet økt risiko for lever- og nyresykdommer og 
kreft [99]. Mens langkjedede PFAS-forbindelser kan bioakkumulere i den eksponerte organismen, 
oppstår det forhøyede konsentrasjoner av kortkjedede PFAS-er i organismen på grunn av høye 
eksponeringskonsentrasjoner. 

2.2.3 Benzotiazoler (BTH) og benzotriazoler (BTR) 
BTH og dets derivater utgjør en stor gruppe forbindelser, som alle har det til felles at de har en 
grunnstruktur som består av en benzenring koblet til en 1,3-tiazolring [52], som vist i Figur 2-3. De 
produseres i store mengder og har et bredt spekter av bruksområder. BTH er sannsynligvis mest kjent 
i bilindustrien for sin bruk som vulkaniseringsmiddel under produksjon av dekkgummi [16, 52, 62]. 
Slitasje av dekk under kjøring vil frigjøre slitasjepartikler, som kan lekke BTH-forbindelser ut i miljøet 
[9, 12]. BTH-forbindelser spiller også en viktig rolle som korrosjonshemmere i frostvæsker og som UV-
stabilisatorer i f.eks. plastprodukter [52]. De er løselige og persistente i miljøet [100], og de er biologisk 
aktive forbindelser som er knyttet til en rekke potensielle biologiske effekter. Flere BTH-forbindelser 
har vist seg å aktivere AhR, noe som videre kan føre til mutagene og kreftfremkallende effekter [101]. 
In vitro- og in vivo-hemming av skjoldbruskkjertelhormoner har også blitt observert for flere BTH-
forbindelser [102]. Toksisiteten varierer mellom forbindelsene. 2-(Tiocyanometylthio)benzothiazol (2-
SCNMeS-BTH), selv om det brytes raskt ned i naturen, er flere størrelsesordener mer giftig for Daphnia 
magna enn dets nedbrytningsprodukter [100]. 



Bakgrunn om utvalgte vannkvalitetsparameterne 
 

19 
 
 

  
BTH BTR 

Figur 2-3: Molekylstruktur av benzotiazol (BTH) til venstre og benzotriazol (BTR) til høyre 

Gruppen BTR og dens derivater består av en rekke forbindelser med en felles kjemisk struktur 
bestående av en benzenring som er kovalent bundet til en femleddet ring med tre nitrogenatomer 
[83], illustrert i Figur 2-3. De brukes blant annet i frostvæske, kjølemiddel, bremsevæske og som 
korrosjonshemmer [84, 86, 103]. De finnes derfor i de fleste trafikkpåvirkede områder. BTR-
forbindelser er kjent for å være motstandsdyktige mot UV- og biologisk nedbrytning, og deres 
vannløselighet gjør dem mobile i miljøet [83, 84]. Det er imidlertid observert dannelse av uoppløselige 
komplekser mellom Cu og flere BTR. Den potensielle toksisiteten til BTR involverer flere effekter. Akutt 
toksisitet for alger, dafnier og fiskeembryoer har blitt observert, noe som viser de potensielle 
effektene på vannlevende organismer [84, 85]. Kroniske effekter som hormonforstyrrelser i Daphnia 
magna har blitt observert for flere BTR-forbindelser [104], mens f.eks. de anti-østrogene effektene 
fortsatt er omdiskutert [86]. 

2.2.4 Bisfenoler (BP) 
Bisfenol-A (BPA) har blitt brukt til en rekke formål opp igjennom historien. Det har vært en viktig 
komponent i plastprodukter og finnes også i elektronikk, slanger, bilfluff, smøre- og hydraulikkoljer, 
samt veimerking [87–89]. Derfor er det en mikroforurensning som har blitt påvist i flere deler av 
miljøet, inkludert overvann fra veier [105]. Strukturen til BPA, som vist i Figur 2-4, gjør det til en kraftig 
hormonforstyrrende forbindelse, noe som har ført til restriksjoner i bruken av BPA [87]. Som følge av 
dette har industrien tatt i bruk flere andre bisfenoler (BP-er) med lignende struktur for delvis eller 
fullstendig å erstatte BPA [106]. 

  
BPA BPS 

Figur 2-4: Molekylstrukturen til bisfenol-A (BPA) til venstre og bisfenol-S (BPS) til høyre. 

Vanlige analoger som har blitt brukt for å erstatte BPA er bisfenol-AF (BPAF), bisfenol-B (BPB), bisfenol-
F (BPF), bisfenol-S (BPS) og bisfenol-Z (BPZ) [87, 107], med kilder som inkluderer plastproduksjon, 
elektronikk og bilinteriør (som for eksempel plast og tekstiler fra biler) [89]. Flere av disse 
forbindelsene har vist seg å føre til genotoksiske, hormonforstyrrende og oksidative toksiske effekter 
[87]. 

2.2.5 Benzofenoner (BzP) 
BzP-gruppen består av kjemikalier med samme grunnleggende kjemiske struktur, bestående av to 
benzenringer koblet sammen med en ketongruppe (illustrert i Figur 2-5 ved forbindelsen BzP). Ulike 
funksjonelle grupper festet til benzenringene gir dem deres unike strukturer [108]. Blant annet brukes 
BzP-forbindelser i plast som UV-filtre for å forhindre nedbrytning [89, 91]. De har også blitt funnet i 
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elektronikk og bilinteriør, med betydelig potensial for utlekking fra disse kildene [89], noe som 
indikerer at de kan være en kilde til BzP-er i overvann fra veier. 

  
Bzp Bzp-3 

Figur 2-5: Illustrasjon av kjemisk struktur til benzofenon (BzP) til venstre og benzofenon-3 (BzP-3) til høyre. 

BzP-3, en mye brukt derivat av BzP (Figur 2-5), har vist seg å forårsake akutt toksisitet hos flere arter, 
inkludert fisk, dafnier og alger [48]. Denne forbindelsen har også vist seg å være genotoksisk for 
koraller, og eksponering kan føre til korallbleking [90]. BzP-2 og BzP-3 har blitt observert å hemme 
uttrykket av AhR-genet i hypofysen [109]. 

2.3 Økotoksikologiske effekter av TVV 
Forurenset vann, som for eksempel avrenning fra veier, inneholder ofte en blanding av forbindelser. 
Dette skyldes at ulike forbindelser frigjøres samtidig, og at de brytes ned av lys eller mikroorganismer 

når de slippes ut i miljøet. Følgelig blir det svært 
utfordrende å foreta omfattende analyser av alle 
forbindelsene i en miljøprøve. En måte å løse dette 
problemet på er å prioritere forbindelser basert på 
toksisitet eller utbredelse. Denne metoden kan imidlertid 
grovt undervurdere den faktiske tilstedeværelsen eller 
toksisiteten til kjemikaliene i prøven [111], som illustrert i 
Figur 2-6. Et alternativ er å bruke en rekke effektbaserte 
bioassays for å vurdere prøvens toksisitet og effekten av 
kjente og ukjente forbindelser kvantitativt, uten å 
analysere hver enkelt forbindelse. Disse bioassayene 
benytter genmodifiserte cellelinjer som utviser spesifikke, 
målbare responser på ulike kjemiske forbindelser i 
miljøprøver. De kan brukes på ulike typer prøver, krever 
små prøvevolumer og har kortere eksponeringstid enn 
andre analyser [54, 110]. De mistenkte forbindelsene i 
prøven avgjør hvilke bioassays som er egnet. Basert på 
den observerte effekten i et bioassay kan det være mulig 
å identifisere de tilstedeværende forbindelsene på grunn 
av deres kjente virkemåte. En annen strategi er å 
kombinere de påviste kjemiske konsentrasjonene og de 
biologiske effektene av prøven ved hjelp av 
isfjellmodellering. Denne metoden sammenligner den 
bioanalytiske ekvivalente kvotienten (BEQ) for en effekt i 
en bioassay med konsentrasjonene fra den kjemiske 

analysen av den samme prøven [57]. Slike sammenligninger kan avgjøre om spesifikke forbindelser 
eller grupper av forbindelser står for de fleste observerte effektene, eller om de primære 
bidragsyterne til effektene forblir uidentifiserte. 

Effektbaserte triggerverdier (EBT) er et verdifullt verktøy for å vurdere om responser i bioanalysen kan 
ansees som trygge eller ikke. Hvert endepunkt i bioanalyser tildeles en individuell verdi som korrelerer 

 
Figur 2-6: Organiske mikroforurensninger 
som er påvist i vannprøver er bare toppen av 
isberget – det kan være mange andre 
mikroforurensninger til stede, inkludert 
transformasjonsprodukter og kjente og 
ukjente kjemikalier, som virker sammen i 
blandinger, og disse blandingseffektene kan 
fanges opp av bioanalytiske verktøy [110]. 
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med sikre konsentrasjoner av prioriterte og regulerte forbindelser [112]. Når BEQ målt i en vannprøve 
overskrider den tilsvarende EBT-verdien for en bestemt bioanalyse, indikerer det at de biologiske 
effektene overskrider den estimerte sikre terskelen, noe som nødvendiggjør vannrensing. 

2.3.1 Virkemåter for toksiske reaksjoner 
Når en organisme eksponeres for en ekstern forbindelse, kan det oppstå effekter grunnet flere 
virkemåter. Forbindelser kan være problematiske bare ved å være til stede i organismen, ved å utøve 
baseline-toksisitet, en uspesifikk forstyrrelse av cellemembranene som er kjent for å være en 
reversibel mekanisme [113]. Dette kalles også cytotoksisitet, som vanligvis kvantifiseres i bioassays 
ved hjelp av hvordan cellene vokser eller hvor mange celler som overlever [110]. En annen virkemåte 
forårsaker effekter på grunn av målrettet okkupasjon av eller binding til bestemte steder i organismen, 
noe som forårsaker en spesifikk effekt [113]. Ved eksponering for en ekstern forbindelse vil 
organismens forsvarsmekanismer samhandle med og gjøre den mindre giftig, og til slutt skille den ut 
av organismen. En toksisk respons vil imidlertid oppstå hvis eksponeringen overstiger det organismens 
forsvarsmekanismer kan fjerne. 

AhR er en transkripsjonsfaktor som spiller en viktig rolle i fjerne forurensninger [110]. Ved eksponering 
for selektive forbindelser, vanligvis dioksinlignende forbindelser som inneholder en benzenring, 
aktiveres AhR-gener som koder for flere enzymer som er involvert i metabolismen av forurensninger. 
Dette omfatter blant annet CYP1A1 og CYP1B1. Metaboliseringen gjør de uønskede forbindelsene mer 
vannløselige, slik at de lettere kan skilles ut. Under metabolismen av forurensninger kan det dannes 
reaktive mellomprodukter som blant annet kan forårsake DNA-skader. Avhengig av egenskapene til 
forbindelsene som aktiverer AhR, blir de enten metabolisert eller ikke metabolisert etter AhR-
aktiveringen, noe som fører til ulike (toksiske) effekter. 

Tilstedeværelsen av reaktive oksygenforbindelser (ROS) i en organisme, for eksempel 
oksygenradikaler, hydroksider eller hydrogenperoksid, kan forårsake lipidoksidasjon og, etter brudd 
på cellemembranen, skade på DNA og proteinskader som hemmer enzymatisk aktivitet [110]. Selv om 
cellene har tilpasset seg ROS ved å utvikle mekanismer for å bryte ned forurensningene, kan 
eksponering for miljøgifter som skaper ytterligere ROS eller elektrofile kjemikalier, legge ytterligere 
press på forsvarsmekanismene [114]. Dette vil indusere en oksidativ stressrespons på grunn av en mer 
omfattende uspesifikk interaksjon mellom en ekstern forbindelse og proteiner enn det 
forsvarsmekanismene kan takle. 

Nervesystemet er en kritisk del av en organisme, ansvarlig for signaloverføring mellom ulike deler av 
organismen. Likevel er det mottakelig for giftstoffer [115]. Et stoff som kalles nevrotoksisk, kan påvirke 
utviklingen, funksjonen og overlevelsen til nevronene i nervesystemet. I tillegg kan nevrotoksiske 
stoffer skade aksonene eller redusere myelinbelegget [110]. Utviklingsrelevante nevrotoksiske stoffer 
er forbindelser som påvirker utviklingen av nervesystemet, og kan blant annet hemme utveksten av 
nevritter. Denne nevronutveksten er viktig for forbindelsen mellom og funksjonen til nevroner og 
brukes som et endepunkt for nevrotoksisitet, der lengden på nevronet måles [110, 115]. 
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3 Metoder 

3.1 Beskrivelse av FoU-anlegget i Bjørnegårdtunnelen 
Felteksperimentene med testing av ulike rensemetoder ble utført i et pilotrenseanlegg i tilknytning til 
Bjørnegårdstunnelen, en veitunnel som ligger på europavei E16 i Sandvika i Bærum. Tunnelen består 
av to løp, hver 2,3 km langt, med enveiskjøring i to kjørefelt og vegger av glatte betongelementer. 
Årsdøgntrafikk (ÅDT) var på ca. 31 000 kjøretøy i 2022, hvorav 11 % var tunge kjøretøy [2]. Etter at 
tunnelen var vasket, rant TVV gjennom sandfang og oljeutskillere før det nådde 
sedimentasjonsbassengene, vekselvis i basseng 1 (388 m3) og basseng 2 (400 m3). Begge bassengene 
er ca. 3 m dype. Basseng 1 ble kun tilført TVV, mens basseng 2 i tillegg til TVV også mottok 
overflatevann fra tunnelen. Vannet ble lagret i 35 dager før videre rensing ble igangsatt. Et 
oversiktsbilde av renseanlegget i Bjørnegårdtunnelen, inkludert sedimentasjonsbassengene, er vist i 
Figur 3-1. Da sedimenteringsperioden var over, ble TVV pumpet ut fra midten av 
sedimentasjonsbassengets vannsøyle (på ca. 2 m dyp). 

Sedimentert TVV ble videre renset i pilotrenseanlegget som består av et posefilter, en membran og 
en adsorpsjonskolonne med GAC. Figur 3-1 viser et bilde fra bassengrommet og et flytskjema fra hele 
anlegget. Teknisk tegning for hele anlegget finnes i vedlegg 9.2. Anlegget ble prosjektert av 
Dr.Ing.A.Aas-Jakobsen AS og ViaNova Plan og Trafikk AS. Ansvarlig for bygging var AxFlow AS. Inrigo 
AS leverte membrananlegget. 

 

 
Figur 3-1: Bilde av bassengrommet med pilotrenseanlegget i Bjørnegårdtunnelen (øverst) og flytskjema for 
anlegget (nederst). 
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Det er viktig å presisere at alle sekundærrensetrinnene (dvs. posefilter, membranfilter og GAC-filter) 
ble kjørt hver for seg og bare én om gangen. For å skifte fra et rensetrinn til et annet måtte ventilene 
byttes om manuelt, og vannet ble pumpet fra sedimenteringsbassenget gjennom kun et rensetrinn. 
Når et rensetrinn var i gang, ble ventilene til de to andre rensetrinnene stengt. 

3.1.1 Posefilter 
Standard sekundær rensing i Bjørnegårdtunnelen var posefilter (Figur 3-2). Posefilteroppsettet besto 
av to parallelle løp, hvor hvert løp hadde to filtre i serie. Det første filteret i hver parallell hadde en 
porestørrelse på 5 µm og det andre filteret hadde en porestørrelse på 1 µm. Målet med posefilteret 
var å fjerne partikler som ikke ble fjernet under sedimentering. Posefiltrene ble i 2022 byttet ved hver 
tømming for å unngå at det tettes.  

  
(a) (b) 

Figur 3-2: Bilder av (a) selve posefilteret og (b) posefiltreringssystemet. 

3.1.2 Mikrofiltrering 
En membranfiltreringsenhet var en del av pilotrenseanlegget Figur 3-3, for å fjerne enda mindre 
partikler og kolloider enn i posefilteret. Det modulbaserte mikrofiltreringssystemet besto av flate 
membranmoduler laget av silisiumkarbid (SiC, 61,5 cm lange og 15,0 cm brede, Figur 3-4a) med en 
aktiv membranoverflate på 0,1752 m2 og en porestørrelse på 0,1 µm (Inrigo AS, Heimdal, Norge). 
Dette er 10 ganger mindre enn de minste posefilteråpningene, og kan fjerne deler av den kolloidale 
fraksjonen så vel som større partikler. Totalt ble 34 membranark pakket i én modulkonfigurasjon (Figur 
3-4b), og fem modulkonfigurasjoner inngikk i membranpiloten, noe som gir en total 
membranoverflate på ca. 30 m2. 

  
(a) (b) 

Figur 3-3: Membranpiloten i Bjørnegårdtunnelen (a) og plantegning over hvordan hele membransystemet ser ut 
(b) [116]. 
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Membranmodulene var nedsenket i TVV, og en vakuumpumpe skapte et transmembrantrykk (TMP) 
på rundt 0,06 bar i piloten. I tillegg ble permeabiliteten til vannet målt, og den lå vanligvis mellom 200 
og 1500 L/m2∙h∙bar. I starten ble membranen driftet med en membranflux på 80 L/m2*h, men den ble 
fort redusert ned til 50 L/m2*h på grunnen av hurtig nedgang i permeabiliteten. Renset vann ble 
samlet opp i en permeattank, og rant fra ut av renseanlegget derifra. For å redusere begroingen på 
membranoverflaten ble modulene luftet med faste intervaller på 15 sekunders lufting hvert 10. 
minutt. Når permeabiliteten ble for lav, TMP ble for høy eller mengden renset vann nådde en bestemt 
verdi, ble membranen tilbakespylt. Det ble brukt to typer tilbakespyling i Bjørnegårdtunnelen: 

1) Vanlig tilbakespyling: Renset vann fra permeattanken ble pumpet tilbake inn i membranmodulene 
og til sprinklerne. 

2) Kjemisk forsterket tilbakespyling (chemical enhanced backwash, CEB): Renset vann fra 
permeattanken ble pumpet tilbake inn i membranmodulene. Vannet ble blandet med syre (H2SO4) 
eller base (NaOH), der typen kjemikalie ble vekslet, og drysset over membranmodulene. 
Bløtleggingstiden med kjemikaliene som ble testet, var mellom 1 og 60 minutter. Hvor ofte CEB 
skjer, kunne endres manuelt, der produsentens standardinnstilling var at hver tredje 
tilbakespyling skulle være en CEB. 

Etter tilbakespyling ble vannet fraktet til en slamtank (Sludge Tank, Figur 3-3b) hvor pH ble justert før 
vannet ble slippet ut fra renseanlegget. Etter hvert forsøk ble membranmodulene rengjort med og 
lagret i vann fra springen. 

 

 
(a) (b) 

Figur 3-4: Keramisk membranplate av silisiumkarbid (a) og moduldesign (b) som ble brukt i politrenseanlegget 
[117]. 

3.1.3 Adsorpsjonskolonne 
Den tredje rensemetoden som ble undersøkt, var en adsorpsjonskolonne (Figur 3-5), fylt med 
regenerert GAC (0,5-3,5 mm kornstørrelse; CarboTech Pool W 1-3; CarboTech AC GmbH, Tyskland). 
Dette materialet ble laget ved å reaktivere tidligere brukt aktivt kull med en reaktiveringstemperatur 
på 850 °C. Adsorpsjonskolonnen var 220 cm høy og 95 cm i diameter, og ble kun kjørt nedstrøms 
gjennom hele forsøksperioden. I løpet av denne perioden ble filteret kjørt i omtrent 500 timer. Mellom 
hver kjøring ble GAC-filteret lagret tomt eller med rester av TVV inni. 
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I løpet av de fire årene renseanlegget har vært i operasjon (fra 
sommer 2019 til sommer 2023) har adsorpsjonsfilteret blitt 
byttet ut en gang (november 2022).  

3.1.4 Prosedyre for prøvetaking 
I løpet av prosjektperioden (2020-2023) ble TVV fra seks 
tunnelvasker brukt til å undersøke innholdet av TVV og 
renseeffektiviteten til posefilteret, membranfilteret og GAC-
filteret. En oversikt over datoer, type vask og 
oppsamlingsbasseng er vist i Tabell 2. Urenset TVV ble samlet 
opp direkte fra sedimentasjonsbassenget ved hjelp av en 
nedsenkbar pumpe ca. 0,5 m under vannoverflaten. En 
automatisk prøvetaker ble brukt til å ta prøver av sedimentert 
TVV rett før det gikk inn i sekundærrenseanlegget. Vannet 
som ble renset i enten posefilteret eller GAC-filteret, 
strømmet gjennom en stor beholder for eventuell pH-
justering før det ble sluppet til det kommunale 
avløpsvannsystemet (store, svarte rør øverst i Figur 3-1). Det 
var også i denne beholderen at prøvene av det pose- og GAC-
filtrerte TVV-vannet ble samlet inn. For 

membranfiltreringssystemet ble det installert en ventil på røret som forbinder membrantanken med 
permeattanken, der de membranfiltrerte TVV-prøvene ble samlet inn. 

Tabell 2: Oversikt over datoer for tunnelvask, type vask og hvilket basseng tunnelvaskevannet ble samlet opp i 
etter hver vask. En helvask innebærer at alle overflatene i tunnelen vaskes, mens en halvvask bare omfatter 
tunnelvegger, skilt, lys og veier [10]. 

Dato for tunnelvask Type vask Oppsamlingsbasseng 
27.11.20 Helvask med børster B2 
30.06.21 Helvask med børster B1 
12.10.21 Halvvask med børster B1 
02.03.22 Halvvask med børster B1 
24.08.22 Halvvask med børster B1 
21.10.22 Helvask med børster B2 

Mens prøver for vanlige vannkvalitetsparametere og sporelementer ble samlet inn i 20 L HDPE 
plastbeholdere eller 1 L PP-flasker, ble prøver for analyse av organiske mikroforurensninger samlet 
inn i 250 mL HDPE-flasker eller glassflasker. Flaskene ble vasket i oppvaskmaskin og skylt med destillert 
vann før prøvetaking. 500 mL eller 250 mL glassflasker (forhåndsrenset med metanol og etylacetat) 
ble brukt til bioanalyseprøvene. Prøvene ble oppbevart ved 10 °C under felteksperimentene på grunn 
av mangel på kjølelager. Etter retur til laboratoriet ble prøver for vanlige vannkvalitetsparametere og 
bioanalyser behandlet umiddelbart, og prøver for sporelementanalyser ble umiddelbart klargjort. 
Prøver for organisk analyse ble frosset ned ved -20 °C inntil videre prøveforberedelse. En 
oppsummering av prøveforberedelse, ekstraksjonsprosedyrer og analyse av vanlige 
vannkvalitetsparametere, sporelementer og organiske mikroforurensninger er gitt i kapittel 3.2. En 
mer detaljert beskrivelse er gitt av Vistnes et al. [58, 118]. 

3.2 Klargjøring og analyse av prøver 
Prøveforberedelse er vanligvis nødvendig før analyse av miljøprøver. Hvis de aktuelle analyttene er 
bundet til partikler, må de først løses opp i et egnet løsemiddel. Deretter er prøvematrisen ofte for 

 
Figur 3-5: Bilde av adsorpsjonskolonnen 
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kompleks til at analyseinstrumentene kan håndtere den, og prøven gjennomgår derfor en 
renseprosess for å fjerne for eksempel salter og andre interferenser. I tillegg er analyttene ofte til 
stede i svært lave konsentrasjoner, spesielt ved analyse av mikroforurensninger, og det er derfor en 
fordel med et trinn der analyttene oppkonsentreres. Til slutt brukes separasjonsteknikker for å spre 
analyttene, slik at de ikke overlapper med hverandre under deteksjonen. 

3.2.1 Vanlige vannkvalitetsparametere 
Vanlige vannkvalitetsparametere som pH, ledningsevne, turbiditet, totalt suspendert tørrstoff (TSS), 
totalt tørrstoff (TS), oppløst organisk karbon (DOC) og ioner, inkludert klorid (Cl-), nitrogendioksid 
(NO2

-), nitrat (NO3
-), fosfat (PO4

3-), ammonium (NH4
+), natrium (Na+), kalsium (Ca2+) og magnesium 

(Mg2+), ble målt i alle prøvene som ble samlet inn fra pilotforsøket. Før analysen ble delprøvene for 
analyse av DOC og ioner filtrert med et 0,45 µm polyetersulfon (PES) filter. 

3.2.2 Sporelementer 
For sporelementanalyse ble hver prøve delt i to. Den ene delen ble filtrert med et 0,45 µm PES-filter 
(som representerer den oppløste sporelementkonsentrasjonen, kalt oppløst fraksjon), og den andre 
ble ikke filtrert (som representerer den totale sporelementkonsentrasjonen, kalt total fraksjon). Alle 
delprøvene av sporelementer ble konserverte ved hjelp av surgjøring (salpetersyre, 65 %) før lagring. 
Før analyse ble totalfraksjonsprøvene oppsluttet i mikrobølgeovn med salpetersyre (65 %), en 
maksimumstemperatur på 245 °C og et maksimumstrykk på 120 bar. Oppslutningsprosessen varte i 
omtrent tre timer. En Agilent 8800 Triple-Quadrupole induktivt koblet plasma-massespektrometri 
(ICP-MS) ble brukt til å analysere følgende sporelementer: Al, As, Cr, Cu, Fe, Ni, mangan (Mn), Pb, Sb 
og Zn. For hver batch av metallprøvene fra totalfraksjonen som ble kjørt i mikrobølgeoppslutningen, 
ble det tatt med to blankprøver (2 mL salpetersyre, 65 %) for å kontrollere for kontaminering. Videre 
ble alle prøvene analysert i triplikater for å sikre reproduserbarheten i analysen. 

3.2.3 Klargjøring, ekstraksjon og analyse av prøver av organiske 
mikroforurensninger 

I dette prosjektet ble det brukt to metoder for prøveforberedelse og ekstraksjon. Den første metoden 
ble hovedsakelig brukt for å finne ut hvilke mikroforurensninger som var til stede i TVV. 
Prøvepreparering og ekstraksjon ble tilpasset for å finne de spesifikke forbindelsene som var av 
interesse. Den andre metoden ble brukt for å ha samme prøveforberedelse og ekstraksjonsprosedyre 
som for bioassayprøvene. Dette sikret at de samme forbindelsene som ble eksponert for cellelinjene, 
ble detektert i prøvene. Den andre metoden var mindre tilpasset spesifikke forbindelser og kunne 
detektere færre forbindelser. I begge metodene ble det inkludert prosedyreblanker (rene filtre for 
partikkelfraksjonen og destillert vann for den oppløste fraksjonen) for å ta høyde for potensiell 
kontaminering. Mellom hver tiende prøve under analysen ble det kjørt løsemiddelblanker og 
standarder på 50 µg/L (for PAH) eller 10 µg/L (for de andre stoffklassene) for å kontrollere for drift i 
analyseinstrumentet. Alle prøvene ble tilsatt internstandarder for å kvantifisere konsentrasjonene. En 
ekstern kalibreringskurve ble brukt til å kvantifisere PAH, mens matrikstilpassede 
kalibreringsstandarder ble brukt til å kvantifisere de øvrige organiske forbindelsesklassene. Alle 
analysemetoder er beskrevet mer detaljert i de tilhørende vitenskapelige publikasjonene. (kapittel 
7.1). 

Metode 1 for prøveforberedelse og ekstraksjon av organiske mikroforurensninger 
I denne metoden ble hver prøve delt opp i tre delprøver på 50 mL hver. Hver delprøve ble filtrert med 
et 0,7 µm glassmikrofiberfilter, som på forhånd hadde blitt brent i fire timer ved 450 °C for å redusere 
porestørrelsen til ca. 0,45 µm [119]. Dette resulterte i tre filtre (partikkelfraksjon, PF) og tre filtrater 
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(oppløst fraksjon, DF) per prøve. Filtrene, som inneholdt partikler større enn 0,45 µm, ble frosset ned 
ved -20 °C i minst 24 timer, og deretter frysetørket i 24 timer ved 0,94 mbar. De frysetørkede filtrene 
ble oppbevart ved romtemperatur inntil videre prosessering. Filtratene ble konservert ved surgjøring 
(saltsyre, 37 %, til pH < 3) og oppbevart ved 4 °C inntil videre analyse. 

Ett av filtrene og ett av filtratene ble brukt til å ekstrahere og analysere de 16 EPA PAH-ene i 
partikulære og oppløste fraksjoner i TVV-prøvene. Filteret ble ekstrahert med akselerert 
løsemiddelekstraksjon (ASE), som løser opp hydrofobe analytter fra den faste til den oppløste fasen. 
Filteret (PF) ble lagt i et kammer (en ASE-celle) som inneholdt kiselgur, kobberpulver og 
aluminiumoksidpulver for å rense prøven. Deretter ble cellen tilsatt en 1:1-blanding av aceton og 
diklormetan (DCM) og satt under trykk før løsemiddelblandingen ble transportert gjennom cellen, og 
ekstraktet ble samlet opp i oppsamlingsflasker. Disse ekstraktene ble inndampet til 0,5 mL, etylacetat 
ble tilsatt, og deretter ble ekstraktet filtrert med et 0,2 µm PES-filter. Filtratet (DF) ble utsatt for 
fastfaseekstraksjon (SPE) med C18-pulver som fast fase. SPE-kassetten som inneholdt den faste fasen, 
ble tilsatt metanol, DCM og vann før prøven ble lastet inn, alt ved hjelp av tyngdekraften. PAH-ene vil 
da feste seg til C18-pulveret mens resten av prøven renner gjennom. Deretter ble sylinderen 
sentrifugert, og PAH-ene ble eluert fra sylinderen ved å tilsette aceton og DCM. Begge ekstraktene 
(dvs. ett for PF og ett for DF) ble konsentrert under en nitrogenstrøm ned til 1 mL, og de konsentrerte 
ekstraktene ble oppbevart i 1,5 mL glass ved -20 °C før analyse. PAH-ekstraktene ble analysert ved 
hjelp av gasskromatografi-massespektrometri (GC-MS), der de ulike forbindelsene skilles fra 
hverandre basert på en temperaturgradient. Ved lave temperaturer vil de mest flyktige forbindelsene 
fordampe og bevege seg mot detektoren. Ved gradvis å øke temperaturen vil mindre flyktige 
forbindelser begynne å fordampe og bevege seg mot detektoren inntil alle interessante forbindelser 
er eluert og detektert. Et utvalg prøver ble også analysert ved hjelp av høyytelse væskekromatografi 
koblet til en diodearray-detektor og en fluorescensdetektor (HPLC-DAD-FLD) for å sammenligne 
deteksjonsevnen. For disse prøvene ble acetonitril brukt som det endelige løsningsmidlet i ekstraktet 
i stedet for etylacetat. 

Det andre filteret og filtratet ble brukt til å ekstrahere og analysere PFAS-er, BP-er og BzP-er i TVV. 
Filteret (PF) ble utsatt for væske-faststoff-ekstraksjon, en prosess der det faste stoffet senkes ned i et 
egnet løsemiddel, som i dette tilfellet var en 1:1-blanding av metanol og vann (surgjort til pH < 3 med 
saltsyre). Blandingen ble kraftig mikset, ultralydbehandlet ved 35 °C og deretter sentrifugert. 
Supernatanten ble samlet opp og fortynnet med surgjort vann (pH < 3 med saltsyre). Både det 
fortynnede PF-ekstraktet og filtratet (DF) ble utsatt for SPE med Strata-X-kassetter, på forhånd vasket 
med metanol og vann. PF-ekstraktene og DF-prøvene ble lagt på SPE-kassetten og tørket under 
vakuum. Forbindelsene ble eluert med en 1:1-blanding av metanol og acetonitril. Ekstraktene ble 
konsentrert under en nitrogenstrøm ned til 0,25 mL, og deretter fortynnet til 1 mL med en 1:1:2-
blanding av metanol, acetonitril og vann. Konsentrerte ekstrakter ble lagret i 1,5 mL glass ved -20 °C 
før analyse. Ekstraktene som inneholdt PFAS, BP og BzP, ble analysert ved hjelp av væskekromatografi-
massespektrometri (LC-MS/MS), der separasjonen av de ulike forbindelsene er basert på en 
løsemiddelgradient fra for eksempel høy til lav polaritet. I dette tilfellet vil de mest polare 
forbindelsene bli transportert først til detektoren. Etter hvert som den mobile fasen som transporterer 
forbindelsene til detektoren, gradvis blir mindre polar, vil de mindre polare forbindelsene bevege seg 
med løsemiddelet til alle forbindelsene er detektert. 38 PFAS-forbindelser, 6 BP og 5 BzP ble analysert 
i denne analysen. 

Det tredje filteret og filtratet ble brukt til å ekstrahere og analysere BTH-er og BTR-er i TVV. Samme 
prosedyre som beskrevet for filteret og filtratet for PFAS, BP og BzP ovenfor, ble brukt for disse 
prøvene fram til trinnet for fortynning av de konsentrerte ekstraktene. For ekstrakter med BTH og BTR 



  
 

28 
 

ble en 1:1 blanding av metanol og vann med 1 % maursyre brukt til å fortynne ekstraktene fra 0,25 mL 
til 1 mL. Konsentrerte ekstrakter ble lagret i 1,5 mL glass ved -20 °C før analyse. Ekstraktene ble videre 
analysert ved hjelp av LC-MS/MS. 7 BTH-er og 7 BTR-er ble undersøkt i denne analysen. 

Metode 2 for prøveforberedelse og ekstraksjon av organiske mikroforurensninger 

I denne metoden ble det bare brukt én delprøve på 50 mL. Delprøven ble filtrert med et 0,7 µm 
mikrofiberfilter av glass, som på forhånd hadde blitt brent i fire timer ved 450 °C for å redusere 
porestørrelsen til ca. 0,45 µm, noe som resulterte i et filter (PF) og et filtrat (DF). Filteret ble frosset 
ved -20 °C i minst 24 timer, og deretter frysetørket i 24 timer ved 0,94 mbar. De frysetørkede filtrene 
ble oppbevart i romtemperatur inntil videre behandling. Filtratet ble konservert ved surgjøring 
(saltsyre, 37 %, til pH < 3) og oppbevart ved 4 °C inntil videre analyse. 

Filteret (PF) ble behandlet på samme måte som filteret for PAH-analyse ovenfor. Ekstraksjonen ble 
utført med ASE, etterfulgt av konsentrasjon under en nitrogenstrøm, utskifting av løsemiddel til 
etylacetat og filtrering gjennom et 0,2 µm-filter. Ekstraktet ble deretter delt i tre like store deler. Den 
første delen ble brukt til PAH-analyse, som ble ytterligere konsentrert til nær tørrhet, og deretter ble 
etylacetat tilsatt til 1 mL og analysert ved GC-MS. Den andre delen ble brukt til analyse av PFAS, BP og 
BzP, som ble konsentrert til nesten tørr tilstand og deretter fortynnet til 0,1 mL med en 1:1:2-blanding 
av metanol, acetonitril og vann, og deretter analysert med LC-MS/MS. Den tredje delen ble brukt til 
analyse av BTH og BTR, som ble konsentrert til nesten tørrhet og deretter fortynnet til 1 mL med en 
1:1-blanding av metanol og vann med 1 % maursyre og analysert ved hjelp av LC-MS/MS. 

Filtratet (DF) ble utsatt for SPE, der Strata-X-kassetten ble kondisjonert med etylacetat, metanol og 
vann før prøven ble lastet inn. Etter at prøvene var ferdig lastet, ble sylinderen tørket under vakuum, 
og forbindelsene ble eluert med metanol og etylacetat. Ekstraktet ble deretter delt i tre like store 
deler, og alle tre delene ble inndampet til tørrhet under en nitrogenstrøm. Den første delen ble 
fortynnet til 1 mL med etylacetat for analyse av PAH ved GC-MS. Den andre delen ble fortynnet til 0,1 
mL med en 1:1:2-blanding av metanol, acetonitril og vann for analyse av PFAS, BP og BzP ved LC-
MS/MS. Den tredje delen ble fortynnet til 1 mL med en 1:1-blanding av metanol og vann med 1 % 
maursyre for å analysere BTH-er og BTR-er med LC-MS/MS. 

3.2.4 Klargjøring av prøver til bioanalyse 
Bioassayprøvene ble behandlet i henhold til Metode 2 beskrevet ovenfor. Kort fortalt ble 250 ml av 
TVV-prøven filtrert. Mens filteret (PF) ble frysetørket, ekstrahert med ASE og konsentrert til tørrhet, 
ble filtratet (DF) lagt på en Strata-X-kassett, eluert med løsemiddel og inndampet til tørrhet. Glassene 
med tørre prøver ble sendt til Helmholtz Centre for Environmental Research (UFZ - Leipzig) ved 
avdeling for celletoksikologi i Tyskland for bioanalytisk analyse. Tabell 3 gir en oversikt over de valgte 
bioanalysene. 

Som tidligere beskrevet, velges bioassays basert på de forventede forbindelsene som finnes i prøven, 
og de biologiske effektene de er kjent for å forårsake. I TVV indikerer tidligere litteratur at PAH-er vil 
være til stede i høye konsentrasjoner som er kjent for å være kreftfremkallende. AhR-CALUX-
bioassayet ble derfor valgt som en av bioassayene i dette prosjektet for å indikere aktivering av AhR, 
noe som kan indusere genotoksisitet eller mutagenisitet. AREc32-analysen indikerer oksidativt stress 
gjennom produksjon av oksiderende enzymer som følge av aktivering av 
antioksidantresponselementet (ARE). Flere forbindelser som er antatt å finnes i TVV, inkludert BPA, 
kan forårsake oksidativt stress i eksponerte organismer, noe som forklarer hvorfor den er tatt med i 
denne studien. Til slutt ble det inkludert et bioassay som undersøkte hemming av nevrittenes vekst 
ved å måle reduksjonen i lengden på nevrittene i SH-SY5Y-cellelinjen ved eksponering. Dette har 
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tidligere blitt brukt til å påvise nevrotoksiske effekter av mikroforurensninger i overflatevann og 
avløpsvann fra renseanlegg, som muligens inneholder mikroforurensninger som ligner på TVV. 

Tabell 3: Oversikt over bioanalysene som inngår i prosjektet, med målendepunkter, referansesubstans og 
referanse for hver bioanalyse. 

Navn på bioassay Endepunkt/effekt Referanseforbindelse Kilde 
AhR CALUX Activation of aryl hydro-carbon 

receptor (AhR) 
Benzo(a)pyrene Sossalla et al. 

[120] 
AREc32 Induction of oxidative stress 

response 
Dichlorvos Sossalla et al. 

[120] 
Neurite outgrowth 
inhibition 

Inhibition of neurite outgrowth Narciclasine Lee et al. [115] 

3.3 Sorpsjonsforsøk på laboratorieskala 
Et kolonneforsøk med ulike sorpsjonsmaterialer ble gjennomført for å undersøke ulike alternativer til 
GAC som sorbent i adsorpsjonskolonnen i Bjørnegårdtunnelen. I forsøket ble det brukt sedimentert 
TVV som ble samlet inn 27.09.2022 fra en tunnelvask i Bjørnegårdtunnelen som ble gjennomført 
24.08.2022. Vannet ble samlet i en industriell bulkcontainer. Materialene som ble brukt i forsøket var 
GAC (det samme som ble brukt i pilotforsøket i Bjørnegårdtunnelen), lag av LECA og olivin, og biokull. 
Sand fungerte som blankprøve. Disse materialene ble valgt på grunnlag av et forforsøk, der olivin, 
olivin kombinert med AC, zeolitt, GAC og LECA ble testet. Materialkarakteristikkene er presentert i 
Tabell 4.  Kolonnene som ble brukt som beholdere for adsorbentmaterialene, var 50 cm høye, 4,5 cm 
i diameter, laget av plast og hadde en ventil festet under hver kolonne for å regulere avløpsstrømmen 
og dermed kontrollere vannivået i kolonnen. De nederste 4 cm av kolonnen var fylt med sand som 
støttemateriale, etterfulgt av 14 cm med ulike adsorpsjonsmaterialer, noe som ga en total 
materialhøyde på 18 cm. Biokullet hadde ytterligere 4 cm sand i toppen av kolonnen for å unngå at 
det fløt til vannoverflaten. 

Tabell 4: Produktspesifikasjoner for de fem adsorbentmaterialene som ble brukt i denne studien. GAC = granulert 
aktivert karbon. 

Parameter LECA Olivin GAC Biokull Sand 
Kornstørrelse (mm) 0.5-2.0 1.6-3.0 0.5-3.5 0.6-2.4 1.2-2.0 
Bulkdensitet (g/mL) 0.91 1.6 0.44 0.19 1.5 
Sammensetning Varmebehandlet 

leire 
(aluminiumoksid-

silikater). 

Magnesium-
jernsilikat 

Reaktivert 
mineralsk, 
kullbasert, 

forhåndsbrukt 
aktivt kull. 

Ubehandlet 
trevirke, 

finsiktsrester av 
flisprodukt som 
forbrennes ved 

700 °C. 

Kvarts. 

To paralleller ble testet for hvert materiale, noe som ga totalt åtte kolonner. Strømmen av TVV inn i 
hver kolonne ble satt til 14 mL/min, noe som ga en kontakttid på 20 minutter (EBCT). Eksperimentet 
pågikk i 107 timer, noe som tilsvarer 285 kolonnevolumer. En prøve fra hvert sorpsjonsmateriale ble 
samlet inn annenhver time av forsøket som en sammensatt prøve av tre EBCT. Det innstrømmende 
sedimenterte TVV ble blandet gjennom hele eksperimentet for å opprettholde en homogen 
vannkvalitet i innløpet. Én prøve ble samlet inn daglig fra bulkbeholderen og analysert for alle 
relevante parametere. En skjematisk oversikt over oppsettet for adsorpsjonskolonneforsøket er vist i 
Figur 3-6, og bilder av kolonnene og vanntanken som ble brukt i forsøket, er vist i Figur 3-7. 
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Figur 3-6: Skjematisk fremstilling av oppsettet for adsorpsjonskolonneforsøkene. Det sedimenterte 
tunnelvaskevannet befinner seg i en industriell bulkbeholder (til venstre) og transporteres med pumper (i midten) 
til kolonnene som inneholder ulike sorpsjonsmaterialer (til høyre). 

Alle de innsamlede prøvene ble analysert for pH, turbiditet og ledningsevne. DOC og ioner (inkludert 
Cl- og Na+) ble analysert i hver fjerde prøve som ble samlet inn. Prøver for analyse av oppløste 
sporelementer ble analysert fra hver andre prøve som ble samlet inn frem til time 19 av 
eksperimentet, og deretter fra hver fjerde prøve som ble samlet inn frem til slutten av eksperimentet. 
Delprøver for analyse av organiske mikroforurensninger ble samlet inn fra hver åttende prøve som ble 
samlet inn fra avløpskolonnen gjennom hele eksperimentet. Bioassay-prøvene ble samlet inn rett 
etter start (etter 11 timer) og etter at eksperimentet var avsluttet (etter 107 timer). 
Prøveforberedelse, prosessering og analyse er de samme som beskrevet tidligere i kapittel 3.2. 

  
Industriell bulkcontainer Adsorpsjonskolonner 

Figur 3-7: Bilder av beholderen og adsorpsjonskolonnene som ble brukt i adsorpsjonskolonneforsøket. 
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4 Resultater og diskusjon 
De følgende delkapitlene gir et sammendrag av de viktigste resultatene som er oppnådd i prosjektet. 
De er basert på tre forskningsartikler som er publisert i vitenskapelige tidsskrifter. Flere detaljer er gitt 
i de respektive delkapitlene. 

4.1 Sammensetning av ferskt tunnelvaskevann og samligning med 
relevant, tilgjengelig litteratur 

Dette delkapittelet gir en oversikt over innholdsstoffene som ble funnet i urenset TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen, og funnene ble sammenlignet med litteratur som var tilgjengelig på det 
tidspunktet. Resultatene er basert på publikasjon II i kapittel 7.1  [58]. 

Målet med denne studien var å utvide kunnskapen om bestanddeler i TVV, og å evaluere den 
potensielle toksisiteten til disse forurensningene. Målene var å (1) undersøke forekomsten av 
sporelementer, PAH, PFAS, BTH, BTR, BP og BzP i den partikulære og oppløste fraksjonen av TVV; og 
(2) identifisere og evaluere den potensielle risikoen ved bestemte forurensninger basert på 
eksisterende databaser og risikovurderinger. Studien presenterer også en vurdering av hvilke 
miljøgifter som bør prioriteres for regulering, og foreslår kort mulige renseløsninger. Så vidt 
forfatterne kjenner til, er dette den første studien som undersøker PFAS, BTR, BP og BzP i TVV. 

4.1.1 Resultater og diskusjon 
4.1.1.1 Vanlige vannkvalitetsparametere 
De vanligste vannkvalitetsparameterne i TVV ble funnet å ligge i samme størrelsesorden som i andre 
studier som har undersøkt TVV, eller som er observert i andre relevante matriser som overvann, 
avrenning fra veier og sigevann fra avfallsdeponier. pH-verdien som ble målt i TVV fra Bjørnegård, 
varierte fra 7,4 til 8,9, i likhet med TVV fra andre tunneler [28, 121] og avrenning fra veier [31, 122–
124]. Dette kan tyde på at selv om det tilsettes såpe i vannet før tunnelen vaskes, påvirker det ikke 
pH-verdien i det resulterende TVV i vesentlig grad. I Norge brukes ofte drikkevann til tunnelvask, som 
vanligvis har en pH i samme område og er godt bufret, det vil si at pH-verdien praktisk talt ikke endres. 
Konduktiviteten i Bjørnegårdstunnelen, som varierte fra 726 til 1640 µS/cm, var høyere enn i de fleste 
målinger av avrenning fra veier, og høyere enn i en tunnel i Portugal (368-514 µS/cm [28]), noe som 
muligens skyldes avisingssalter som ble brukt i førstnevnte tunnel. Forhøyede Cl--konsentrasjoner i 
TVV etter vintersesongen (395-2260 mg/L) sammenlignet med sommer og høst (121-263 mg/L) støtter 
denne teorien. I tillegg lå NO2

- og NO3
- begge i området 1,18-4,65 mg/L, mens PO4

3- og NH4
+ ikke ble 

påvist. Turbiditeten i Bjørnegårdtunnelen varierte fra 24,6-741 NTU og varierte betydelig fra vask til 
vask. Lignende verdier har blitt rapportert for avrenning fra veier [31, 124–126]. Det kan forventes at 
TVV inneholder mer partikler enn annet vann, siden støvet ikke blir spredt på grunn av vind som i 
tilfellet med åpne veier. Mange tunneler feies før vasken, og vannet passerer sandfang på vei til 
sedimentasjonsbassenget, noe som bidrar ytterligere til å redusere turbiditeten. TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen inneholdt lavere konsentrasjoner av suspendert stoff (12,8-461 mg/L) enn andre 
norske tunneler (20,3-2180 mg/L [56]) og en tunnel i Portugal (680-1080 mg/L [28]), noe som 
sannsynligvis skyldes høyere trafikkmengder i noen av disse tunnelene eller lavere vaskefrekvenser, 
noe som gir partiklene mer tid til å akkumuleres. Partikler som når bassenget, kan også være finere og 
ha lavere tetthet, for eksempel TWP, sammenlignet med mineralske partikler som kanskje allerede er 
fjernet i sandfangene. Finere partikler vil fortsatt bidra til høye turbiditetsmålinger, men i mindre grad 
til SS. Til slutt var innholdet av DOC i området 8,26-29,7 mg/L, noe som er godt innenfor det som er 
rapportert i avrenning fra veier i Frankrike, Tyskland og USA [37-39,41]. Hovedbidragsyteren til DOC i 
TVV antas å være såpen, som hadde en DOC på 1,65 ± 0,06 g/L. I henhold til sikkerhetsdatabladet var 
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bensensulfonsyre (CAS 68411-30-3) og natriumlaurethsulfat (CAS 9004-82-4) de viktigste aktive 
forbindelsene. Den nøyaktige sammensetningen av såpen ble ikke undersøkt nærmere. Andre 
rapporterte kilder til DOC i avrenning fra veibanen er eksos fra kjøretøy, dekk- og 
asfaltslitasjederivater, smøremidler og oljer [127]. Det er verdt å merke seg at TVV muligens er mindre 
påvirket av utlekking fra organisk materiale som stammer fra det omkringliggende naturlige miljøet, i 
motsetning til avrenning fra veier, overvann eller sigevann fra deponier. 

4.1.1.2 Sporelementer 
Alle de analyserte grunnstoffene ble bestemt i både den totale og den oppløste fraksjonen av TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen (Figur 4-1). Totalkonsentrasjonene lå innenfor området for tidligere analyser av 
TVV [6], men de maksimale konsentrasjonene av grunnstoffer var minst ti ganger høyere i tidligere 
studier enn i Bjørnegårdtunnelen, noe som kan skyldes høyere trafikktall eller ulike 
prøvetakingsmetoder. Videre var totalkonsentrasjonene i denne studien lik avrenning fra veier [128, 
129] og urban avrenning [130, 131], men høyere enn i regn- og elvevann [128]. As, Cr, Cu og Zn 
oversteg terskelverdiene for god vannkvalitet i kystvann (henholdsvis 0,6 µg/L, 2,6 µg/L og 3,4 µg/L 
[18]), noe som indikerer et potensial for kroniske eller akutte toksiske effekter avhengig av stoffet og 
konsentrasjonen. Ved å beregne forholdet mellom observerte totalkonsentrasjoner og 
terskelverdiene for god vannkvalitet, vil det være nødvendig med en fortynning på faktor 15 for Cr, 66 
for Cu og 155 for Zn for å redusere konsentrasjonene til god vannkvalitet. 

 

Figur 4-1: Litteratursammenligning av sporelementer bestemt i tunnelvaskevann i total og oppløst fraksjon. Blå 
punkter representerer denne studien, mens de svarte punktene representerer ulike andre studier  [6, 8, 122, 128–
133]. 

I den oppløste fraksjonen (< 0,45 µm) var sporelementkonsentrasjonene i denne studien lavere enn 
de som er målt i andre tunneler [8], og lik eller lavere enn de som er målt i avrenning fra veier i dagen 
i USA, Frankrike, Nederland, Storbritannia og Australia [122, 129, 132–134]. Det var uventet at 
konsentrasjonene av TVV var like høye som i avrenning fra veier. Tunnelkonstruksjonen burde 
begrense spredningen av trafikkforurensning via vind eller regn, i motsetning til åpne veier. Faktorer 
som kan forklare de lignende konsentrasjonene, kan være høyere daglige trafikktall eller mindre 
vannmengder som samler opp veiforurensninger, noe som fører til høyere konsentrasjoner 
sammenlignet med TVV. 

Al, Fe og Pb ble hovedsakelig funnet i partikkelfraksjonen (> 89 % av den totale konsentrasjonen). De 
er kjent for å binde seg med partikler og vil felles ut som hydroksider og oksider i pH-området i TVV 
[135, 136]. Cr ble også generelt funnet i høyere konsentrasjoner i partikkelfraksjonen (55-97 %). For 
As, Cu, Mn, Ni og Zn varierte partikkelfraksjonens prosentandel sterkt fra vask til vask (henholdsvis 
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5,8-64 %, 19-85 %, 11-100 %, 19-79 % og 23-91 %). Disse sporelementene er mer vannløselige, og 
sorpsjonen til partikler kan påvirkes av andre ioner, for eksempel Cl- og Na+ [121]. 

4.1.1.3  Organiske mikroforurensninger 

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) 
PAH ble bestemt i både den partikulære og oppløste fraksjonen av TVV (Figur 4-2). Naftalen (NAP, ikke 
kvantifisert (n.q.)-185 µg/g, semi-kvantifisert), fenantren (PHE, n.q.-63,9 µg/g), fluoranten (FLT, n.q.-
27,7 µg/g), pyren (PYR, n.q.-7,84 µg/g), pyren (PYR, n.q.-7,84 µg/g) og benzo(a)pyren (BaP, n.q.-174 
µg/g, semi-kvantifisert) ble påvist i høyere konsentrasjoner i partikkelfraksjonen. NAP og BaP er 
tidligere rapportert i partikkelfasen av eksos fra kjøretøy [11, 80], og NAP, PHE, FLT, PYR og 
benzo(g,h,i)perylen (BgP) er rapportert i både uberørte og slitte dekk [9, 137]. Dette er indikasjoner 
på at PAH i TVV har sitt opphav i trafikken. NAP, PHE, FLT, PYR og BaP oversteg konsentrasjonene som 
tidligere er funnet i partikler fra veioverflater i tunneler (0,099-2,0 µg/g [5]) og sedimenter fra 
sedimentasjonsbasseng (n.q.-0,65 µg/g [138]). De forhøyede konsentrasjonene i TVV fra den aktuelle 
studien kan tilskrives variasjoner i årlig daglig trafikktall, og ulike typer og frekvenser av tunnelvask. 
En annen medvirkende faktor er at det ble brukt såpe under vaskingen av Bjørnegårdstunnelen, mens 
det ikke ble brukt i den forrige studien, noe som kan føre til at mer PAH mobiliseres fra tunnelen og 
ut i TVV [5]. Ettersom TVV strømmer fra tunnelbunnen til sedimentasjonsbassenget gjennom renner, 
sandfang, sluk og rør ved hjelp av tyngdekraften i Bjørnegårdtunnelen, kan de tyngste partiklene bli 
holdt tilbake allerede her. Dette kan føre til at de gjenværende partiklene er mindre eller lettere enn 
om de hadde blitt samlet opp direkte fra veien med feiemaskiner [5]. Partikler med mindre størrelse 
har som standard et større spesifikt overflateareal. Når ∑16PAH-konsentrasjonen normaliseres for 
partikkelvekten, forventes det derfor at TVV vil ha høyere partikkelkonsentrasjoner enn de andre 
matrisene. Lignende observasjoner ble gjort i en tidligere studie [5], der høyere konsentrasjoner av 
∑16PAH ble påvist i suspenderte partikler i TVV sammenlignet med det som ble funnet i partikler som 
ble samlet opp direkte fra veien av feiemaskiner. 

 

Figur 4-2: Litteratursammenligning av polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) påvist i tunnelvaskevann i 
partikulær (PF) og oppløst (DF) fraksjon. Fargede punkter representerer den aktuelle studien (blå = 
ekstraksjonsmetode 1, grønn = ekstraksjonsmetode 2), mens svarte punkter representerer ulike andre studier [5, 
7, 138, 139]. PAH-forbindelsene er ordnet etter økende ringnummer og vekt. 

I den oppløste fraksjonen ble NAP (n.q.-5,28 µg/L) og acenaften ((ACE), n.q.-17,8 µg/L) bestemt i de 
høyeste konsentrasjonene (Figur 4-2). Begge er rapportert i eksos fra kjøretøy [95]. I tillegg ble NAP, 
acenaftylen (ACY), ACE, PHE, PYR og benzo(a)antracen (BaA) funnet i sigevann fra nye og slitte dekk 
[12], mens andre studier ikke observerte noen signifikant utlekking av PAH fra dekk [9]. 
Regnvannspytter på fotballbaner dekket med gummigranulater, som stammer fra resirkulerte dekk, 
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viste konsentrasjoner av PHE, ACE, FLT, PYR og krysen (CHR) som oversteg 0,2 µg/L [140]. PAH-
forbindelser med høy molekylvekt (> 200 [141]) ble påvist i gummigranulater, men ble ikke påvist i 
regnvannspytter. Det samme ble observert i TVV fra Bjørnegårdtunnelen, noe som kan tyde på at bare 
PAH-forbindelser med lav molekylvekt lekker ut fra dekkslitasjepartikler. I denne studien var de 
maksimale konsentrasjonene av NAP og ACE høyere enn i Hanekleivtunnelen (henholdsvis 1,15 µg/L 
og ikke påvist (n.d.) [7]). I tillegg ble fluoren (FLU), PHE, antracen (ANT), FLT og PYR påvist i oppløst 
fraksjon av TVV fra Bjørnegårdtunnelen, i tilsvarende konsentrasjoner som rapportert i litteraturen 
for TVV [7], sigevann fra avfallsdeponier, overvann og avrenning fra veier [142]. 

I prøver fra tre av de fem vaskene var det partikkelfraksjonen som hadde de høyeste PAH-
belastningene i TVV. PAH med høy molekylvekt (CHR, benzo(b)fluoranten (BbF), benzo(b)fluoranten 
(BkF), BaP og BgP) ble utelukkende funnet i partikkelfraksjonen, mens PAH med lav molekylvekt enten 
hovedsakelig ble funnet i den oppløste fraksjonen (ACE, FLU og ANT > 94,1 % i oppløst fraksjon) eller 
i begge fraksjoner (NAP og PHE). Dette stemmer overens med tidligere studier som viser at PAH med 
lav molekylvekt er mer vannløselige enn forbindelser med høy molekylvekt [137]. 

Den totale konsentrasjonen av NAP, FLT, PYR, CHR, BkF, BaP og BgP overskred grenseverdiene for 
overflatevann [18], noe som indikerer potensial for kroniske effekter ved langtidseksponering. Ved å 
beregne forholdet mellom observerte konsentrasjoner og terskelverdiene ville en fortynning på 10 
være tilstrekkelig for de fleste forbindelsene, med unntak av FLT, PYR, BaP og BgP (her ville en 
fortynning på henholdsvis 55, 15, 21 700 og 235 være nødvendig). PAH-er er problematiske, 
hovedsakelig fordi de kan aktivere arylhydrokarbonreseptoren og potensielt indusere produksjon av 
metabolske enzymer og reaktive mellomprodukter som kan forårsake DNA-skader [110]. Tidligere 
studier har observert at EC50-verdiene avtok etter hvert som logKow økte, noe som tyder på økt 
toksisitet for PAH-forbindelser med høy molekylvekt [49]. Det har blitt fremmet forslag om strengere 
reguleringer av PAH i EUs miljøkvalitetsstandarder for overflatevann [20]. 

Per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS) 

Partikkelfraksjonen i TVV-prøvene inneholdt flere ulike PFAS-er (Figur 4-3), inkludert både kortkjedede 
(<7 C for perfluorkarboksylsyrer og <6 C for perfluorsulfonsyrer [98]) og langkjedede PFAS-er. Dette 
stemmer overens med flere andre studier som har funnet PFAS-er i f.eks. avrenning fra veier og 
parkeringsplasser [122], og gatefeiing [14], som stammer fra kjøretøy og veimiljøer [143]. 
Perfluorpentansyre (PFPeA, n.q.-0,590 µg/g) ble påvist i høyere konsentrasjoner i partikkelfraksjonen, 
etterfulgt av perfluoroktansyre (PFOA, n.q.-0,0172 µg/g), perfluornononansyre (PFNA, n.q.-9,81 ng/g), 
perfluoroktansulfonamid (PFOSA, n.q.-0,0217 µg/g), perfluorundekansyre (PFUnA, n.q.-6,62 ng/g) og 
perfluordekansulfonsyre (PFDS, n.q.-4,38 ng/g). Partikkelkonsentrasjonene av PFAS-er i denne studien 
er for det meste høyere enn det som er funnet i gatestøv (50-420 pg/g [14]) og avrenning fra byer 
(1,1-2,7 ng/g [144–146]). Høyere PFAS-konsentrasjoner i tunneler kan skyldes begrenset spredning 
og/eller at gatefeiing kan samle opp flere tunge partikler enn TVV, noe som gir en lavere konsentrasjon 
enn i TVV når det normaliseres for partikkelvekt. 

I den oppløste fraksjonen av TVV ble PFPeA (n.q.-1,26 µg/L), perfluorheksansyre (PFHxA, n.q.-0,243 
µg/L), perfluordekansyre (PFDA, n.q.-0,359 µg/L, semikvantifisert) og perfluorbutansyresulfonat 
(PFBS, n.q.-0,861 µg/L, semikvantifisert) bestemt i de høyeste konsentrasjonene. De fleste PFAS-ene i 
TVV ligger i samme størrelsesorden som f.eks. avløpsvann (1,0-76 ng/L [147]) og avrenning fra byer 
(1,2-9,0 ng/L [25,66,67]). PFPeA, PFHxA og PFBS var imidlertid minst ti ganger høyere enn tidligere 
rapportert i litteraturen. PFPeA ble funnet å være dominerende i avrenning fra veier og 
parkeringsplasser, noe som kan skyldes lokale kilder eller nedbrytning av andre PFAS-er [122]. PFAS-
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er har blitt påvist i smøreoljer til biler [148], på vinduer for å forhindre duggdannelse eller i voks til 
rengjøring av biler [149], noe som muligens kan forklare deres tilstedeværelse i TVV. 

 

Figur 4-3: Litteratursammenligning av per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS) bestemt i tunnelvaskevann i partikulær 
(PF) og oppløst (DF) fraksjon. Fargede punkter representerer den aktuelle studien (blå = ekstraksjonsmetode 1, 
grønn = ekstraksjonsmetode 2), mens svarte punkter representerer ulike andre studier [14, 82, 144, 150]. 

De fleste av PFAS-forurensningene som ble påvist, ble funnet i den oppløste fraksjonen, inkludert både 
kortkjedede (f.eks. PFPeA, PFHxA og PFBS) og langkjedede (f.eks. PFDA og perfluoroktansulfonsyre 
(PFOS)) PFAS-er. Mens kortkjedede PFAS forventes å forbli i vannsøylen på grunn av deres lave 
adsorpsjonspotensial [98], forventes langkjedede PFAS-er å adsorbere til suspendert partikulært 
materiale [151]. Bruken av såpe i tunnelvaskeprosessen kan forklare de høye konsentrasjonene av 
langkjedede PFAS-er i den oppløste fraksjonen. Tidligere studier har vist at akkumulering på 
skumbobler effektivt fjerner langkjedede PFAS-er [152, 153], og at sulfonsyrer fjernes mer effektivt 
enn karboksylsyrer [154]. Bobler som dannes under tunnelvask og prøvetaking, kan gjøre det lettere 
å løse opp langkjedede PFAS-er. Dette kan gi ytterligere innsikt i hvorfor det nesten ikke ble funnet 
noen PFAS-analog med sulfonsyrefunksjonell gruppe i partikkelfraksjonen i TVV. 

Bare PFOA og PFOS er regulert i miljøkvalitetskravene for overflatevann. Total PFOS overskred 
grenseverdiene for god vannkvalitet i to prøver (>0,13 ng/L, [15]) i TVV. En fortynningsfaktor på mer 
enn 124 ville være nødvendig for å redusere PFOS til under EQS. Det ble imidlertid påvist høyere 
konsentrasjoner av flere uregulerte kortkjedede PFAS-er. Det er observert at de negative effektene av 
PFAS øker med kjedelengden [155], noe som forårsaker både genotoksiske og oksidative 
stressresponser [156, 157]. Kortkjedede PFAS er nedbrytningsprodukter av langkjedede PFAS-er [158], 
i tillegg til at de brukes i større grad i industrien enn langkjedede PFAS i dag. Dette kan potensielt føre 
til skadelige konsentrasjoner av kortkjedede PFAS-er i miljøet [98]. Det har blitt foreslått å inkludere 
summen av 24 individuelle PFAS-er (inkludert kortkjedede og langkjedede PFAS-er) i EUs EQS for 
overflatevann, som en sum av PFOA-ekvivalenter på 0,0044 µg/L [20]. 

Benzotiazoler (BTH) og benzotriazoler (BTR) 

Benzotiazol (BTH), benzotriazol (BTR) eller derivater av disse ble påvist i alle TVV-prøvene fra 
Bjørnegårdstunnelen (Figur 4-4). For partikler ble 2-hydroksy-BTH (2-OH-BTH, 1,85-54,6 µg/g), 2-
morfolin-4-yl-BTH (2-M-BTH, n.q.-38,0 µg/g, semikvantifisert) og BTR (n.q.-135 µg/g, semikvantifisert) 
bestemt i de høyeste konsentrasjonene. Disse konsentrasjonene var en eller to størrelsesordener 
høyere enn det som tidligere er rapportert i gatestøv (opptil 0,51 µg/g [16]) og i partikler fra 
innløpsvann til renseanlegg (0,054-0,15 µg/g [159]). De høye konsentrasjonene i TVV kan skyldes 
tunneler som hindrer spredning via vind og regn. I tillegg kan TWP bidra til suspendert tørrstoff i TVV, 
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som inneholder ulike BTH-forbindelser. BTH, 2-M-BTH, 2-OH-BTH og 2-amino-BTH (2-NH2-BTH) ble 
alle påvist i bildekk [9, 52, 100], gatestøv og TWP [16, 160]. De mange bruksområdene til BTR som et 
antikorrosjonsmiddel og ultrafiolett stabilisator [17] kan ytterligere forklare de høye 
konsentrasjonene i TVV. En tidligere studie observerte at BTR og TTR korrelerte sterkt med Al, Cu, Fe 
og Zn i gatestøv (r = 0,84-0,99 [16]), noe som gjør dem til utmerkede markører for metallkorrosjon og 
forurensningens opprinnelseskilde. Derfor ble det utført en korrelasjonsanalyse med dataene for å 
undersøke potensielle korrelasjoner i TVV fra Bjørnegårdtunnelen. Det ble observert en positiv 
korrelasjon mellom partikkelfraksjonen BTR og partikulært Pb (r = 0,738), mens 4-metyl-1H-BTR (TTR) 
korrelerte positivt med partikulært Cr (r = 0,800) og Cu (r = 0,800). 

 

Figur 4-4: Litteratursammenligning av benzotiazol (BTH), benzotriazol (BTR) og deres derivater bestemt i 
tunnelvaskevann i partikulær (PF) og oppløst (DF) fraksjon. Fargede punkter representerer denne studien (blå = 
ekstraksjonsmetode 1, grønn = ekstraksjonsmetode 2), mens svarte punkter representerer ulike andre studier 
[16, 17, 144, 159, 161, 162]. 

I den oppløste fraksjonen av TVV fra Bjørnegårdstunnelen var BTR (0,205-74,0 µg/L), TTR (2,05-1950 
µg/L), BTH (n.q.-21,3 µg/L) og 2-OH-BTH (70,5-305 µg/L) til stede i de høyeste konsentrasjonene. Disse 
forurensningene, i tillegg til 2-NH2-BTH, BTR-5-karboksylsyre (BTR-COOH) og 2-M-BTH (innenfor 
0,0144-5,10 µg/L), ble påvist i tilsvarende eller opptil to størrelsesordener høyere konsentrasjoner enn 
de som tidligere er funnet i TVV (0,028-15 µg/L [163]) (Figur 4-4). Det bør også bemerkes at TVV-
matrisen viser lignende eller høyere konsentrasjoner av ulike BTH-er og BTR-er enn det som tidligere 
er rapportert i kommunalt avløpsvann og avløpsvann fra renseanlegg (n.d.-16 µg/L [159, 161, 164]). 
Denne observasjonen tyder på at TVV er en betydelig kilde til BTH-er og BTR-er i miljøet. En studie 
viste at ca. 16-19 % BTH ble utvasket fra dekk i en utvaskingsstudie [9], og i tillegg har 2-mercapto-BTH 
(2-S-BTH), 2-NH2-BTH og 2-OH-BTH blitt påvist i utlekkingsprodukter fra dekkslitasje [65]. Vann som 
ble samlet inn på en fotballbane med resirkulert gummigranulater fra bildekk som fyllmasse, inneholdt 
opptil 120 µg/L BTH [140], noe som ytterligere indikerer utlekking under naturlige forhold. BTH-
konsentrasjonen i TVV fra Bjørnegårdtunnelen er derfor sannsynligvis et resultat av utlekking direkte 
fra dekk eller TWP. BTR og TTR er kjente korrosjonshemmere [17], og forventes derfor å bli påvist i 
TVV. Oppløst BTR viste en positiv korrelasjon med oppløst Cu (r = 0,600), Mn (r = 1,00), Pb (r = 0,800) 
og Zn (r = 0,600), noe som kan indikere forurensningens opprinnelseskilde [16], mens det motsatte 
mønsteret ble sett for oppløst TTR og oppløst Al (r = -0,800), As (r = -1,00) og Cr (r = -1,00). 
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Majoriteten av BTH-er og BTR-er i TVV ble funnet i den oppløste fraksjonen (> 98 % for ∑7BTH-er og > 
50 % for ∑7BTR-er), noe som er forventet på grunn av deres vannløselighet [52, 84]. Dette står i 
kontrast til hydrofobe ∑PAH-er, som har en tendens til å være til stede i partikkelfraksjonen. BTH, TTR, 
2-NH2-BTH, BTR-COOH og 2-OH-BTH ble primært funnet i den oppløste fraksjonen (> 88 % av de totale 
konsentrasjonene). En tidligere studie fant at > 80 % av BTH, TTR og 2-OH-BTH befant seg i den 
oppløste fraksjonen [159]. Videre har BTH blitt estimert til å ha en lav logKOC (1,16-1,74, [142]), noe 
som forklarer den høye oppløste BTH-fraksjonen. 2-metyltiobTH (2-Me-S-BTH) og 2-M-BTH har høyere 
logKOC-verdier (henholdsvis 2,30-2,99 og 1,78-2,42), noe som forklarer hvorfor de svinger mellom å 
være i den partikulære eller oppløste fraksjonen. 5,6-Dimetyl-1H-BTR monohydrat (XTR) ble bare 
bestemt i den partikulære fraksjonen. 

For å få en indikasjon på giftigheten av BTH og BTR ble konsentrasjonene i TVV sammenlignet med 
ulike PNEC-verdier. BTH- og 2-OH-BTH-konsentrasjonene i TVV var høyere enn PNEC-verdiene for 
Daphnia magna i ferskvann (henholdsvis 19 µg/L og 33 µg/L [165, 166]), mens Daphnia magna PNEC 
på 107 µg/L for BTR [165] ikke ble overskredet i den aktuelle studien. Det bør imidlertid bemerkes at 
dette bare gir et begrenset innblikk i den generelle situasjonen, ettersom blandingen av disse stoffene 
med andre forurensninger potensielt kan føre til uønskede effekter. 

Bisfenoler (BP) 

I partikkelfraksjonen av TVV ble BPA (n.q.-0,464 µg/g) bestemt i de høyeste konsentrasjonene, 
etterfulgt av BPS (n.q.-0,539 ng/g) og BPAP (n.q.-0,946 ng/g) (Figur 4-5). BPA har flere trafikkrelaterte 
kilder, inkludert plastkomponenter i kjøretøy, asfalt og maling [88] og slitasje av dekk [167], som alle 
potensielt kan bidra til svevestøv i TVV. På grunn av de potensielle skadevirkningene av BPA finnes det 
i dag andre bisfenolanaloger på markedet, f.eks. BPS, BPAF og BPAP [87, 107]. BPS ble påvist i 
svevestøv i avrenning fra veier i Tyskland (0,7-6,1 ng/g [144]), i konsentrasjoner som er lavere enn de 
som her er påvist i partikler fra TVV. BPA, BPAP og BPS, blant andre BP, ble påvist i elektronisk avfall 
(4,7 ng/g til 22 µg/g) og bilfluff (1,1 ng/g til 6,7 µg/g) innsamlet fra gjenvinnings- og 
avfallshåndteringsanlegg i Norge [89], noe som indikerer at kjøretøy er en sannsynlig kilde til BP i TVV. 

 

Figur 4-5: Litteratursammenligning av bisfenoler (BP) bestemt i tunnelvaskevann i partikulært (PF) og oppløst 
(DF) fraksjon. Fargede punkter representerer den aktuelle studien (blå = ekstraksjonsmetode 1, grønn = 
ekstraksjonsmetode 2), mens de svarte punktene representerer ulike andre studier [107, 144, 168, 169]. 
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I den oppløste TVV-fraksjonen ble BPA (0,152-0,716 µg/L) og BPS (0,0203-0,0741 µg/L) bestemt i 
høyere konsentrasjoner i alle prøvene, mens BPAF og BPAP ble påvist i to prøver under LOQ. Lignende 
konsentrasjoner av BPA som i denne studien ble funnet i avrenning fra trafikkerte veier i Frankrike 
(0,28 µg/L [105]) og i tilførsler og utslipp av avløpsvann i Polen (0,69-0,78 µg/L [169]), sannsynligvis på 
grunn av utlekking fra TWP [167]. BPA og BPS ble også funnet å lekke ut fra e-avfall og bilfluff 
(henholdsvis 7,6 % og 83 % [89]). Det er interessant å merke seg at BPA som ble funnet i sigevann fra 
kommunale avfallsdeponier i Polen (14 µg/L [169]), var 20 ganger høyere enn i TVV i den aktuelle 
studien. I tillegg inneholdt avløpsvann i Slovenia høyere konsentrasjoner av BPAF og BPAP (n.d. -0,18 
µg/L [107]) enn det som ble funnet i TVV. Dette kan tyde på at trafikk og relaterte kilder ikke 
nødvendigvis er de viktigste bidragsyterne til BP i miljøet. 

De fleste BP finnes i den oppløste fraksjonen av TVV (>78 %). Ifølge Česen et al. [107] vil BP med 
logKOW < 4 primært forekomme i den oppløste fasen, noe som inkluderer BPS og BPA [170]. 
Forurensninger som BPAF og BPAP har logKOW-verdier > 4 og forventes å forekomme mer i den 
partikulære fraksjonen. Ettersom BPA og BPS er de viktigste bidragsyterne til de totale 
konsentrasjonene, kan dette forklare hvorfor mesteparten av ∑6BPs finnes i den oppløste fraksjonen. 

BPA etterligner østrogen ved å binde seg til østrogenreseptoren og er derfor regulert i 
miljøkvalitetsnormen for overflatevann [19]. Alle de totale BPA-konsentrasjonene som ble funnet i 
TVV, oversteg terskelverdiene for god vannkvalitet (0,15 µg/L, [18]), men ville vært under 
terskelverdien med en 5 ganger fortynningsfaktor. EC50 for Daphnia magna er ca. 10 mg/L [51, 171, 
172], noe som ikke ble overskredet i denne studien. Ulike BPA-analoger har varierende effekter, der 
BPS hadde lignende østrogene effekter som BPA i én studie [172], men betydelig lavere i en annen 
studie [173]. Ingen av BPA-analogene er regulert i Miljødirektoratets grenseverdier eller i EU-
direktivene [19]. 

Benzofenoner (BzP) 

BzP-2 (n.q.-0,00932 µg/g), BzP-3 (n.q.-0,0217 µg/g) og 4-hydroksy-BzP (4-OH-BzP, n.q.-0,00535 µg/g) 
ble påvist i partikkelfraksjonen av TVV (Figur 4-6). BzP-3 har blitt brukt som tilsetningsstoff i plast for 
å forhindre nedbrytning[91]. Slitasje på kjøretøydeler som inneholder BzP, kan bidra til oppvirvling av 
svevestøv og tilførsel av BzP til TVV. BzP-1, BzP-2, BzP-3 og 4-OH-BzP ble påvist i EE-avfall (0,0020-
0,028 µg/g) og bilfluff (0,0023-0,10 µg/g) [89], noe som indikerer en annen potensiell kilde til BzP i 
TVV. 
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Figur 4-6: Litteratursammenligning av benzofenoner (BzP) bestemt i tunnelvaskevann i partikulær (PF) og oppløst 
(DF) fraksjon. Fargede punkter representerer den aktuelle studien (blå = ekstraksjonsmetode 1, grønn = 
ekstraksjonsmetode 2), mens de svarte punktene representerer ulike andre studier [144, 169, 174–176]. 

I den oppløste fraksjonen av TVV ble BzP-1, BzP-2 og BzP-3 påvist i intervallene n.q.-0,0363 µg/L, mens 
4-OH-BzP ble påvist i de høyeste konsentrasjonene (n.q.-0,0810 µg/L, Figur 4-6). Konsentrasjonene av 
4-OH-BzP var høyere enn det som tidligere er påvist i innsjøer og sjøvann (n.d.-0,0084 µg/L [108]). 
BzP-1 ble bestemt i høyere konsentrasjoner i TVV enn i f.eks. elver som mottar avløpsvann fra et 
avløpsrenseanlegg (n.d.-0,0032 µg/L), men i lignende konsentrasjoner som de som er rapportert i 
innsjøer (n.d.-0,13 µg/L) i Slovenia og Kroatia [108]. Når det gjelder BzP-3, ble det rapportert 
konsentrasjoner som var flere størrelsesordener høyere enn de som ble funnet i TVV, f.eks. i innsjøer 
(0,038-0,82 µg/L [108]) og i avløpsvann fra norske avløpsrenseanlegg (0,29 µg/L [177]). En potensiell 
kilde til BzP til TVV kan være tappevannet som brukes til å vaske tunnelene. Et av 
drikkevannsreservoarene i Bærum kommune (Holsfjorden) er åpent for bading og fritidsaktiviteter, 
noe som potensielt kan eksponere denne vannforekomsten for solkremer som BzP. I tillegg ble det 
observert at BzP-2 og 4-OH-BzP i gjennomsnitt ble utvasket med henholdsvis 62 % og 14 % fra 
elektronisk avfall og bilfluff i en utlekkingsstudie [89], noe som indikerer at disse trafikkrelaterte 
kildene kan være potensielle kilder til BzP i TVV. 

De fleste av de totale BzP-konsentrasjonene i TVV ble bestemt i den oppløste fraksjonen (> 84 %). 
Ifølge Liu et al. [178] viser BzP-1, BzP-2 og 4-OH-BzP logKOW < 3, noe som forklarer hvorfor fordelingen 
mellom partikulær og oppløst fraksjon av TVV var sterkt forskjøvet mot den oppløste fraksjonen (> 91 
% i den oppløste fraksjonen). BzP-3, derimot, viste tendenser til å forekomme i begge fraksjoner (0-
100 %). BzP-er kan påvirke biologisk reproduksjon [179]. Alle de analyserte BzPene har negativ 
innvirkning på Daphnia magna (EC50-verdier på 2,01-48,3 mg/L [178]). Selv om BzP-er ennå ikke er 
regulert av EU, er BzP-3 for øyeblikket på EUs overvåkningsliste for prioriterte stoffer, med potensial 
for å bli inkludert i miljøkvalitetsnormen for overflatevann i fremtiden [180]. 

4.1.2 Miljømessige betraktninger rundt TVV-kvalitet 
Når man undersøker enkeltforurensninger, er det viktig å ta hensyn til at alle disse kjemikaliene 
opptrer som en blanding i TVV. Kjemikalieblandinger kan ha andre effekter enn enkeltforbindelser [96, 
181, 182]. Derfor er det viktig å evaluere blandinger for å vurdere toksisitet. Ofte mangler det data for 
pålitelige toksikologiske forskrifter for enkelte kjemikalieklasser. For å bøte på dette kan man beregne 
eller estimere konverteringsfaktorer. For eksempel ble det foreslått relative potensfaktorer (RPF) for 
PFAS for nettopp dette formålet [183]. Disse RPF-verdiene ble brukt til å beregne PFOA-ekvivalenter i 
TVV. Ved bruk av de mest konservative estimatene varierte PFOA-ekvivalentene fra n.q. til 0,13 µg/g 
i den partikulære fraksjonen og fra 0,015 til 3,9 µg/L i den oppløste fraksjonen i prøver fra 
Bjørnegårdstunnelen. Dette tilsvarer god vannkvalitet i henhold til Miljødirektoratets grenseverdier 
[18]. EUs drikkevannsdirektiv begrenser imidlertid den totale summen av PFAS-er til 0,10 µg/L [184]. I 
tillegg er et EU-forslag om en total sum av 24 PFAS-er som PFOA-ekvivalent EQS for overflatevann på 
0,0044 µg/L under vurdering, noe som er minst tre ganger lavere enn i TVV i den aktuelle studien. 

PFAS, BTR, BP, BzP og noen individuelle BTH i TVV er rapportert i signifikante konsentrasjoner for 
første gang. Det er derfor svært viktig å evaluere de økologiske og miljømessige konsekvensene av 
TVV-utslipp. Sammenlignet med gjeldende miljøkvalitetsstandarder ble As, Cr, Cu, Zn, NAP, FLT, PYR, 
CHR, BkF, BgP, PFOS og BPA funnet å overskride terskelverdiene for god vannkvalitet ved flere 
anledninger, men mange forurensende stoffer som i dag ikke er regulert, ble påvist i høye 
konsentrasjoner, for eksempel PFPeA, PFHxA, PFDA, PFBS, TTR, BTH, 2-OH-BTH og 4-OH-BzP. For å 
evaluere de potensielle negative konsekvensene av tilstedeværelsen av disse uregulerte 
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forurensningene i TVV, ble de sammenlignet med en PMT-scoringsdatabase utarbeidet av Hartmann 
et al. [26]. Denne metoden rangerer kjemikalier basert på deres persistens (P), mobilitet (M) og 
toksiske (T) egenskaper, og beregner en PMT-score, som presenteres i en database med åpen 
kildekode [26]. Databasen inneholdt alle EPA 16 PAH-er, flere kort- og langkjedede PFAS og flere BTH, 
BTR, BP og BzP. Av de forurensende stoffene som ble bestemt i denne studien, var to PAH-er (NAP og 
PYR) og 12 PFAS-er (PFPeA, PFHxA, perfluorheptansyre (PFHpA), PFOA, PFNA, PFDA, PFUnA, PFBS, 
perfluoropentansulfonsyre (PFPeS), PFOS, 1H,2H-perfluoroktansulfonat (6:2 FTS) og 1H,2H-
perfluordekansulfonat (8:2 FTS)) kategorisert i PMT-score-databasen som å ha et svært høyt PMT-
potensial (Figur 4-7). I tillegg ble sju PAH-er (PHE, FLT, CHR, BbF, BkF, BaP og BgP), to PFAS-er 
(perfluortetradekansyre (PFTDA) og PFDS), 2-NH2-BTH, BPA og 4-OH-BzP estimert til å ha et høyt PMT-
potensial. En oversikt over disse er vist i Figur 4-7. Arp et al. [185] kategoriserte BTR som vPvM og 
PMT, mens ANT ble kategorisert som ikke PTM. Oppsummert gir dette en klar indikasjon på at flere 
av de regulerte og uregulerte miljøgiftene er persistente, toksiske og/eller mobile, og at de bør 
overvåkes regelmessig i TVV. I tillegg bør fremtidige reguleringer i det minste inkludere uregulerte 
PMT-forurensninger. 

 

Figur 4-7: Tilgjengelige persistens-, mobilitets- og toksisitetsscorer (PMT) for polysykliske aromatiske 
hydrokarboner (PAH), per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS), benzotiazoler (BTH), benzotriazoler (BTR), bisfenoler 
(BP) og benzofenoner (BzP) bestemt i TVV [26]. Tallene under de ulike forurensningsklassene representerer antall 
forurensninger i TVV og PMT-listen / forurensninger i TVV, men ikke i PMT-listen. 

Selv om de presenterte funnene helt klart utvider kunnskapen om TVV-kvalitet, er det trygt å anta at 
de fortsatt bare representerer toppen av isfjellet, og at det sannsynligvis finnes mange flere ukjente 
forurensninger og deres omdanningsprodukter i vannet [111]. Dette inkluderer f.eks. andre 
dekkrelaterte forurensninger som 6PPD-quinon og 1,3-difenylguanidin [186], eller 
organofosfatholdige flammehemmere i bilstøv [187]. Partikler kan dessuten fungere som et reservoar 
for forurensende stoffer, som dokumentert i denne studien, som kan lekke ut i vann under skiftende 
miljøforhold. Basert på denne evalueringen konkluderes det med at TVV bør renses før utslipp for å 
unngå betydelig miljøskade, og at regelverket bør strammes inn. 

De gjeldende forskriftene for TVV, som fastsettes av fylkesmennene for hver enkelt tunnel, omfatter 
hovedsakelig pH, suspendert tørrstoff, sporelementer, PAH og PCB, men dette utelater flere andre 
forurensningsklasser som ble funnet i denne studien, som PFAS, BTH, BTR og BP. Dette er også tilfellet 
i andre land, der grenseverdier for organiske mikroforurensninger fortsatt i stor grad mangler [1]. En 
utvidet fremtidig regulering må inkludere mer mobile, hydrofile forurensninger, som for det meste 
mangler i dag, og ideelt sett inkludere noen av PMT-stoffene, som PFPeA, PFBS, BTR og 4-OH-BzP. I 
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tillegg bør etablerte markører for visse forurensningstyper legges til, som 2-M-BTH, 2-OH-BTH og 2-S-
BTH, som indikerer utlekking fra TWP. Alle disse miljøgiftene er funnet i betydelige konsentrasjoner i 
TVV. I tillegg anbefales det å vurdere effektbaserte bioassays. Bare slike verktøy kan gi innsikt i de 
samlede miljøeffektene som kan forventes å forårsakes av TVV-utslipp, ved også å vurdere effektene 
av uutforskede forurensende stoffer som finnes i vannet, og blandingseffektene som forårsakes av 
dem [111]. Hvis reguleringen utvides med de omtalte miljøgiftene og det kreves at de fjernes fra TVV, 
kan det forventes at den generelle vannkvaliteten vil bli dramatisk forbedret, siden mange andre 
miljøgifter som standard vil bli fjernet samtidig. 

Tunneler som ikke har noen form for rensing, anbefales på det sterkeste å bli oppgradert, med 
potensiell rensing rettet mot både partikkelbundne og oppløste forurensninger. Dette vil være av stor 
betydning, ikke bare for tunneler som slipper TVV direkte ut i miljøet, men også i tilfeller der TVV 
slippes ut til det kommunale kloakksystemet. Persistente og mobile forurensninger oppfattes som 
utfordrende å fjerne gjennom konvensjonelle renseanlegg, noe som vil ha negativ innvirkning på 
resipientene eller potensiell gjenbruk av det rensede avløpsvannet eller slammet. Rensing bør være 
teknisk og økonomisk gjennomførbart, siden TVV kan klassifiseres som en punktkilde. 
Sedimentasjonsbasseng har allerede blitt installert i flere norske tunneler for å redusere 
partikkelbelastningen [3]. Infiltrasjon er også tatt i bruk i enkelte regioner, men det forventes at det 
vil være vanskelig å eliminere de mobile forurensningene som er identifisert i denne studien. Derfor 
er det nødvendig med grundige tester før man går videre med implementeringen. I tillegg kan 
innføring av koagulering sammen med filtrering ha potensial til å akselerere eller ytterligere forbedre 
fjerningen av partikler. Lovende resultater er oppnådd i laboratorieforsøk [47], men det mangler 
fortsatt felttesting av disse metodene. Bruk av aktivert karbon (AC) kan også føre til en reduksjon i 
konsentrasjonene av oppløste organiske og uorganiske forurensninger i TVV gjennom adsorpsjon og 
forhindre at mange PMT-forurensninger slippes ut i miljøet, men også her mangler felteksperimenter 
for å underbygge dette. Til slutt er det viktig å ta hensyn til de logistiske begrensningene som er 
forbundet med implementeringen av rensesystemer. I noen tilfeller er det kanskje ikke nok plass til å 
etablere et rensesystem på stedet, eller driftskostnadene ved flere renseanlegg i et gitt område kan 
være høye. I slike tilfeller kan mobile rensesystemer, som kan flyttes til ulike tunneler, være et godt 
alternativ. 

4.1.3 Konklusjoner 
Denne studien viser at TVV er en kompleks blanding som inneholder mange flere organiske 
mikroforurensninger enn tidligere rapportert. Sammenligningen av litteratur om vannkvalitet tyder på 
at funnene fra denne studien også kan overføres til andre land der tunneler er en integrert del av 
veiinfrastrukturen. Til tross for potensielle variasjoner i forurensningssammensetningen i TVV på tvers 
av landegrensene, er materialene som kjøretøyene består av, stort sett de samme, noe som resulterer 
i et potensial for utslipp av høye konsentrasjoner av farlige forurensninger til miljøet. 

- Det ble påvist en rekke forurensninger som ikke har blitt undersøkt i TVV tidligere, blant annet 
kort- og langkjedede PFAS, BTH, BTR, BP og BzP. 

- Al, Fe, Pb og HMW PAH ble hovedsakelig påvist i partikkelfraksjonen, mens de fleste PFAS, BTH, 
BTR, BP og BzP hovedsakelig ble funnet i den oppløste fraksjonen. 

- Konsentrasjonene av PAH, PFAS, BTH og BTR var høyere enn det som er rapportert i andre 
relevante matrikser, som for eksempel avrenning fra veier og avløpsvann. 

- As, Cr, Cu, Zn, NAP, FLT, PYR, CHR, BkF, BgP, PFOS og BPA oversteg de anbefalte grenseverdiene 
for god vannkvalitet. 
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- Flere PAH, PFAS, i tillegg til enkelte BTH, BTR, BP og BzP, er klassifisert som PMT og er av særlig 
miljømessig betydning. 

- Rensing av TVV bør være rettet mot både partikler og oppløste forurensninger. Foreslåtte 
teknologier for fremtidig testing omfatter sedimentering eller filtrering for fjerning av partikler, 
eventuelt med hjelp av koaguleringsmiddel, og adsorpsjon på f.eks. aktivt kull for reduksjon av 
oppløste forurensninger i TVV. 

Denne studien bidrar til å forbedre kunnskapen om innholdsstoffer i TVV. De bestemte forbindelsene 
gir et godt utgangspunkt for fremtidig forskning. Fremtidige studier bør inkludere enda flere vasker 
for å få en bedre database for mer pålitelig korrelasjon mellom individuelle forurensninger. Det bør 
også undersøkes hvordan såpe påvirker miljøgifter, ettersom denne studien allerede har presentert 
noen potensielle indikatorer for effekter. 

Det kan forventes at utslipp av urenset TVV vil ha en negativ innvirkning på vannmiljøet. Derfor 
anbefales det å utvide de gjeldende forskriftene om vannkvalitet og TVV i Norge ved å inkludere 
forurensninger som er kategorisert som å ha et høyt PMT-potensial, som PFPeA, PFBS, BTR og 4-OH-
BzP. I tillegg bør vanlige markører for trafikkforurensning vurderes, som 2-M-BTH, 2-OH-BTH og 2-S-
BTH, som indikerer utlekking fra TWP. Det antas at de nylig påviste forurensningene bare 
representerer toppen av et isfjell, og at mange andre forurensninger fortsatt er ukjente. For å finne ut 
av dette anbefales det å vurdere effektbaserte bioassays. Bare slike verktøy kan gi innsikt i de samlede 
miljøeffektene som kan forventes å bli forårsaket av TVV-utslipp, ved også å vurdere effektene av nye 
forurensninger i vaskevannet og effektene som forårsakes av blandingen av alle stoffene samlet. 
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4.2 Renseeffekt av de ulike rensetrinnene i FoU-anlegget i 
Bjørnegårdtunnelen 

Kapittelet oppsummerer funnene fra feltforsøkene i Bjørnegårdtunnelen, oppnådd etter drift av 
pilotrenseanlegget. Resultatene er basert på publikasjon III vist i kapittel 7.1 [59]. 

4.2.1 Resultater og diskusjon 
4.2.1.1 Effekt av behandling på partikler og partikkelassosierte forurensninger 
Urenset TVV hadde en gjennomsnittlig turbiditet på 400±240 NTU og en gjennomsnittlig TSS-
konsentrasjon på 280±150 mg/L. Sedimentering reduserte disse verdiene med omtrent én 
størrelsesorden (Figur 4-8). Denne reduksjonen er viktig ettersom partikler som dekkslitasje og 
mikroplast kan bidra til transport og utlekking av skadelige forurensninger i miljøet [22, 23]. Den 
forlengede sedimenteringsperioden på 35 dager sammenlignet med konvensjonell vannrensing antas 
å føre til at de resterende partiklene har en størrelse i eller nær det kolloidale området og en tetthet 
som ligner på vann, i samsvar med standard sedimenteringsteori. Denne observasjonen stemmer 
overens med funnene til Gomboš et al. [188], som indikerer at restpartiklene etter sedimentering 
primært er innenfor størrelsesområdet 0,16 til 0,18 µm. Påfølgende posefiltrering med 1 µm 
porestørrelse reduserte ikke turbiditeten ytterligere, noe som bekrefter fjerningen av større partikler 
under den første sedimentasjonen og støtter tilstedeværelsen av kolloidale partikler. Til tross for økt 
turbiditet og TSS-konsentrasjon etter vintervasken 02.03.2022, forble mengden gjenværende partikler 
den samme for alle vaskene etter sedimentering. Mikrofiltrering med en porestørrelse på 0,1 µm 
reduserte turbiditeten effektivt til 1,5±0,6 NTU, noe som indikerer at en betydelig andel av 
restpartiklene faktisk er kolloidale, i størrelsesorden 0,1 til 1 µm. GAC-filteret reduserte den 
gjennomsnittlige turbiditeten noe gjennom dybdefiltrering, selv om denne endringen ikke var 
statistisk forskjellig fra sedimentert TVV. Akkumulerte faste stoffer på GAC-overflater kan svekke 
adsorpsjonseffektiviteten på grunn av blokkering av porer eller hindret diffusjon, noe som kan gjøre 
det nødvendig å foreta tilbakespyling etter hvert. 

 

Figur 4-8: (a) Turbiditet og (b) totalt suspendert tørrstoff i urenset og renset tunnelvaskevann. 
Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall er presentert basert på fem forskjellige vasker i 
Bjørnegårdtunnelen. Ytterligere *-ikoner representerer identifiserte ekstremverdier. Sed. = sedimentert TVV, Bag 
filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

Al, Cr, Fe, Mn, Ni, Pb og Zn var hovedsakelig assosiert med partikler i ubehandlet TVV (Figur 4-9). Etter 
sedimentering ble konsentrasjonene av partikkelbundne elementer redusert med over 73 %, noe som 
resulterte i 430±60 µg/L Alpart, 1,9±0,7 µg/L Crpart, 550±90 µg/L Fepart, 12±5 µg/L Mnpart, 1,2±0,2 µg/L 
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Nipart, 0,86±0,10 µg/L Pbpart og 68±33 µg/L Znpart. Denne reduksjonen korrelerer med den reduserte 
turbiditeten og TSS, noe som tyder på at disse elementene først og fremst er knyttet til tilstrekkelig 
store partikler som fjernes via sedimentering. Al og Fe har dessuten en tendens til å felles ut som 
oksider eller hydroksider, mens As og Cr potensielt kan ufelle ut sammen med Fe og Al [189, 190]. 
Spesielt var konsentrasjonene av Alpart, Aspart, Mnpart og Znpart marginalt forhøyet etter vintervasken 
02.03.2022, men konsentrasjon etter sedimentering samsvarte med andre vasker. Selv etter 
sedimentering forble konsentrasjonene av Alpart, Cupart, Fepart, Pbpart og Znpart mellom 1,5 (Fe) og 18 (Al) 
høyere enn deres oppløste motparter. 

Sedimentering etterfulgt av mikrofiltrering viste høyest effektivitet i fjerning av Alpart (100 %), Aspart (90 
%), Crpart (99 %), Fepart (100 %) og Mnpart (99 %) (Figur 4-9), noe som indikerer effektiv kolloidal fjerning. 
Pbpart-konsentrasjonen økte under membranfiltrering (fra 0,86±0,10 µg/L til 4,7±1,6 µg/L), noe som 
sannsynligvis skyldes materialene som ble brukt i membransystemet og tilhørende komponenter. 
GAC-filteret reduserte Alpart, Crpart, Nipart og Znpart fra sedimentert TVV noe, noe som bekrefter 
effektiviteten til mekanismer for dybdefiltrering; likevel var fjerningseffektiviteten betydelig lavere 
enn den som ble oppnådd ved membranfiltrering. Posefiltrering klarte ikke å redusere 
partikkelkonsentrasjonen av noe element i forhold til sedimentert TVV, antagelig på grunn av 
utilstrekkelig partikkelfjerning. Cupart ble ikke redusert nevneverdig gjennom noen sekundær 
rensemetode. 
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Figur 4-9: Konsentrasjoner av partikulære sporelementer ble påvist i urenset og renset tunnelvaskevann. 
Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall er presentert basert på fem forskjellige vasker av 
Bjørnegårdstunnelen. Ytterligere *-ikoner representerer identifiserte ekstremverdier. Sed. = sedimenterte TVV, 
Bag filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

I motsetning til sporelementer var organiske mikroforurensninger (unntatt PAH) ikke primært bundet 
til partikler. Likevel ble organiske mikroforurensninger påvist i partikkelfraksjonen (3,4±1,0 µg/L 
∑PAHpart, 0,085±0,042 µg/L ∑PFASpart, 1.1±0,4 µg/L ∑BTHpart, 8,6±8,6 µg/L ∑BTRpart, 0,032±0,030 µg/L 
∑BPpart, og 4,6±3,1 ng/L ∑BzPpart, Figur 4-10). Hovedforbindelsene inkluderte PAH-er med både lav og 
høy molekylvekt (naftalen (NAP) og BaP), PFAS-er med karboksylsyre (perfluorpentansyre (PFPeA) og 
perfluoroktansyre (PFOA)), 2-OH-BTH, 2-morfolin-4-yl-benzotiazol (2-M-BTH), BTR, bisfenol-A (BPA) 
og benzofenon-3 (BzP-3). Sedimentering reduserte ∑PAHpart (65 %), ∑PFASpart (71 %) og ∑BzPpart (82 %) 
signifikant, med et 67 % konfidensintervallnivå, ned til henholdsvis 1,2±0,9 µg/L, 0,025±0,013 µg/L og 
0,86±0,65 ng/L. PAH-er med høy molekylvekt, inkludert fluoranten (FLT), pyren (PYR), krysen (CHR), 
benzo(k)fluoranten (BkF) og benzo(g,h,i)perylen (BgP), perfluoroalkylkarboksylsyrer, inkludert PFPeA, 
PFOA, perfluor-1-oktansulfonamidoeddiksyre (FOSAA) og perfluorundekansyre (PFUnA), og BzP-3 
viste de høyeste konsentrasjonsreduksjonene, noe som bekrefter at de er bundet til eller inkorporert 
i partikler som fjernes ved sedimentering. Det ble observert en reduksjon av gjennomsnittlige 
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konsentrasjoner av ∑BTHpart (61 %), ∑BTRpart (84 %) og ∑BPpart (44 %) til henholdsvis 0,42±0,27 µg/L, 
1,4±0,7 µg/L og 0,018±0,014 µg/L (ikke signifikant på et 67 % konfidensintervallnivå). 

Blant de sekundære rensemetodene oppnådde posefiltrering etter sedimentering betydelig fjerning 
av ∑BTH (90 %) og til en viss grad ∑BTR (89 %), mens GAC-filtrering forbedret ∑PAH noe (82 %). 
Sekundærrensingen hadde likevel ingen signifikant effekt på partikkelassosierte organiske 
mikroforurensninger med et konfidensintervall på 67 %. Selv om membranfiltreringen viste den mest 
omfattende forbedringen for turbiditet og sporelementer, ble dette ikke observert for 
partikkelassosierte organiske mikroforurensninger. De fleste partikkelassosierte konsentrasjonene var 
betydelig lavere enn de oppløste konsentrasjonene med en faktor på mellom 2 (PAH og BTR) og 165 
(BTR), noe som var enda høyere etter sedimentering. Observert rensing og trender kan gjenspeile 
artefakter fra lave konsentrasjoner og et bredt spekter av påviste verdier. 

 

Figur 4-10: Partikkelassosierte konsentrasjoner av a) polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), b) per- og 
polyfluoralkylstoffer (PFAS), c) benzotiazoler (BTH), d) benzotriazoler (BTR), e) bisfenoler (BP) og f) benzofenoner 
(BzP) påvist i urenset og renset tunnelvaskevann. Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall presenteres 
basert på fire ulike vasker av Bjørnegårdtunnelen, bortsett fra PFAS, som er basert på to. Ytterligere *-ikoner 
representerer identifiserte ekstremverdier. Sed. = sedimentert TVV, Bag filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = 
membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

4.2.1.2 Effekt av rensing på oppløste forurensninger og vannkvalitetsparametere 
DOC-konsentrasjoner på 26 ± 3 mg/L i urenset TVV var betydelig høyere enn kranvannet i området 
som ble brukt til tunnelvask (≤ 3,5 mg TOC/L i 2023 [191]). Såpen, som har en TOC på 1,9 ± 0,1 g/L, 
antas å bidra vesentlig til TOC-innholdet i TVV. Det fortynnes 100 ganger under påføringen. Etter 
vaskingen med såpe skylles tunnelen med samme mengde vann fra springen som ble brukt under 
vaskingen. Med tanke på den opprinnelige konsentrasjonen av DOC i kranvannet, kan ca. 50 % av DOC 
i det ubehandlede TVV regnes med å komme fra såpen. Sedimentering i 35 dager førte til en reduksjon 
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av DOC på ca. 25 %, i gjennomsnitt 19±2 mg/L (Figur 4-11a). Såpen er i samsvar med europeiske 
forskrifter (nr. 648/2004), som krever minst 60 % mineralisering til CO2 i løpet av 28 dager under 
standardiserte testforhold [192]. DOC-fjerningen var imidlertid mindre enn 60 %, noe som tyder på 
begrenset fjerning. Mikrobiell nedbrytning av overflateaktive stoffer kan hindres av lave temperaturer 
og giftige sporelementer i tunnelmiljøet. Utfelling fra løsningen i nærvær av ioner, hovedsakelig Ca2+ 
som finnes i vann fra springen, eller sorpsjon til partikler kan også redusere konsentrasjonen av såpe 
[193]. GAC var den eneste sekundærrensingen som reduserte DOC til en sluttkonsentrasjon på 7,9±2,4 
mg/L. 

Konduktiviteten i TVV var i gjennomsnitt 1150±230 µS/cm, omtrent 50 ganger høyere enn kranvannet 
som ble brukt til å vaske tunnelen (40 µS/cm) (Figur 4-11b). Denne forhøyede ledningsevnen kan 
tilskrives avisingssalter basert på tidligere studier av avrenning fra veier [123, 193], i tillegg til høye 
konsentrasjoner av sporelementer. Konduktiviteten forble uendret under rensing, ettersom ingen av 
behandlingene fjernet ioner effektivt. Kloridkonsentrasjonene (Cl-) fulgte samme mønster som 
ledningsevnen (Figur 4-11c), med høye nivåer under en spesifikk vask utført i mars (vist med * i Figur 
4-11b). Denne økningen skyldes sannsynligvis salting av veiene om vinteren. Tilførsel av høye 
saltkonsentrasjoner utgjør en miljørisiko ved å endre jord- og vannegenskapene i naturen [194]. Dette 
er spesielt problematisk i områder der TVV slippes direkte ut i ferskvann, noe som gjør det nødvendig 
med rensemetoder rettet mot veisalt om vinteren. pH-nivåene lå vanligvis mellom 7,5 og 7,8, bortsett 
fra etter vintervaskingen, da den nådde 8,8. Ingen signifikante endringer ble observert under rensing, 
med pH-verdier fra 7,8±0,1 til 8,2±0,3. En bemerkelsesverdig pH-økning til 9,8 skjedde etter utskifting 
av oppbrukt GAC, sannsynligvis på grunn av opptak av protoner [195, 196]. 

 

Figur 4-11: Målt a) oppløst organisk karbon (DOC), b) ledningsevne og c) klorid (Cl-) i urenset og renset 
tunnelvaskevann. Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall er presentert basert på fem forskjellige vasker 
i Bjørnegårdstunnelen. Ytterligere *-ikoner representerer identifiserte ekstremverdier. Sed. = sedimentert TVV, 
Bag filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

Effekten av sedimentering på oppløste sporelementer varierte betydelig (Figur 4-12). Aldiss-, Cudiss- og 
Zndiss-konsentrasjonene sank markant, ned til henholdsvis 23±3 µg/L, 2,6±0,9 µg/L og 7,3±4,3 µg/L. 
Denne reduksjonen kan skyldes utfelling eller sorpsjon til partikler. Oppløsning av Fepart og Mnpart 
skjedde under sedimentering. Tidligere studier har observert at Fe- og Mn-oksider interagerer med 
oppløste organiske mikroforurensninger, noe som fører til oppløsning av Mn [197, 198]. GAC-filteret 
reduserte Asdiss, Crdiss, Cudiss og Zndiss effektivt, med utløpskonsentrasjoner på henholdsvis 1,0±0,2 µg/L, 
0,51±0,1 µg/L, 1,1±0,3 µg/L og 4,1±2,5 µg/L. En økning i Asdiss til 22 µg/L ble observert etter utskiftning 
i GAC-kolonnen, noe som tyder på at Asdiss opprinnelig ble utvasket fra den regenererte GAC-kolonnen. 
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Det anbefales derfor å bytte ut eller forhåndsvaske GAC før det brukes til å rense TVV. En økning i Fediss 
etter GAC-filtrering (fra 370±50 µg/L i sedimentert TVV til 1000±460 µg/L i GAC-filtrert TVV) tyder på 
at GAC-kapasiteten for Fediss er oppbrukt, og at Fediss byttes ut med andre forbindelser med større 
affinitet til GAC. Etter utskifting av GAC ble konsentrasjonen av Fediss i avløpsvannet redusert til 15 
µg/L, noe som ytterligere underbygger forklaringen om at GAC er oppbrukt for fjerning av Fediss. I 
tillegg ble det påvist en økning i Aldiss i GAC-utløpet etter utskifting av materialet, noe som sannsynligvis 
skyldes pH-endringer. Økte konsentrasjoner av Nidiss, Pbdiss og Zndiss ble observert i utløpsvannet fra 
membranfiltreringen, med signifikante forskjeller for Ni og Pb. Det var mistanke om forurensning fra 
det installerte prøvetakingspunktet, som inkluderte en messingnippel. 

 

Figur 4-12: Målt oppløste konsentrasjoner av sporelementer i urenset og renset tunnelvaskevann. 
Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall er presentert basert på fem forskjellige vasker i 
Bjørnegårdstunnelen. Ytterligere *-ikoner representerer identifiserte ekstremverdier. Sed. = sedimentert TVV, 
Bag filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

Konsentrasjonene av organiske mikroforurensninger var høyere i oppløst fase, med konsentrasjoner 
på 8,7±9,2 µg/L ∑PAHdiss, 1.3±0,1 µg/L ∑PFASdiss, 180±60 µg/L ∑BTHdiss, 21±13 µg/L ∑BTRdiss, 0,56±0,15 
µg/L ∑BPdiss, og 0,095±0,026 µg/L ∑BzPdiss (Figur 4-13). Viktige bidragsytere til de oppløste 
konsentrasjonene presentert i Figur 4-13 var PAH-ene med lav molekylvekt NAP og acenaften (ACE), 
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per- og polyfluoralkylkarboksyl- og sulfonsyrer PFPeA, perfluorheksansyre (PFHxA), perfluordekansyre 
(PFDA) og perfluorbutansyresulfonat (PFBS), og BTH, 2-OH-BTH, BTR, 4-metyl-1H-benzotriazol (TTR), 
BTR-COOH, BPA og 4-hydroksybenzofenon (4-OH-BzP). Det ble ikke observert noen signifikant 
sesongmessig trend i urenset TVV i løpet av studieperioden. 

Konsentrasjonene av ∑PAHdiss, ∑BTHdiss, ∑BTRdiss, ∑BPdiss og ∑BzPdiss holdt seg stabile under 
sedimentering. Meland et al. [13] rapporterte en større økning i individuelle BTH-forbindelser under 
sedimentering, noe som ble tilskrevet at såpen økte løseligheten av organiske mikroforurensninger. 
En signifikant økning ble observert for ∑PFASdiss under sedimenteringsprosessen, til 2,2±0,4 µg/L. 
Mulige årsaker til endrede konsentrasjoner under sedimentering inkluderer utlekking fra dekk [24, 65, 
140], biotransformasjon av forløperforbindelser [56] eller sorpsjon på partikler. Tidligere studier har 
dokumentert biologisk nedbrytning av flere langkjedede PFAS-er til kortere former [199, 200] og 
desorpsjon av perfluoroktansulfonsyre (PFOS) og PFOA fra elvesedimenter på grunn av en 
konsentrasjonsgradient mellom vannet og sedimentet [201]. 

 

Figur 4-13: Oppløste konsentrasjoner av a) polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), b) per- og 
polyfluoralkylstoffer (PFAS), c) benzotiazoler (BTH), d) benzotriazoler (BTR), e) bisfenoler (BP) og f) benzofenon 
(BzP) påvist i urenset og renset tunnelvaskevann. Gjennomsnittsverdier og 67 % konfidensintervall er presentert 
basert på fire ulike vasker av Bjørnegårdtunnelen, bortsett fra PAH, som er basert på to. Sed. = sedimentert TVV, 
Bag filt. = posefiltrert TVV, Mem. filt. = membranfiltrert TVV, GAC filt. = granulært aktivt kullfiltrert TVV. 

GAC-filtrering viste den mest effektive fjerningen av organiske mikroforurensninger blant de 
sekundære rensemetodene. Betydelige reduksjoner i ∑PFASdiss (til 0,083±0,064 µg/L), ∑BTHdiss (til 
4,5±3,6 µg/L) og ∑BPdiss (til 0,045±0,052 µg/L) ble oppnådd gjennom GAC-filtrering, noe som ikke ble 
observert for posefiltrering eller membranfiltrering. GAC-filtrering reduserte også 
gjennomsnittskonsentrasjonene av ∑PAHdiss og ∑BTRdiss (ned til henholdsvis 5,1±8,9 µg/L og 0,87±0,65 
µg/L), men det var ikke signifikant forskjellig fra posefiltrering og membranfiltrering på et 67 % 
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konfidensnivå. Ingen trend kunne observeres før og etter utskifting av GAC, noe som indikerer høy 
fjerningskapasitet for oppløste organiske mikroforurensninger selv etter omfattende bruk av GAC-
filteret. 

4.2.1.3 Effekt av behandling på blandingseffekter fanget opp av in vitro bioassays 
Prøver av urenset og renset TVV fra to vasker ble vurdert med hensyn til aktivering av Ah-reseptoren, 
induksjon av oksidativ stressrespons og nevrotoksisitet (Figur 4-14). Som et komplementært verktøy 
til kjemiske analyser kan bioassays avdekke effekten av analyserte og ukjente forbindelser i TVV. 
Ubehandlede TVV-ekstrakter fra partiklene og den oppløste fasen aktiverte Ah-reseptoren til en 
biologisk ekvivalent konsentrasjon (BEQ), spesifikt for AhR-CALUX, BaP-ekvivalent konsentrasjon (BaP-
EQ) på henholdsvis 210±40 ngBaP,part/L og 730±160 ngBaP,diss/L. Dette var henholdsvis litt under og tre 
ganger høyere enn den effektbaserte grenseverdien (EBT) på 250 ngBaP/L for overflatevann [202], som 
anses som en trygg grenseverdi for vannkvalitet. Videre induserte partikkelekstrakter fra urenset TVV 
en oksidativ stressrespons på 11±1 µgDiklorvos,part/L, som var under EBT-verdien på 1400 µgDiklorvos/L 
[202]. Oppløste forbindelser i ubehandlet TVV induserte nevrotoksiske responser på 800 
ngNarciclasine,diss/L, det dobbelte av den forventede EBT-verdien på 283 ngNarciclasine/L, som ble beregnet 
basert på prosedyren til Neale et al [112]. 

Sedimentering reduserte AhR-aktiveringen forårsaket av partikkelassosierte forurensninger (BaP-
EQpart) i alle prøvene (Figur 4-14a). I alle unntatt én prøve var reduksjonen på over 90 %, og 7 av 11 
prøver var under LOD på 0,85 ngBaP/L. Reduksjonen korrelerte med høy partikkelfjerning og lavere 
konsentrasjoner av organiske mikroforurensninger. Etter alle rensemetodene var BaP-EQpart under 
EBT-verdien på 250 ngBaP/L [202]. Membran- og GAC-filtrering holdt BaP-EQpart konsekvent under 
LOD på 0,85 ngBaP/L. Dette funnet stemmer ikke overens med den observerte mangelen på fjerning av 
partikkelassosierte organiske miljøgifter under sekundærrensing, noe som tyder på at ikke-målte 
forbindelser kan påvirke den totale toksisiteten. Benzotiazol-2-sulfonsyre er en potensiell bidragsyter 
til aktivering av AhR hvis den er til stede [111]. AhR-aktivering på grunn av oppløste forbindelser (BaP-
EQdiss) var under LOD på 0,85 ngBaP/L i 7 av 11 prøver etter sedimentering, og varierte fra 350 til 800 
ngBaP/L i de resterende prøvene (Figur 4-14b). Posefiltrering resulterte i BaP-EQdiss under LOD og 
betydelig lavere enn EBT, i likhet med den sedimenterte prøven, noe som indikerer at posefilteret ikke 
gir noen ytterligere forbedring. BaP-EQdiss i avløpsvannet fra GAC-filtrering var maksimalt 20±2 
ngBaP,diss/L og oversteg aldri EBT på 250 ngBaP/L [[202], noe som stemmer godt overens med den høye 
fjerningseffektiviteten til GAC for organiske mikroforurensninger. Den observerte reduksjonen kan 
imidlertid også skyldes reduksjon av ukjente forbindelser i TVV. 

Den oksidative stressresponsen forbundet med partikler varierte under sedimentering, med både 
økninger (n=3) og reduksjoner (n=8) i diklorvos-EQ (Figur 4-14c). Til tross for en generell reduksjon i 
partikkelassosierte forurensninger, kan andre forbindelser enn de som er inkludert i denne studien, 
bidra til den oksidative stressresponsen. Diklorvos-EQ i utløpsvannet fra membranfiltreringen holdt 
seg konsekvent under LOD på 6800 ngdiklorvos/L. Diklorvos-EQ-nivåene i innløpsvannet var derimot 
allerede under LOD i tre av fire prøver, noe som kan skyldes redusert turbiditet etter sedimentering. I 
tillegg viste partikkelassosierte organiske mikroforurensninger minimal reduksjon under 
membranfiltrering, noe som indikerer tilstedeværelsen av andre oksidative stressfremkallende 
forbindelser. Etter rensing var alle diklorvos-EQpart under blandingens EBT-terskelverdi på 1400 
µgdiklorvos/L [202]. Ytterligere fortynning ved utslipp i miljøet vil sannsynligvis redusere potensielle 
virkninger. 
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Figur 4-14: Biologisk ekvivalente konsentrasjoner av a) partikulært benzo(a)pyren (BaP-EQ), b) oppløst BaP-EQ, 
c) partikulært diklorvos (diklorvos-EQ) og d) oppløst narciclasine (narciclasine-EQ) påvist i tunnelvaskevann før 
rensing og etter sedimentering, posefiltrering (Bag filt.), membranfiltrering (Mem. filt.) og filtrering med 
granulært aktivt kull (GAC filt.). Feilstolpene representerer standardfeilen (SE) for den bioanalytiske prosedyren. 
Hvite punkter representerer verdier under LOD, med tall som angir hvor mange prøver som var under LOD når 
det var mer enn én. En stiplet linje angir effektbaserte triggerverdier (EBT) for hver BEQ-graf. 

Med unntak av én prøve var det en økning i oppløst narciclasine-EQ under sedimentering, mer enn tre 
ganger effekten i urenset TVV (Figur 4-14d), noe som tyder på en økning eller frigjøring av 
nevrotoksiske forbindelser. GAC-filtrering reduserte effektivt nevrotoksisiteten i TVV, og ga en 
narciclasine-EQ i avløpsvannet på under 120 ngNarciclasine,diss/L. Dette var den eneste rensemetoden som 
konsekvent oppnådde utløpsnivåer av narciclasin-EQ under den estimerte EBT på 283 ngNarciclasine/L 
[112]. På grunn av høye blank-effekter var det ikke mulig å kvantifisere oppløste diklorvos-EQ og 
partikkelassosierte narciclasine-EQe i TVV. 

4.2.2 Implikasjoner for håndtering og behandling av TVV 
De totale konsentrasjonene av As, Cr, Cu, Pb og Zn i urenset TVV oversteg grenseverdiene for god 
vannkvalitet (EQS) som er fastsatt i EU-direktiv 2013/39/EU [19] og tilpasset av Miljødirektoratet [18]. 
Selv om sedimentering reduserte konsentrasjonene av flere partikkelbundne sporelementer, oversteg 
konsentrasjonene av Astot, Cutot og Zntot fortsatt EQS-verdiene med en faktor på henholdsvis 5, 2 og 7. 
Påfølgende membranfiltrering forbedret partikkelfjerningen, og GAC-adsorpsjon fjernet noen 
oppløste metaller, men konsentrasjonene av Astot, Cutot og Zntot overskred fortsatt EQS-verdiene med 
en faktor på henholdsvis mer enn 3, 1,5 og 4 etter alle rensemetodene. Hvis TVV-partiklene ble 
betraktet som sediment, ville konsentrasjonene av Aspart, Cupart, Nipart og Znpart overskride 
grenseverdiene for god sedimentkvalitet med faktorer på mellom 45 og 62 etter alle rensemetodene. 
Majoriteten av ∑PFAStot (95 %), ∑BTHtot (99 %), ∑BTRtot (67 %), ∑BPtot (95 %) og ∑BzPtot (95 %) ble funnet 
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i den oppløste fasen. Vurderingen av utslippsrisiko er fortsatt kompleks på grunn av mangelen på 
miljøkvalitetsnormer for 68 av de 86 undersøkte forbindelsene, med NAPtot, FLUtot, BaPtot, PFOStot og 
BPAtot som overskrider grenseverdiene for god vannkvalitet i både urenset og sedimentert TVV. Bare 
GAC reduserte FLUtot, PFOStot og BPAtot til under EQS, mens NAPtot og BaPtot fortsatt overskred EQS 
med en faktor på henholdsvis 2,7 og 2500. 

Mange av de påviste miljøgiftene er ikke regulert, men dette kan snart endre seg ved at det innføres 
grenseverdier for enkeltforbindelser eller grupper av forbindelser. En foreslått grenseverdi for PFAS i 
EUs EQS for overflatevann er 0,0044 µg/L for PFOA-ekvivalenter [20]. De individuelle 
totalkonsentrasjonene av 24 utvalgte PFAS-forbindelser justeres med potensfaktorer for å ta hensyn 
til PFOA-effekter. Deretter summeres alle individuelle PFAS-ekvivalenter til en sum av PFOA-
ekvivalenter. Mens ∑PFAS kun angir konsentrasjonene, inkluderer summen av PFOA-ekvivalenter den 
potensielle toksisiteten. I dette prosjektetvarierte summen av PFOA-ekvivalenter i urenset TVV fra 
0,11 til 2,8 µg/L, noe som overskrider den foreslåtte grenseverdien med en faktor på mellom 24 og 
630, hovedsakelig på grunn av PFPeA, PFHpA og PFHxS. Sedimentering reduserte ikke ∑PFAS-
konsentrasjonene, men reduserte summen av PFOA-ekvivalenter til 0,021-0,17 µg/L, som fortsatt var 
5-39 ganger over den foreslåtte EQS. GAC-filtrering var den eneste metoden som reduserte summen 
av PFOA-ekvivalenter til under EQS i halvparten av prøvene, noe som er i tråd med den generelle PFAS-
reduksjonen. 

Effektbaserte metoder, som in vitro-bioassays, evaluerer de omfattende effektene av forurensninger 
i vannprøver, inkludert ukjente stoffer og blandinger. Disse metodene er i ferd med å bli integrert i 
europeisk vannlovgivning gjennom effektbaserte triggerverdier (EBT) [20]. I denne studien viste AhR-
aktivering og hemming av nevrittutvekst at effekten av urenset TVV oversteg de tilsvarende EBT-
verdiene med henholdsvis en faktor på 3 og 2, noe som indikerer en adaptiv respons, som avgiftning, 
cellulær homoeostase eller immunrespons, på kjemiske stimuli [203]. De biologiske effektene av TVV 
ble observert å variere etter sedimentering. Sedimentering etterfulgt av membranfiltrering dempet 
effektivt effektene fra partikkelassosierte forbindelser. Derimot var GAC-filtrering den eneste 
rensemetoden som konsekvent reduserte effektene av oppløste forbindelser til EBT-nivåer. 

Forbindelser som er klassifisert som persistente, mobile og giftige (PMT), har nylig fått mer 
oppmerksomhet [1, 26]. Reduksjon av forbindelser med høy PMT-score er en viktig prestasjonsmåling 
for renseeffektivitet, ettersom disse forbindelsene utgjør en utfordring for konvensjonell vannrensing 
[26]. I denne studien ble 36 forbindelser i TVV vurdert opp mot PMT-kriteriene fastsatt av Hartmann 
et al. [26], og 15 av dem viste svært høye PMT-score: NAP, PYR, PFPeA, PFHxA, PFOA, 1H,2H-
perfluoroktansulfonat (6:2 FTS), perfluornonansyre (PFNA), PFOS, PFDA, 1H,2H-
perfluorodekansulfonat (8:2 FTS), PFUnA, PFBS, perfluorpentansulfonsyre (PFPeS) og 
perfluorheksansulfonsyre (PFHxS), samt bisfenol-AF (BPAF). Sedimentering reduserte antallet PMT-
forbindelser effektivt til 11. GAC-filtrering var den eneste metoden som reduserte PMT-forbindelsene 
i betydelig grad, og syv forbindelser med høy PMT ble igjen etter rensing, men i betydelig reduserte 
konsentrasjoner. 

Resultatene fra denne studien tyder på at miljørisikoen ved utslipp av TVV etter rensing ved 
sedimentering, som er dagens standard i Norge, er knyttet til partikkelassosierte og oppløste 
organiske mikroforurensninger. Mens membranfiltreringen reduserte toksisiteten fra 
partikkelassosierte forbindelser noe, var GAC-filtrering den eneste rensemetoden som reduserte de 
oppløste forbindelsene og de tilhørende biologiske effektene i betydelig grad. Det anbefales å 
implementere GAC-filtrering som et sekundært rensetrinn for å forbedre vannbehandlingen. Det 
foreslås også modifikasjoner for å forbedre systemets effektivitet. Ved å bruke to kolonner i serie kan 
man optimalisere bruken og metningen av karbon. Tilbakespyling av kolonnene kan forlenge GACs 
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levetid, selv om dette ikke ble undersøkt i denne studien. Det er fortsatt usikkert hvordan vekslende 
drift påvirker kolonnens ytelse. 

Kolloidale partikler bidro til høy turbiditet etter sedimentering. Disse partiklene inneholdt en betydelig 
andel av enkelte forurensende stoffer (f.eks. Cu, Zn og BaP) og kan ha hindret den påfølgende GAC-
sorpsjonseffektiviteten. Fjerning av kolloidpartikler kan forbedre systemets samlede ytelse, men dette 
ble ikke undersøkt nærmere i denne studien. Mikrofiltrering oppnådde turbiditetsnivåer tilsvarende 
drikkevann, men ga utfordringer med hensyn til kostnader, energi, begroing og rengjøring. Posefilteret 
hadde ingen vesentlig effekt. Koagulering og flokkulering kan forbedre partikkelseparasjonen til en 
lavere kostnad [204], noe som potensielt kan forbedre As-, Cu- og Zn-konsentrasjonene som 
overskrider EQS-verdiene etter alle rensemetodene. Hvis det brukes etter sedimentering, kan det 
være nødvendig med et ekstra separasjonstrinn før sorpsjon. En mer effektiv tilnærming ville være å 
benytte koagulering og flokkulering direkte, etterfulgt av konvensjonelle separasjonsmetoder som 
filtrering, lamellsedimentering eller flotasjon, noe som reduserer behandlingstiden betydelig. Dette 
kan begrense utlekking av forbindelser under sedimentering. En tidligere studie av kjemikalier fra dekk 
og dekkslitasjepartikler i TVV viste at utlekking av forbindelser kunne pågå i flere uker i et 
sedimentasjonsbasseng [13]. Vaskingen vil påvirke likevektsforholdene, for eksempel ved å endre pH, 
ionestyrke og tilstedeværelsen av overflateaktive stoffer og kompleksdannere i såpen. I løpet av 34 
dagers sedimentering vil systemet ha tid til å bevege seg mot likevekt igjen. Forbedrede 
separasjonsegenskaper vil forenkle slamhåndteringen og muliggjøre mer kompakte og håndterbare 
renseanlegg enn dagens betongbassenger. Integrering av GAC-filtrering vil kunne forbedre den 
generelle kvaliteten på TVV ytterligere, og det vil være mulig å bruke både stasjonære og mobile 
systemer. 

I Norge vurderes vannkvaliteten og renseeffektiviteten i TVV i henhold til utslippstillatelser som tar 
hensyn til EQS-verdier for et begrenset antall trafikkrelaterte miljøgifter, som sporelementer (Cu, Zn) 
og PAH-er. Mange andre forbindelser er fortsatt uregulerte og uovervåkede, blant annet PFAS, BTH, 
BTR og BP, og kunnskapen om effektbaserte metoder er utilfredsstillende. Dette har skapt en situasjon 
der dybdekunnskapen om vannkvalitet og mulige skadevirkninger er minimal. Dette begrenser 
muligheten til å ta informerte beslutninger og foreta resultatbaserte risikovurderinger, noe som gjør 
det utfordrende å føre en velbegrunnet diskusjon om TVV-rensing og -håndtering. Det mangler 
drivkrefter for oppgraderinger av rensingen, som innføring av GAC-filtrering. Derfor er det viktig å 
etablere et sett med overvåkingsparametere som skal inkluderes i utslippstillatelsene. Basert på 
denne studien foreslår vi å inkludere ∑PFAS24, BTR, TTR, BTH, 2-OH-BTR og effektbaserte metoder, 
ettersom de representerer toksiske forbindelser, indikerer utlekking fra mikroplast og kan vise den 
generelle toksisiteten til TVV. Andre forbindelser kan bli inkludert når mer data er samlet inn. På denne 
måten vil nye vannkvalitetsdata bli samlet inn mye oftere på en systematisk måte. 

4.2.3 Konklusjoner 
- Partikkelassosierte og oppløste As, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn og oppløste organiske mikroforurensninger 

er de største utfordringene TVV-rensingen må håndtere. 

- Sedimentering reduserte partikler og partikkelassosierte sporelementer med mer enn 72 %. 
Etterfølgende mikrofiltrering hadde ytterligere effekt på partikler, partikkelassosierte 
sporelementer og biologiske effekter som følge av partikkeleksponering (under LOD) 
sammenlignet med sedimentering alene. 

- GAC-filtrering resulterte i den største observerte reduksjonen av DOC, oppløste sporelementer 
(spesielt As, Cr, Cu, Pb og Zn), og viste seg å være mest effektiv for fjerning av ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR 
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og ∑BP (med mer enn 92 %). GAC reduserte også de biologiske effektene (AhR-aktivering, 
oksidativt stress og nevrotoksisitet) til nær eller under EBT-verdiene. 

- Av de stoffene som er regulert av europeiske miljøkvalitetsstandarder, reduserte GAC FLU, PFOS 
og BPA, men As, Cu og Zn overskred fortsatt grenseverdiene. GAC var også den eneste 
rensemetoden som reduserte PFOA-ekvivalenten til under den foreslåtte grenseverdien (i 50 % av 
prøvene). GAC reduserte konsentrasjonen av PMT-forbindelser betydelig, og fire av 11 
forbindelser med høy PMT-score ble fjernet under LOD. 

- Implementering av GAC-filtrering, med modifikasjoner, anbefales som en del av TVV-renseanlegg 
for å redusere organiske mikroforurensninger og biologiske effekter. ∑PFAS24, BTR, TTR, BTH, 2-
OH-BTR og effektbaserte metoder bør vurderes i fremtidige utslippstillatelser for å forbedre 
tilgjengeligheten av vannkvalitetsdata og bedre evalueringen av TVV-rensing. 
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4.3 Sorpsjonsforsøk på laboratorieskala 
Kapittelet oppsummerer supplerende laboratorieforsøk som ble gjennomført ved NTNU som et tillegg 
til feltforsøkene i Bjørnegårdtunnelen. Resultatene er basert på publikasjon IV vist i kapittel 7.1. 

4.3.1 Resultater og diskusjon 
4.3.1.1 Vanlige vannkvalitetsparametere 
Innløpsvannets pH (7,8-8,2), ledningsevne (2360-2390 µS/cm), Cl-- (451-595 mg/L) og Na+-
konsentrasjoner (345-452 mg/L), og oppløst organisk karbon (DOC, 13-20 mg/L) holdt seg relativt 
stabile under forsøket (Figur 4-15). Disse parameterne er knyttet til oppløste stoffer og forventes ikke 
å variere. Turbiditeten varierte imidlertid mye, til tross for at man forsøkte å opprettholde en stabil 
kvalitet på innløpsvannett. Turbiditeten startet på 20 NTU, falt til 3,5 NTU etter 130-160 bed volumes 
(BV, volum renset vann delt på volum av materiale i kolonnen) og steg til 12 NTU etter 240-270 BV. 
Partikkelkonsentrasjonen var ikke stabil til tross for bruk av en mikser. 

Alle de testede adsorpsjonsmaterialene hadde høyere pH-verdier i utgangspunktet sammenlignet 
med innløpsvannet (Figur 4-15). Den høyeste pH-verdien ble indusert av LECA + olivin, etterfulgt av 
GAC, biokull og sand. Olivin er et mineral som er kjent for å øke pH-verdien i vannet på grunn av sin 
alkalinitet [45]. GAC økte utløpsvannets pH i løpet av den første eksponeringstiden på grunn av 
adsorpsjon av protoner [195, 196]. Dette ble også observert i batchforsøk med GAC av Genç-Fuhrman 
et al. [205] og kolonneforsøk av Huber et al. [206]. Etter 160-180 BV stabiliserte pH-verdien seg 
mellom 8,0 og 8,5 for alle materialene. 

 

Figur 4-15: Effekten av sand (blank), LECA + olivin, granulert aktivt karbon (GAC) og biokull på pH, turbiditet 
(Turb.), oppløst organisk karbon (DOC), ledningsevne (Cond.), klorid (Cl-) og natrium (Na+) i sedimentert 
tunnelvaskevann. 

GAC hadde en betydelig innvirkning på DOC i utløpsvannet, og fjernet mellom 67 % og 100 % fra 
innløpsvannet. Tegn på DOC-gjennombrudd oppstod etter 285 BV (Figur 4-15). LECA + olivin og biokull 
ga små forbedringer, men klarte ikke å fjerne mer enn 25 %. Sand, som ble brukt som blank, viste 
ingen forbedring i DOC-innholdet. DOC brukes som en indikatorparameter for de overflateaktive 
stoffene fra såpen som brukes under tunnelvaskingen, og nedbrytningsproduktene deres [59]. Selv 
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om såpen burde ha blitt fjernet allerede under sedimenteringsprosessen gjennom nedbrytning, er det 
betydelige mengder DOC igjen etter 35 dagers sedimentering [59]. Det overflateaktive stoffet i såpen 
som brukes i Bjørnegårdtunnelen, kan ha både akutte og kroniske effekter på organismer som utsettes 
for det [207], og overflateaktive stoffer kan også føre til skumdannelse i naturlig vann, noe som 
reduserer oksygenkonsentrasjonen og oppløsningen av forurensende stoffer [208]. Derfor er det 
nødvendig med et sekundært rensetrinn som fjerner DOC fra TVV. 

Alle de testede materialene reduserte turbiditeten til under 5 NTU, noe som generelt resulterte i en 
reduksjon på mer enn 50 %. Det ble ikke observert gjennombrudd (økning i konsentrasjon) av 
turbiditet for noen av materialene. På grunn av fallet i turbiditeten i innløpsvannet kan det imidlertid 
observeres en økning i C/C0 mellom 150 og 200 BV. Dette kan tyde på at materialene fjerner de større 
partiklene ved dybdefiltrering, men at de ikke fjerner de mindre partiklene som forblir suspendert i 
innløpsvannet. Dette har tidligere blitt observert av Markiewicz et al. [209], der turbiditeten var 
betydelig høyere i innløpsvannet enn i utløpsvannet etter rensing med GAC, torv og bark. 

Utløpsvannet fra LECA + olivin viste høy ledningsevne (2847 ± 545 µS/cm) de første 30 BV på grunn av 
frigjøring av ioner, inkludert forhøyet Cl-- (opptil 970 mg/L) og Na+-konsentrasjoner (opptil 742 mg/L). 
GAC-utløpet viste også en svak økning i ledningsevne, og det ble observert en økning av Cl- og Na+ i 
utløpsvannet fra biokullet. 

4.3.1.2 Sporelementer 
GAC viste størst effektivitet for Cr, Cu, Fe, Ni, Pb og Zn (Figur 4-16). Cu og Zn ble fjernet med 
henholdsvis mer enn 70 % og 80 % fra 24 BV og gjennom hele forsøket. Huber et al. [206] rapporterte 
over 95 % fjerning av Cu og Zn i kolonneforsøk med syntetisk avrenningsvann fra trafikkerte områder, 
men gjennombruddet for Cu og Zn ble nådd etter henholdsvis 180 og 60 BV. Mens en kontakttid for 
en tom kolonne (empty bed contact time, EBCT) på ca. 20 minutter ble brukt i denne studien, brukte 
Huber et al. en EBCT på ca. 11 minutter. Den lengre kontakttiden kan forklare den bedre renseeffekten 
som ble observert etter 300 BV i den aktuelle studien. Pritchard et al. [210] observerte at Cu ble 
effektivt fjernet (mer enn 90 %) av regenerert aktivt karbon (RAC), og et gjennombrudd oppstod ikke 
før etter ca. 300 BV. Derimot var det ingen stabil fjerning av Zn, som varierte mellom 55 % og over 90 
%. Cr ble utvasket fra GAC ved starten av forsøket. Etter 24 BV var imidlertid fjerningen på 75 %, som 
gradvis ble redusert til 53 % ved slutten av forsøket. Renseeffektiviteten for Fe, Ni og Pb startet på 
henholdsvis 98 %, 99 % og 88 %, men avtok raskt. Fe og Pb ser ut til å ha nådd en stabil fjerning på 30-
40 % etter forsøket, mens Ni ser ut til å øke tilsvarende oppbrukt rensekapasitet (Figur 4-16). I 
feltstudiene med TVV-rensing ble det observert en lav renseeffekt for Ni [59], noe som kan tyde på at 
GAC har en svak affinitet for Ni. Både Huber et al. [206] og Pritchard et al. [210] observerte et tidlig 
gjennombrudd av Ni (etter 60 BV). Mens Huber et al. rapporterte full utmattelse (ikke lenger noe 
renseeffekt igjen i filtermaterialet) etter ca. 150 BV, rapporterte Pritchard et al. utmattelse etter ca. 
300 tomme BV. I denne studien og Pritchard et al. ble det brukt lignende innløpskonsentrasjoner 
(opptil 30 µg/L), mens Huber et al. brukte konsentrasjoner som var to størrelsesordener høyere (2,5 
mg/L og 5 mg/L). Dette kan forklare den store forskjellen i utmattingstid som ble observert mellom 
forsøkene. Konsentrasjonen av Al i utløpsvannet fra GAC forble forhøyet gjennom hele forsøket. En 
forklaring på dette kan være de høyere pH-verdiene som ble observert i utløpsvannet fra GAC, fra 12 
i begynnelsen av forsøket til rundt 10 på slutten. Ved slike pH-verdier kan partikulært Al(OH)3 løses 
opp som negativt ladede hydroksokomplekser [211]. LECA + olivin viste en enda høyere pH-økning, 
mellom 12,5 til 11,6, og det ble også observert forhøyede Al-konsentrasjoner i dette utløpsvannet. 
Oppløsning av Al kan derfor være hovedårsaken til den observerte Al-økningen. As startet på 500 % 
av innløpskonsentrasjonen, men ble redusert til innløpskonsentrasjonen etter 280 BV. Dette er i likhet 
med felteksperimenter utført med GAC [59], der det også ble observert utlekking av As fra ubehandlet 
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GAC. I motsetning til kolonneeksperimentene ble det ikke observert noen økning av Al i GAC-utløpet i 
feltforsøkene. 

LECA + olivin forårsaket en bemerkelsesverdig Zn-fjerning på > 80 % gjennom hele forsøket, på samme 
måte som GAC, som vist i Figur 4-16. Dette kan skyldes LECA, ettersom en høy fjerningskapasitet for 
Zn tidligere har blitt observert fra syntetisk avrenning av overvann ved hjelp av samme materiale 
[212]. Derimot er det observert alt mellom høy [45] og moderat [213] fjerning av Zn ved hjelp av olivin 
i batchforsøk med syntetisk overvann og avrenning fra veier. Det ble også observert god rensinging av 
Fe, Ni og Pb fra TVV i starten av eksperimentet (henholdsvis 98 %, 93 % og 87 %), men etter 109 BV 
stabiliserte den seg på rundt 30-40 % fjerning, noe som er litt mindre effektivt enn GAC. I tidligere 
studier med LECA [212] er det observert høy rensekapasitet for Pb, og i tidligere studier med olivin 
[213] er det observert høy rensekapasitet for Ni og Pb. LECA + olivin var det beste alternativet for 
fjerning av Mn, med et gjennombrudd etter 163 BV. Det ble ikke observert noen fjerning av Cr, og det 
ble påvist forhøyede konsentrasjoner i utløpsvannet sammenlignet med innløpsvannet ved starten av 
forsøket. Ettersom noen typer olivin inneholder Cr som en del av mineralstrukturen [213], kan 
utvasking av Cr forekomme. Det er imidlertid også observert en rensekapasitet for Cr på > 90 % [45]. 
I likhet med GAC ble det påvist høye konsentrasjoner av Al og As i avløpsvannet fra LECA + olivin. Selv 
om Al også er en bestanddel i noen typer olivin [213], er det også til stede i høye konsentrasjoner i 
TVV, og pH-økningen forårsaket av olivinen førte sannsynligvis til oppløsning av Al. Al ble fjernet noe 
etter 29 BV før det stabiliserte seg på omtrent innløpskonsentrasjoner, mens As-konsentrasjonene 
stabiliserte seg på innløpskonsentrasjoner først etter 285 BV. 

 
Figur 4-16: Ytelsen til sand (blank), LECA + olivin, granulert aktivt karbon (GAC) og biokull for fjerning av oppløst 
arsen (As), krom (Cr), kobber (Cu), nikkel (Ni), bly (Pb), sink (Zn), aluminium (Al), jern (Fe) og mangan (Mn) fra 
det sedimenterte tunnelvaskevannet. 
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Biokull viste en viss fjerning av Cu, Pb og Zn på 29-41 %, men den innledende utvaskingen av Cu og Zn 
i starten av forsøket var uheldig. I de fleste tilfeller var biokullets ytelse lik sandens, men sand fjernet 
mer Zn enn biokullet (opptil 70 % fjerning, Figur 4-16). En liten frigjøring av Al ble også observert for 
biokull og sand, mens det ikke ble observert noen effekt for As. Spahr et al. [46] observerte at biokull 
ikke var effektivt til å fjerne sporelementer fra avrenning fra veier. Rekkefølgen for fjerning av 
sporelementer var Pb > Cu > Zn > Cd ≥ Ni, der Pb og Cu ble fjernet opp til 50 % etter 3000 porevolum. 
I denne studien ble det observert en annen rekkefølge for fjerning, nemlig Zn > Cu ≥ Pb > Fe > Cr ≥ As 
≥ Ni > Sb ≥ Mn ≥ Al, med 40 % fjerning for Zn. I et annet eksperiment utført av Pritchard et al. [210] 
med syntetisk overvann og lignende adsorbenter, reduserte både regenerert aktivt karbon (RAC) og 
biokull Cu og Pb med over 80 % og Zn med over 40 %. Disse resultatene indikerer en mer vellykket 
fjerning av Cu og Pb fra overvann sammenlignet med denne studien, men en mindre effektiv rensing 
av Zn. Det er viktig å være klar over at aktivt kull og biokull har betydelige variasjoner i egenskaper, 
noe som kan forklare de observerte forskjellene. 

Konsentrasjonene av sporelementer ble sammenlignet med de norske miljøkvalitetsstandardene 
(EQS) [18] for kystvann, som er basert på EUs EQS for overflatevann [19]. For As, Cu, Ni, Pb og Zn ble 
miljøkvalitetsstandardene overskredet i alle avløpsmaterialene under store deler av forsøket. For As 
overskred innløpsvannet og utløpsvannet fra alle kolonnene EQS (0,6 µg/L) med en faktor på 4. I tillegg 
overskred den forhøyede As-konsentrasjonen i GAC-utløpet ved starten av eksperimentet EQS med 
mer enn 75 ganger. For Cu overskred innløpsvannet og utløpsvannet fra alle materialene EQS (2,6 
µg/L). GAC viste best rensing til nivåer nær miljøkvalitetsstandardene i løpet av forsøket. Ni-
konsentrasjonen i innløpsvannet og utløpsvannet fra sand og biokull overskred EQS (8,6 µg/L) med en 
faktor på ca. 3. LECA + olivin og GAC holdt Ni-konsentrasjonen under EQS til henholdsvis 8 og 109 BV 
var renset. På samme måte ble EQS for Pb (1,3 µg/L) overskredet med en faktor på ca. 6 i 
innløpsvannet og utslippsvannet fra de ulike materialene. LECA + olivin og GAC fjernet Pb til under 
EQS helt til 8 BV hadde blitt renset. Når det gjelder Zn, ble EQS (3,4 µg/L) overskredet med en faktor 
på mellom 4 og 20 i innløpsvannet og i utløpsvannet fra sand og biokull. LECA + olivin og GAC reduserte 
Zn-konsentrasjonene til nivåer nær EQS ved starten, og konsentrasjonene oversteg bare henholdsvis 
7,6 µg/L og 6,7 µg/L ved slutten av forsøket. 

Når det gjelder Cr, lå innløpsvannet og alle utløpsvann fra kolonnene godt under EQS (3,4 µg/L), med 
unntak av LECA + olivin og GAC, som overskred EQS med en faktor på henholdsvis 10 og 2 ved første 
måling. Etter hvert som forsøket foregikk, sank konsentrasjonene raskt til tilsvarende konsentrasjoner 
som i innløpsvannet og utløpsvannet til de andre rensematerialene. 

4.3.1.3 Organiske mikroforurensninger 
Rensing av oppløst ∑PAH, ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR, ∑Bp og ∑Bzp ved hjelp av sand, LECA + olivin, biokull og 
GAC er vist i Figur 4-17. Enkeltforbindelser som ble påvist i innløpsvannet, var PHE, PFPeA, PFHxA, 6:2 
FTS, PFBS, BTR, TTR, BTH, 1-OH-BTR, XTR, 2-NH2-BTH, 2-OH-BTH, 5-Cl-BTR, BTR-COOH, 2-M-BTH, BzP-
1, BzP-2, 4-OH-BzP, BPA, og BPS. Denne listen omfatter forbindelser som er kategorisert som 
persistente, mobile og toksiske (PMT), der PHE, 2-NH2-BTH, BPA og 4-OH-BzP har høy PMT-score, 
mens PFPeA, PFHxA, 6:2 FTS og PFBS har svært høy PMT-score, i henhold til Hartmann et al. sitt 
poengsystem [26]. GAC viste seg å være den mest effektive metoden for å fjerne ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR 
og ∑BP (mer enn 84 %), noe som stemmer overens med tidligere felteksperimenter med GAC for 
rensing av TVV [59] og forskning på rensing av avrenning fra veier [214], overvann [210], industrielt 
avløpsvann [215, 216] og kommunalt avløpsvann [217] med GAC. GAC oppnådde vanligvis de laveste 
konsentrasjonene av PMT-forbindelsene med svært høye PMT-poengsummer, ofte under 
deteksjonsgrensen. For PFAS ble det beregnet en sum av PFOA-ekvivalenter, som representerer 
konsentrasjonen av de enkelte forbindelsene multiplisert med forbindelsens respektive PFOA-



Resultater og diskusjon 
 

59 
 
 

ekvivalent. GAC var det eneste materialet som reduserte ∑PFOA til under den foreslåtte EQS på 0,0044 
µg/L [20], men rensingen var ikke konsekvent, slik at ∑PFOA var høyere enn EQS etter at 51, 136 og 
179 BV var renset. Når det gjelder BPA, var GAC det eneste materialet som reduserte konsentrasjonen 
til under EQS under hele forsøket, noe som også ble observert under felteksperimenter med GAC for 
TVV-rensing [59]. 

Rensingen av ∑PAH med GAC var inkonsekvent. ∑PAH ble generelt fjernet med mindre enn 30 %, men 
med et maksimum på 100 % fjerning. Den samme variasjonen ble observert i felteksperimenter for 
∑PAH [59]. Markiewicz et al. [209] observerte derimot effektiv fjerning av PAH-er ved bruk av GAC til 
rensing av urbant overvann i en pilotstudie i felt.  Tidligere studier har antydet at høye konsentrasjoner 
av sporelementer som Cu, Zn og Cd kan redusere adsorpsjonen av ∑PAH på GAC på grunn av 
konkurranse om adsorpsjonsseter [218]. De høye nivåene av Cu og Zn i TVV i denne studien kan 
forklare GACs utilstrekkelige fjerning av ∑PAH. Ettersom PHE var den mest signifikante og mest 
konsistente bidragsyteren til ∑PAH-konsentrasjonen, ble den sammenlignet med de norske EQS for 
kystvann [18]. I innløpsvannet og utløpet fra alle materialene var PHE-konsentrasjonen mindre enn 
halvparten av EQS-nivået på 0,5 µg/L, noe som indikerer gode vannkvalitetsnivåer av PHE. Rensingen 
av ∑BzP ved hjelp av GAC varierte betydelig i løpet av forsøket, og nådde utmattelse og høyere 
konsentrasjoner enn innløpsvannet etter 221 BV. Dette kan tyde på at ∑BzP kan lekke ut fra GAC på 
grunn av at det erstattes av andre forbindelser. 

 

Figur 4-17: Ytelsen til sand (blank), LECA + olivin, granulert aktivt karbon (GAC) og biokull for fjerning av oppløste 
polysykliske aromatiske hydrokarboner (∑PAH), per- og polyfluoralkylstoffer (∑PFAS), benzotiazoler (∑BTH), 
benzotriazoler (∑BTR), bisfenoler (∑BPs) og benzofenoner (∑BzPs) fra sedimentert tunnelvaskevann. 
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LECA + olivin viste innledende fjerning av ∑PAH og ∑PFAS, men utlekking av ∑PFAS skjedde etter 136 
BV. PFPeA og 6:2 FTS ble effektivt redusert, og PHE ble ofte redusert til under LOD, mens de andre 
forbindelsene var upåvirket. Høy renseeffektivitet av PHE har tidligere blitt observert i batchforsøk 
med LECA [219]. LECA + olivin reduserte også BTR, TTR og BTH innledningsvis. Gjennom hele forsøket 
var ∑BTH lavere i utløpsvannet fra LECA + olivin sammenlignet med inlnløpsvannet, mens ∑BTR-
konsentrasjonen ikke endret seg sammenlignet med innløpsvannet. LECA + olivin reduserte effektivt 
BzP-1, BzP-2 og 4-OH-BzP i løpet av de første timene av forsøket. Et gjennombrudd ble imidlertid nådd 
etter 136 BV, og deretter ble det observert utlekking av ∑BzP. Tidligere studier har også vist at LECA 
har en høy rensekapasitet for andre oppløste organiske forbindelser som naproksen 
(betennelsesdempende legemiddel) [220]. Det ble observert en økt konsentrasjon av ∑BP i 
utløpsvannet fra LECA + olivin og sand sammenlignet med innløpsvannet i begynnelsen av forsøket. 
Til tross for at LECA og olivin stammer fra naturlige materialer, blir de bearbeidet før de brukes som 
adsorbentmateriale, noe som kan ha eksponert dem for BP. Avløpsvannet viste seg å inneholde to 
bisfenoler, BPA og BPS. Med tanke på den utstrakte bruken av slike forbindelser i plastprodukter [221], 
kan det ikke utelukkes at de observerte forhøyede konsentrasjonene stammer fra utstyret som ble 
brukt i forsøket. 

Biokull fjernet ∑PAH fra det sedimenterte TVV, med en fjerning på 23-100 %, noe som overgikk ytelsen 
til GAC. PAH-sorpsjon med biokull har tidligere blitt observert i batch-eksperimenter der Carlini et al. 
undersøkte immobilisering av PAH fra jord [222]. I sin studie observerte Carlini et al. en lignende 
sorpsjon av PAH med lav molekylvekt med biokull som med GAC, men etter hvert som antall ringer 
økte, overgikk GACs sorpsjon av PAH biokullets. Til å begynne med ble 6:2 FTS, BTR, TTR, XTR, 2-NH2-
BTH, 2-OH-BTH, 5-Cl-BTR og 2-M-BTH fjernet fra TVV. Krahn et al. [223] fant at PFAS adsorberes til 
biokull fra avløpsslam, med større fjerningseffektivitet etter hvert som kjedelengden øker. Dette kan 
forklare den inkonsekvente fjerningen av PFPeA og PFHxA i denne studien, og følgelig de varierende 
∑PFAS-konsentrasjonene i biokullutløpet. Det samme ble observert av Pritchard et al. [210], der PFHxA 
og PFHxS ble fjernet mindre effektivt enn deres langkjedede motstykker PFOA og PFOS. I starten av 
forsøket renset biokull ∑BTH og ∑BTR med over 70 % fra TVV, men renseeffekten stabiliserte seg på 
23-36 % etter 179 BV. Spahr et al. [46] observerte at biokull fjernet BTR effektivt (>80 %) fra syntetisk 
overvann etter en tilpasningsperiode, noe som tilskrives omdannelsen av BTR til 
transformasjonsprodukter av f.eks. et aktivt biofilmlag. I tillegg rapporterte Pritchard et al. [210] opptil 
100 % fjerning og ingen gjennombrudd etter 450 BV behandlet ved bruk av biokull. I denne studien 
ble det derimot observert en høy initiell fjerning av BTR, som deretter avtok over tid. Biokull fjernet 
∑BzP frem til 136 BV og fjernet ∑BP fra 136 BV til slutten av forsøket. 4-OH-BzP og BPS ble redusert av 
biokull til under deteksjonsgrensen. 

4.3.1.4 Biologiske effekter 
Prøver for bioassayanalyse ble samlet inn etter 8 og 285 BV for å undersøke potensielle endringer i 
biologiske effekter under adsorpsjonskolonneforsøkene. Resultatene er presentert i Figur 4-18. I 
samsvar med en feltstudie utført av Vistnes et al. [59], ble den oksidative stressresponsen (diklorvos-
EQ) ikke bestemt på grunn av blank-effekter. Innløpsvanent induserte effekter i de to andre 
bioassayene, med BaP-EQ på 334-618 ngBaP/L i AhR CALUX og narclasine-EQ på 1680-1950 ngNarciclasine/L 
i nevrotoksisitetsassayet (Figur 4-18). 
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Figur 4-18: Benzo(a)pyren (BaP) i AhR CALUX-analysen og narciclasine-ekvivalenter (EQ) i 
nevrotoksisitetsanalysen påvist i innløpsvann og utløpsvann fra kolonner fylt med sand, LECA + olivin (LO), 
granulert aktivt karbon (GAC) eller biokull etter 8 og 285 BV. Den effektbaserte triggerverdien (EBT) for hvert 
endepunkt er også presentert [202]. 

Til å begynne med viste sand lovende resultater med en BaP-EQ i utløpsvannet under 
deteksjonsgrensen. På slutten av forsøket ble imidlertid BaP-EQ i utløpsvannet fra sand målt til 343 
ngBaP/L, på samme nivå som i innløpsvannet. Det er interessant å merke seg at LECA + olivin konsekvent 
ga høyere BaP-EQ-verdier enn innløpsvannet. Utløpsvannet fra denne kombinasjonen av materialer 
viste forhøyede nivåer av ∑BP i starten av forsøket (Figur 4-17), mens ∑PFAS og ∑BzP var høyere enn i 
innløpsvannet ved slutten av forsøket. Sammenhengen mellom ∑PFAS-eksponering og flere krefttyper 
er oppsummert av Fenton et al. [99], mens de gentoksiske effektene av bisfenoler fortsatt er 
omdiskutert [87]. GAC var mest effektivt til å redusere BaP-EQ (97-100 %), med et maksimum på 10,3 
ngBaP/L etter 285 BV. Mens biokull også fjernet BaP-EQ etter 8 BV (57 %), nådde utløpet fra biokullet 
8430 ngBaP/L etter 285 BV, noe som korrelerer med påvisningen av forhøyede konsentrasjoner av 
∑PFAS og ∑BzP i avløpet (Figur 4-17). Tidligere forskning har vist at blant annet BzP-1 er en mutagen 
[224]. 

I analysen for hemming av nevrittenes utvekst var GAC det eneste materialet som reduserte 
narciclasin-EQ i TVV signifikant (til under 84,9 ngnarciclasin/L). Siden GAC var det eneste materialet som 
konsekvent reduserte konsentrasjonen av mikroforurensninger, er det utfordrende å identifisere 
hvilke stoffklasser som er ansvarlige for de nevrotoksiske effektene. 2-M-BTH og BTH har vist seg å 
fungere som nevrotoksiner og bidra til narkiklasin-EQ [115]. Disse forbindelsene ble påvist i innløps- 
og utløpsvannet fra alle materialene (unntatt GAC) i denne studien, noe som potensielt kan forklare 
noen av de observerte effektene. 

Spørsmålet er om rensingen er god nok til å gi akseptabel vannkvalitet hvis utløpsvannet slippes 
direkte ut i naturen. For dette formålet er det definert effektbaserte triggerverdier (EBT). BaP-EQ i 
utløpsvannet fra alle materialer unntatt GAC oversteg EBT-BaP-EQ for overflatevann på 250 ngBaP/L, 
foreslått av Escher og Neale [211], etter 285 BV, noe som indikerer at effekten av blandingen i 
utløpsvannet må reduseres ytterligere ved å fjerne mikroforurensninger. Narciclasine-EQ i GAC-
avløpet var også lavere enn en estimert EBT-narciclasine-EQ på 283 ngnarciclasin/L, beregnet av Vistnes 
et al. [59] etter prosedyren presentert av Neale et al. [112]. Dette indikerer tilstrekkelig behandling 
med GAC for disse to endepunktene. Disse resultatene ligner de som ble funnet i felteksperimenter 
for rensing av TVV med GAC [59], der BaP-EQ og narciclasin-EQ fra oppløst TVV var under de respektive 
EBT-verdiene etter GAC-filtrering. 
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4.3.2 Konklusjoner 
GAC var det eneste materialet som i vesentlig grad fjernet både oppløste metaller og organiske 
mikroforurensninger fra sedimentert TVV. GAC viste best fjerning av DOC, Cr, Cu, Fe, Ni, Pb, Zn, ∑PFAS, 
∑BTH, ∑BTR, ∑BPs, ∑BzPs, BaP-EQ og narciklasin-EQ. I tillegg viste GAC effektiv fjerning av forbindelser 
som er kategorisert som persistente, mobile og giftige, og som man ønsker å fjerne før de slippes ut i 
miljøet. I likhet med felteksperimentene viste laboratorieforsøkene at GAC frigjorde Al og As og hadde 
en ustabil fjerning av ∑PAH. I motsetning til felteksperimentene ble det observert høy initiell fjerning 
av Fe, Mn og Ni, noe som indikerer svakere binding til GAC-overflaten enn andre stoffer i TVV og 
potensiell utlekking fra regenerert GAC som ble brukt i eksperimentene. 

LECA + olivin og biokull presterte betydelig dårligere enn GAC. Mens LECA + olivin viste den mest 
effektive rensingen av Mn, god fjerning av Zn og noe fjerning av Cu, ∑PAH, ∑PFAS og ∑BTH, og biokull 
fjernet noe Zn, Pb, ∑PAH, ∑BTH og ∑BTR, ble de overgått av GAC. 

Det er behov for ytterligere testing for å vurdere andre GAC-alternativer eller kombinasjoner av 
sorbenter. Det er nødvendig å undersøke om utlekking av Al og As kan forhindres, og om PAH-
fjerningen kan bli mer stabil. I denne studien ble det ikke utført tilbakespyling av materialene, noe 
som kunne ha forbedret renseevnen til enkelte sorbenter. Dette bør vurderes i fremtiden. 
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5 Oppsummering og videre diskusjon 

5.1 Forurensninger i tunnelvaskevann 
Forskingsspørsmål 1: Hvilke miljøgifter finnes i TVV, og hvordan fordeler de seg mellom å være bundet 
til partikler og å være til stede som oppløste stoffer i vannfasen? 

5.1.1 Sporelementer og organiske mikroforurensninger 
Det ble påvist høye nivåer av sporelementer og organiske mikroforurensninger i TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen (Publikasjon II, kapittel 4.1, [58]). Dette er visualisert i Figur 5-1, som viser 
deteksjonsfrekvens av ulike stoffer og stoffklasser i forhold til miljørisikoen de utgjør. Miljørisiko er 
vist som økologisk risikokvotient, det vil si med hvilken faktor mediankonsentrasjonene var høyere 
enn nivåer som ville være ufarlige i kystvannsresipienter. Figur 5-1 viser bare konsentrasjoner som 
tilsvarer oppløste stoffer. Tilsvarende figurer for ferskvannsresipienter og summen av oppløste og 
partikkelbundne konsentrasjoner er samlet i vedlegg 9.3.  Dette er i tråd med flere tidligere studier av 
TVV i Norge [3, 7, 8, 56, 121, 225], Sverige [32] og Portugal [28]. Tidligere studier har hovedsakelig 
konsentrert seg om konvensjonelle vannkvalitetsmål, sporelementer og de 16 EPA PAH-ene. Nivåene 
av sporelementer i TVV fra Bjørnegårdtunnelen lå vanligvis innenfor det som ble observert i TVV fra 
andre tunneler i Norge, Sverige og Portugal, selv om de generelt lå i den nedre enden av intervallet. 
Dette ble tilskrevet variasjoner i gjennomsnittlig årlig døgntrafikk og/eller prøvetakingsmetoder. I 
tillegg kan ulik vaskefrekvens påvirke forurensningsbelastningen i TVV, ettersom økt vaskefrekvens 
reduserer akkumuleringen av forurensende stoffer på tunneloverflatene [6]. PAH-konsentrasjonene i 
TVV fra Bjørnegårdtunnelen var på nivå med andre norske og svenske tunneler, men betydelig lavere 
enn i Portugal. Dessuten var de partikkelassosierte ∑PAH-ene høyere enn i lignende studier. En annen 
faktor som må tas i betraktning, er at prøvene fra Bjørnegårdtunnelen ble tatt fra 
sedimentasjonsbassenget, mens andre studier har tatt prøver direkte fra vaskevannet etter tunnelen 
[5]. Større partikler kan ha lagt seg i renner eller rør under transporten av TVV til 
sedimentasjonsbassenget, noe som kan ha påvirket partikkelbelastningen i TVV. Antallet 
internasjonalt tilgjengelige studier om TVV er begrenset. De fleste studier og rapporter i Norge er 
publisert på norsk, en trend som sannsynligvis er lik i andre land, noe som vanskeliggjør 
sammenligninger av TVV-kvalitet. 

I tillegg til sporelementene og PAH-ene ble det for første gang påvist flere enkeltforbindelser fra 
mikroforurensningsklassene PFAS, BTH, BTR, BP og BzP i TVV (Publikasjon II). Spesielt PFAS, BTH og 
BTR ble påvist i betydelig høyere konsentrasjoner i den oppløste fraksjonen sammenlignet med den 
partikulære fraksjonen. To tidligere studier av norsk TVV har undersøkt BTH: Smestadtunnelen i 2020 
[163] og Vålerengatunnelen i 2024 [225], som begge ligger i Oslo-regionen. Det ble rapportert 
sammenlignbare konsentrasjoner av BTH og 2-aminobenzotiazol, mens nivåene av 2-
hydroksybenzotiazol var høyere i Bjørnegårdstunnelen enn i de andre tunnelene. Tunnelene fra de 
andre studiene hadde dobbelt så stor gjennomsnittlig daglig trafikk (ca. 60 000 kjøretøy) 
sammenlignet med Bjørnegårdtunnelen (31 000 kjøretøy). Følgelig kan det forventes at 
konsentrasjonene av BTH vil være forhøyet i Smestad- og Vålerengatunnelene på grunn av den økte 
biltrafikken som potensielt kan bidra til disse forbindelsene. 
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Figur 5-1: Deteksjonsfrekvens og økologisk risikokvotient (RQ) for oppløste forbindelser, basert på PNEC for 
kystvannsresipienter og median konsentrasjon. 

As, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn, naftalen, fluoranten, benzo(a)pyren, PFOS og bisfenol-A ble påvist i 
konsentrasjoner som er høyere enn EUs regulatoriske EQS for overflatevann i TVV fra Bjørnegård. 
Disse verdiene representerer en terskelverdi for god vannkvalitet, og ved å overskride denne verdien 
kan TVV forårsake kroniske eller akutte effekter i eksponerte organismer, avhengig av 
konsentrasjonsnivåene  [18]. 15 av forbindelsene som er påvist i TVV fra Bjørnegårdtunnelen, anses 
også å ha en svært høy PMT-score  [26, 185]. Mange av disse stoffene er ikke regulert i dag. Dette 
viser at regelverket ikke er omfattende nok, spesielt ikke for trafikkrelaterte mikroforurensninger, som 
har potensial til å forårsake betydelig skade når vannlevende organismer og mennesker eksponeres 
for dem. 

5.1.2 Fordeling av forurensninger mellom partikulær og oppløst fase 
Resultatene i Publikasjon II viser at sporelementer vanligvis ble funnet i høyere konsentrasjoner i den 
partikulære fraksjonen av TVV enn i den oppløste fraksjonen. Flere av de undersøkte elementene, 
inkludert Al, Cr, Fe og Pb, har lav løselighet i vann, spesielt i pH-områdene i TVV (pH 7-9) [135, 136]. 
Andre elementer, inkludert Cu og Zn, varierte mer om de var bundet til partikler eller oppløst i TVV. 
Tidligere studier av TVV har diskutert den oppløsende effekten av såpen som brukes i 
vaskeprosedyren. Selv om det er observert høyere konsentrasjoner av forurensninger etter vask med 
såpe sammenlignet med vask uten såpe [6], er det fortsatt behov for mer forskning for å bekrefte 
størrelsen på effekten. 

De høyeste konsentrasjonene av organiske mikroforurensningene ble funnet i den oppløste 
fraksjonen (kapittel 4.1). Selv om PAH ble funnet i høyere konsentrasjoner i den partikulære 
fraksjonen, ble de andre undersøkte klassene (PFAS, BTH, BTR, BP og BzP) hovedsakelig funnet i den 
oppløste fraksjonen. Generelt kan dette forklares med egenskapene til disse forbindelsene, ettersom 
mange av dem er løselige i vann. Overraskende nok ble langkjedede PFAS-forbindelser også påvist i 
den oppløste fraksjonen, selv om de var forventet å være assosiert med partiklene. En forklaring på 
dette, som ble diskutert i Publikasjon II, var skumdannelse på grunn av såpen som ble brukt under 
vaskingen. Skumboblene som dannes, kan akkumulere langkjedede PFAS [152], noe som gjør dem mer 
løselige. Alternativet, å vaske tunneler uten såpe, fører til en lavere konsentrasjon av forurensende 
stoffer i TVV, ifølge Meland et al [3]. Denne forskjellen mellom med og uten såpe var imidlertid mindre 
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enn forventet i studien. Det er ukjent hvordan mangelen på såpe vil påvirke fordelingen av organiske 
forbindelser. Ettersom mange av de analyserte forbindelsene er kjent for å være løselige i vann uten 
hjelp av såpe, vil høye konsentrasjoner av oppløste forbindelser sannsynligvis fortsatt være et problem 
selv om tunneler vaskes kun med vann. 

5.1.3 Biologiske effekter 
Effektbaserte bioanalytiske metoder er et lovende verktøy for å påvise de samlede effektene av kjente 
og ukjente forbindelser i TVV. Det finnes en rekke bioassays som kjennetegnes av ulike endepunkter 
og sensitiviteter. Bioanalysene som ble brukt i dette prosjektet, omfatter endepunktene AhR-
aktivering (AhR CALUX), oksidativ stressrespons (AREc32) og hemming av neurittutvekst. Mens AhR 
CALUX- og AREc32-analysene er veletablerte for høykapasitetsapplikasjoner [202, 226–228], har det 
nylig dukket opp høykapasitetsmetoder for screening av nevrittutvekst [115].  Valget av bioassays var 
basert på de forventede forbindelsene i TVV og deres potensielle effekter. Tidligere studier har 
indikert at PAH-er er aktive i AhR CALUX-analysen [227], sammen med BTH, 5-metyl-1H-benzotriazol 
og 2-benzothiazolesulfonsyre [115]. Den oksidative stressresponsen har blitt knyttet til PAH- og BPA-
eksponering [227], i tillegg til 2-(metylthio)benzothiazol og 2-benzothiazolesulfonsyre [115]. I en 
tidligere studie ble det dessuten forventet at PFOA ville utløse en oksidativ stressrespons, men dette 
ble maskert av høy cytotoksisitetsinduksjon [227]. BTH ble observert å bidra til hemming av 
nevrittutvekst [115]. 

Som rapportert i Publikasjon III, aktiverer kjemikalier i TVV AhR, forårsaker oksidativt stress og har 
nevrotoksiske effekter. En prøve av ubehandlet TVV ble samlet inn etter en vask av 
Bjørnegårdstunnelen den 21.10.2022. Denne prøven viste målbar AhR-aktivering fra både partikulære 
og oppløste fraksjoner, sammen med induksjon av oksidativt stress fra ekstraktet fra den partikulære 
fraksjonen og hemming av nevrittutvekst fra ekstraktet fra den oppløste fraksjonen. Effektene fra 
ekstraktene fra partikkelfraksjonen holdt seg under EBT-verdiene (antatt trygge verdier for 
overflatevann), mens ekstraktene fra den oppløste fraksjonen overskred disse triggerverdiene. Disse 
funnene tyder på at i det minste den oppløste fraksjonen av TVV kan ha en negativ innvirkning på 
eksponerte organismer. 

Resultatene fra bioassayene tar ikke hensyn til mulige negative fysiske effekter av partikler i TVV, 
ettersom analysene bruker ekstrakter fra partikkelfraksjonen for å vurdere potensielle effekter. 
Partikler i tunnelmiljøet kan bestå av uorganiske mineraler, metallrester, veislitasjerester og 
mikroplast som følge av nedbrytning av dekk. Det er påvist at mikroplast i størrelsesordenen til TVV-
partiklene (1-53 µm) akkumuleres og obstruerer fordøyelsessystemet til Daphnia magna og 
ostracoder [229]. For D. magna er det observert akkumulering av mikroplast på antennene, noe som 
potensielt kan forstyrre spise- og svømmeatferden. Det kan derfor antas at partiklene i TVV, særlig 
ubehandlet TVV, kan ha negativ innvirkning på vannlevende organismer. 

Toksisiteten til såpen i bioassayene er fortsatt ubestemt. Selv om ekstraksjonsmetoden ikke var 
utformet for å fange opp overflateaktive stoffer, kan noen av dem ha blitt med utilsiktet. 
Overflateaktive stoffer ble ikke analysert i denne studien, men kan være av betydning for fremtidige 
TVV-prosjekter. Sporelementer er ikke inkludert i ekstraktene som analyseres i bioassayene, ettersom 
de går tapt i ekstraksjonen av organiske forbindelser [110]. Det er ikke sikkert at interaksjoner mellom 
sporelementer og organiske mikroforurensninger, som f.eks. mellom BTR og Cu [182], er tydelige i 
bioassayene. Likevel kan en sammenligning av de biologiske effektene av organiske 
mikroforurensninger med EBT-er og sporelementnivåer mot nasjonale vannkvalitetsstandarder 
effektivt karakterisere toksisiteten til TVV. 
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For å kunne sammenligne de biologiske effektene av TVV-prøver med organiske mikroforurensninger 
var det nødvendig med en spesifikk ekstraksjonsmetode, som tok sikte på en enhetlig 
ekstraksjonsprosedyre for både organiske mikroforurensninger og bioassayer. Metoden resulterte i 
færre ekstraherte forbindelser enn den opprinnelige metoden, særlig når det gjelder oppløste PAH-er 
og partikkelassosierte PFAS-er. Disse forbindelsene bidrar dermed mindre til blandingseffektene i 
bioassayene enn de gjør i TVV. Å kombinere målrettet analyse av organiske mikroforurensninger med 
bioassayer byr på betydelige utfordringer på grunn av de ulike forbindelsenes ulike egenskaper, noe 
som krever ulike ekstraksjonsteknikker, som oppsummert av Núñez et al. [230]. Ikke desto mindre kan 
denne tilnærmingen belyse virkningene av et bredt spekter av kjente og ukjente forbindelser i TVV, og 
gi en indikasjon om toksisiteten. 

Effektbaserte metoder er allerede tatt i bruk i flere land, blant annet i Tyskland [231] og Sverige [232], 
for å vurdere økologiske forhold i overflatevann. Det arbeides med å standardisere de bioanalytiske 
testene som inngår i slike metoder, slik at det kan fastsettes EBT-verdier for ulike tester. I tillegg har 
det blitt gjort arbeid for å utlede EBT-verdier fra EQS-verdier uten å bruke bioanalytiske tester [233]. 
Ved å innlemme bioanalyser i overvåkingen av TVV vil man kunne fange opp de kumulative effektene 
av en rekke kjente og uidentifiserte forbindelser. Dette kan også avdekke nye forbindelser som 
tidligere ikke har vært gjenkjent at finnes i TVV. EUs forslag til strengere reguleringer av forbindelser 
som PFAS anbefaler også at medlemslandene tar i bruk effektbaserte metoder for å overvåke 
østrogenetterlignende forbindelser i overflatevann [20]. Denne overvåkingen vil gjøre det lettere å 
sammenligne og bruke EBT-verdier som EQS-terskelverdier i fremtiden. 

5.2 Forurensningsnivå i TVV sammenlignet med andre typer vann  
Forskningsspørsmål 2: Hvordan er de nåværende nivåene av miljøgifter i TVV sammenlignet med andre 
matrikser? 

Det er spesielt relevant å sammenligne konsentrasjoner av forurensende stoffer i TVV og avrenning 
fra veier i dagen. Begge matriksene er påvirket av forurensninger fra kjøretøy og slippes ofte ut i 
tilstøtende miljøer, noe som tyder på at det finnes analoge forurensninger. Overflaten til veier i dagen 
påvirkes av ytre miljøfaktorer som nedbør og vind, noe som ikke påvirker tunneloverflater. Derfor 
forventes det at TVV vil ha forhøyede nivåer av forurensende stoffer i forhold til avrenning fra veier i 
dagen. I Publikasjon II ble det avdekket at konsentrasjonene av sporelementer i TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen var sammenlignbare med eller lavere enn de som er dokumentert i avrenning fra 
veier i dagen i Frankrike [122], Nederland [129], USA [125] og Sverige [31], for å nevne noen. Dette 
funnet står i motsetning til tidligere forskning i Norge, som indikerer høyere sporelementnivåer i TVV 
enn i avrenning fra vei i dagen. Innsamling av prøver fra sedimentasjonsbassenget kan føre til 
sedimentering av større partikler før prøvetaking, i motsetning til direkte innsamling under nedbør, 
som fanger opp et bredere partikkelutvalg og potensielt mer betydelig forurensning. 

I Publikasjon II ble det påvist forhøyede konsentrasjoner av organiske mikroforurensninger, særlig 
PFAS, BTH og BTR, i TVV sammenlignet med andre matrikser. Dette samsvarer med observasjoner av 
sporelementer og PAH-er i tidligere publikasjoner [6, 32, 55]. TVV fra Bjørnegårdtunnelen viste høyere 
konsentrasjoner av PFAS enn avrenning fra veier i dagen i Frankrike [122], og BTH/BTR-nivåene 
overgikk nivåene i avrenning fra veier i dagen i Norge [16], USA [36] og Tyskland [144]. Den oppløste 
fraksjonen av TVV inneholdt dessuten PFAS-nivåer som oversteg nivåene i urbant overflatevann fra 
USA [146], urbane vannforekomster i Singapore [145], snø fra flere byer i Kina [150] og avløpsvann i 
Hellas [147], mens BTH- og BTR-nivåene var høyere enn i avløpsvann fra Hellas [159] og Spania [164]. 
Et unntak var BzP, som hadde betydelig forhøyede konsentrasjoner i norsk avløpsvann [177], 
sannsynligvis på grunn av den vanlige bruken av stoffet i produkter for personlig pleie [48]. 
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Det kan også være utfordrende å sammenligne TVV og avrenning fra veier i dagen. Konsentrasjonene 
i TVV kan variere på grunn av trafikkvolum, vaskehyppighet, vannforbruk og bruk av såpe, parallelt 
med betydelige variasjoner i kvaliteten på avrenningen fra veier i dagen. Kayhanian et al. [126] fant 
en svak korrelasjon mellom årlig gjennomsnittlig daglig trafikk (ÅDT) og konsentrasjoner av 
forurensende stoffer i avrenning fra veier i dagen. En multippel lineær regresjonsanalyse viste at 
hyppige nedbørshendelser korresponderte med reduserte konsentrasjoner av forurensende stoffer i 
avrenningen fra veiene, mens intens nedbør og lengre intervaller mellom nedbørshendelsene var 
forbundet med økte nivåer av forurensende stoffer. ÅDT ble også identifisert som positivt korrelert 
med forurensningskonsentrasjonene i avrenning fra veier i dagen. Interessant nok ble det i samme 
studie også observert at regn med høy intensitet førte til mobilisering av forurensninger fra partikler 
og bidro til fortynning av de oppløste forurensningene i avrenningen fra veiene. Basert på dette kan 
prøvetakingsforholdene ha betydelig innvirkning på konsentrasjonene som måles i avrenning fra veier 
i dagen. 

5.3 Effekt av ulike rensemetoder på vannkvaliteten 
Forskningsspørsmål 3: Hvor godt reduserer ulike rensemetoder partikkelbunden forurensning, oppløst 
forurensning og biologiske effekter i TVV? 

5.3.1 Renseeffektivitet for sporelementer og organiske mikroforurensninger 
Pilotforsøket med rensing i Bjørnegårdtunnelen innebar sedimentering etterfulgt av sekundær rensing 
med enten posefiltrering, membranfiltrering eller adsorpsjonsfiltrering med GAC. Sedimentering 
reduserte mengden partikler og tilhørende forbindelser i TVV betydelig, særlig sporelementer. Dette 
tyder på en sterk korrelasjon mellom partikkelstørrelse og renseeffekt under sedimentering 
(Publikasjon III, [59]). Noen oppløste sporelementer ble også fjernet, sannsynligvis gjennom utfelling 
eller partikkeladsorpsjon. Den høye effektiviteten i partikkelfjerningen stemmer godt overens med 
tidligere studier av sedimentering for rensing av TVV. Forsøk fra Häggvik- og Törnskogtunnelen i 
Sverige viste en reduksjon på 88-99 % i suspendert tørrstoff [32], med en høy korrelasjon mellom 
suspendert tørrstoff og Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb og Zn. Tilsvarende viste forsøk i 
Nordbytunnelen i Norge over 75 % reduksjon av turbiditet [47], og sedimentering ved 20 °C viste seg 
å være mer effektiv enn ved 4 °C, selv om det fortsatt var finstoff igjen etter sju dager. De svenske og 
norske sedimentasjonsstudiene indikerte en korrelasjon mellom partikkelreduksjon og reduksjon av 
Cu- og Zn-konsentrasjoner, i likhet med funnene i Publikasjon III. En feltstudie i Smestadtunnelen viste 
en gjennomsnittlig fjerning av suspendert stoff på bare 69 %, noe som tilskrives potensiell 
resuspensjon under utpumping fra sedimentasjonsbassenget [35]. Resuspensjon er også et problem i 
Bjørnegårdtunnelen, men tydeligvis i mindre grad på grunn av den høye renseeffekten av suspendert 
stoff. Smestad-studien viste en sammenheng mellom suspendert tørrstoff og gummidekkpartikler, 
noe som tyder på at partikkelfjerning gir miljøfordeler. 

Posefiltrering viste ingen signifikant forbedring av vannkvaliteten, verken for turbiditet og suspendert 
stoff eller for andre partikkelassosierte forurensninger, som presentert i Publikasjon III. Tidligere funn 
tyder på at sedimentering etterlater partikler fra <1 µm til 350 µm [35, 47], som egner seg for fjerning 
ved hjelp av posefilteret, som har en porestørrelse på 1 µm. 

Membranfiltrering reduserte turbiditeten ytterligere etter sedimentering, og forbedret 
vannkvaliteten for noen partikkelassosierte forurensninger, inkludert Al, Cr og Fe. Det ble også 
observert en liten reduksjon i oppløst Cu, ∑BTR og ∑BzP. Gitt membranens porestørrelse på 0,1 µm, 
som er mindre enn grensen for oppløste forbindelser på 0,45 µm, var det forventet at kolloider og 
tilhørende forurensninger ville bli fjernet. Shafiquzzaman et al. [234] testet et billig mikroporøst (1-5 
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µm) keramisk filter for behandling av overvann, mens Ortega Sandoval et al. [235] brukte en 
polymerisk hulfibermembran (0,4 µm) til lignende formål. Begge studiene viste forhøyede 
konsentrasjoner av sporelementer (unntatt Fe i Shafiquzzaman et al.) og totalt suspendert tørrstoff i 
overvann sammenlignet med sedimentert TVV fra Bjørnegårdstunnelen, men sammenlignbare 
turbiditetsnivåer. Lignende rensing av Fe, Zn, turbiditet og totalt suspendert tørrstoff ble observert i 
begge studiene som i Bjørnegårdtunnelen. Shafiquzzaman et al. påviste bedre Cu- og Pb-fjerning 
sammenlignet med Bjørnegårdtunnelen, mens Ortega Sandoval et al. oppnådde bedre Ni-fjerning. 
Variasjoner i innløpskonsentrasjonene er sannsynligvis årsaken til forskjellene i Cu- og Ni-fjerning, 
mens Pb-utvasking påvirket resultatene i Bjørnegårdtunnelen. Li et al. [236] testet en lignende 
membrankonfigurasjon for kommunalt avløpsvann, og viste BTR-fjerning som varierte mellom -20 % 
og 45 % før det stabiliserte seg på 34,5 ± 23,1 % etter 350 dager. Membranen i Bjørnegårdtunnelen 
kan ha opplevd tilsvarende svingninger, og ville potensielt oppnådd stabilitet over en lengre 
driftsperiode. 

I Publikasjon III ble det konkludert med at GAC-filteret reduserte oppløste forbindelser i TVV 
betraktelig, særlig de organiske mikroforurensningene, og viste høy renseeffekt for DOC og oppløst 
As, Cr, Cu, Zn, ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BP. GAC var bedre enn posefilteret når det gjaldt reduksjon av 
turbiditet, og det fjernet noe partikulært Cr og Zn, sannsynligvis på grunn av dybdefiltrering. Tidligere 
studier har bekreftet GAC sin effektivitet når det gjelder å redusere sporelementer og organiske 
miljøgifter i batch- og kolonneforsøk med syntetisk overvann og avløpsvann. Både Huber et al. [206] 
og Pritchard et al. [210] rapporterte Cu-fjerning på over 90 % i løpet av de første 250 rensede BV, noe 
som er betydelig høyere enn det som ble observert for TVV. Pritchard et al. observerte dessuten en 
mer effektiv fjerning av Pb og Zn enn i Bjørnegårdtunnelen (henholdsvis 80 % og 50 %), og tilskrev Pb-
fjerningen partikkelfiltrering i dybden. Partikkelfjerningen var ikke like effektiv med GAC i 
Bjørnegårdtunnelen. Ni-fjerningen var ikke særlig effektiv hverken for Huber et al. og Pritchard et al. 
eller under rensing av TVV i Bjørnegårdtunnelen. TVV viste en høyere pH etter filtrering enn det 
syntetiske overvannet, noe Huber et al. knyttet til økt Ni-fjerning, noe som indikerer at høyere Ni-
fjerning bør observeres under rensing av TVV. Konkurransen om GAC-overflaten mellom forbindelser 
i TVV kan ha påvirket fjerningseffektiviteten som ble observert under forsøkene i Bjørnegårdtunnelen. 
Pritchard et al. [210] observerte fjerning av perfluorheksansyre, perfluorheksansulfonat, PFOA og 
PFOS, med større effektivitet i fjerning av langkjedede forbindelser sammenlignet med kortkjedede. 
Lignende observasjoner ble rapportert av Inyang og Dickenson [216], som understreket den overlegne 
fjerningen av langkjedet PFOA og PFOS i forhold til perfluorheksansyre. Altmann et al. [217] observerte 
over 80 % fjerning av BTR og metyl-BTR fra avløpsvann ved bruk av GAC i opptil 10 000 BV, mens 
Pritchard et al. [210] observerte nesten 100 % fjerning av BTR etter 500 BV, med tegn på utmattelse 
målt i de øverste 15 cm av filtreringskolonnen. Dette indikerer at GAC-kolonnen i Bjørnegårdtunnelen 
kan rense store mengder TVV og fortsatt ha en betydelig rensekapasitet for organiske miljøgifter. 

I Publikasjon IV (kapittel 4.3) ble alternative materialer til GAC testet: LECA + olivin (LECA på toppen 
og olivin på bunnen), biokull og sand som blank. Alle de testede materialene reduserte turbiditeten 
effektivt, noe som tyder på dybdefiltrering, men ingen av dem påvirket ledningsevnen eller ioner som 
klorid eller natrium. Kombinasjonen LECA + olivin viste betydelig fjerning av Zn og Mn, og noe fjerning 
av ∑PAH, ∑BTH og ∑BzP. Biokullet var mindre effektivt for sporelementer, men det utmerket seg ved 
å fjerne ∑PAH og viste innledende effektivitet for ∑BTH og ∑BTR. Pritchard et al. [210] fant lignende 
resultater for fjerning av sporelementer med biokull og GAC, i motsetning til Spahr et al. [46], som 
rapporterte om mindre effektiv fjerning av sporelementer med biokull. Likevel var GAC overlegen når 
det gjaldt å fjerne Cr, Cu, Fe, Ni, Pb og Zn, det var det eneste materialet som reduserte DOC-
konsentrasjonen, og oppnådde over 84 % fjerning av ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BPs, i samsvar med 
tidligere feltstudier [206, 210, 216, 217]. GAC viste imidlertid inkonsekvent ∑PAH-fjerning, forårsaket 
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betydelige innledende pH-økninger og ga forhøyede nivåer av Al (sannsynligvis en pH-effekt) og As 
(sannsynligvis utvasking) i utløpsvannet. 

Som vist i Publikasjon III (kapittel 4.2) ble ikke alle parameterne med EQS-verdier forbedret til god 
vannkvalitet. Konsentrasjonene av As, Cu, Zn, NAP og BaP oversteg sine respektive EQS-terskelverdier 
etter rensing. Til tross for den betydelige reduksjonen av ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BP, er det fortsatt 
utfordrende å vurdere GAC-filterets effektivitet uten regulatoriske terskelverdier. Det er nødvendig å 
evaluere kvaliteten av TVV før og etter rensing, særlig med tanke på trafikkrelaterte forurensninger 
utover dagens regelverk. Strengere reguleringer for utslipp av mikroforurensninger er på vei, og EU er 
i ferd med å revidere direktivet om rensing av kommunalt avløpsvann [212], med tanke på å inkludere 
f.eks. PFAS (uttrykt som summen av PFOA-ekvivalente konsentrasjoner, ∑PFOA-ekvivalenter) i EUs 
miljøkvalitetsnormer [20], noe som krever implementering i alle medlemsland. Derfor forventes det 
at flere av forbindelsene som er påvist i TVV, vil bli inkludert i fremtidige forskrifter og rensekrav. I 
Publikasjon III ble det registrert en nedgang i ∑PFOA-ekvivalenter etter sedimentering, og GAC 
reduserte dem ytterligere til under EUs foreslåtte grenseverdi i to tilfeller. Fokuset på PMT-
forbindelser i flere land, inkludert Danmark [236], Nederland [26] og Tyskland [185], kan utvide listen 
over regulerte forbindelser som sannsynligvis må fjernes under rensing av TVV. I TVV fra 
Bjørnegårdtunnelen ble 15 forbindelser klassifisert med en svært høy PMT-score i henhold til 
klassifiseringssystemet til Hartmann et al. [26]. Sedimentering reduserte dette tallet til 11, og selv om 
pose- og membranfiltrering ikke reduserte dette tallet ytterligere, reduserte GAC-filtrering det til 8 
forbindelser. 

Figur 5-2 viser en oppsummering av risikopotensialet til stoffene med størst risiko, som ble undersøkt 
i prosjektet. Risikoen vises som økologisk risikokvotient (RQ) avhengig av deteksjonsfrekvens, 
forekomstform, det vil si om stoffene er oppløst eller partikkelbundet, vannrensemetode og 
resipienttype. Beregning til RQ er nærmer forklart i kapittel 9.3. Verdiene i Figur 5-2 er basert på målte 
mediankonsentrasjoner i prosjektet. Det finns stoffer med RQ høyere enn 100 i stoffklassene BTH, 
BTR, PFAS, BP, PAH og metaller. Forbindelser som ble funnet hyppigst og som har veldig høy RQ var 2-
OH-BTH, TTR, BP-A, FLT, NAP, Zn og Cu. Samlet sett var vannkvaliteten best etter rensing med aktivt 
kull. I vedlegg 9.4 vises det tilsvarende figurer med alle stoffer som ble undersøkt i prosjektet for både 
median og maksimalkonsentrasjon. 
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Figur 5-2: Sammendrag av risikopotensialet til forbindelser målt i TVV avhengig av deteksjonsfrekvens, 
forekomstform (oppløst eller partikkelbundet), rensing og resipienttype (risikoer vist som risikokvotient (RQ) for 
funnet mediankonsentrasjoner; RQ = mediankonsentrasjon / PNEC; total konsentrasjon tilsvarer summen av 
oppløst og partikkelbundet andel; kun forbindelser med RQ større enn 10 er inkludert i figuren). 

5.3.2 Behandlingseffektivitet for biologiske effekter 
Som diskutert i kapittel 5.1.3 forårsaker TVV flere biologiske effekter, med oppløste forbindelser som 
aktiverer AhR og hemmer neurittutvekst tilsvarende det som overskride EBT-verdiene. Etter 
posefiltrering ble det observert en viss reduksjon i AhR-aktivering fra oppløste stoffer, noe som 
tilskrives en lav innløpskonsentrasjon. Membranfilteret reduserte AhR-aktiveringen og den oksidative 
stressresponsen fra partikkelekstrakter til under LOD, noe som korrelerte godt med 
partikkelfjerningen. Likevel ble det ikke registrert noen vesentlig fjerning av organiske forbindelser 
under membranbehandlingen. Dette tyder på at andre forbindelser kan være ansvarlige for den 
observerte effektreduksjonen. GAC reduserte partikkelrelatert og oppløst AhR-aktivering og hemming 
av nevrittisk utvekst ned til eller under LOD. I tillegg oppnådde GAC-filtreringen utløpsverdier under 
etablerte EBT-verdier for AhR-aktivering og estimerte EBT-verdier for nevrotoksisitet, noe som 
indikerer tilstrekkelig behandling [112]. Den dokumenterte reduksjonen i biologiske effekter stemmer 
godt overens med GACs høye renseeffektivitet. På grunn av fraværet av isfjellmodellering i denne 
studien er imidlertid bidraget fra kjente forbindelser til de samlede effektene fortsatt ukjent. 
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Bioanalytiske verktøy har tidligere blitt brukt til å vurdere for eksempel renseeffektiviteten til 
avløpsrenseanlegg og konstruerte våtmarker. Neale et al. [237] rapporterte en reduksjon på ca. 80 % 
i AhR-aktivering og oksidativt stress under rensing av avløpsvann. BTR og BzP-3 bidro til aktiveringen 
av AhR og ble redusert under avløpsvannbehandlingen. 2-(metyltio)benzotiazol, 2-
hydroksybenzotiazol og BTH ble analysert, men var enten under deteksjonsgrensen eller ubetydelige 
bidragsytere til AhR-aktivering. I tillegg ble det observert at 2-benzothiazolesulfonsyre og 5-metyl-1H-
benzotriazol, som ikke ble analysert i TVV fra Bjørnegårdtunnelen, bidro til AhR-aktivering av 
avløpsvann. Lignende fjerning av oksidativt stress ble observert av Nivala et al. [226] for avløpsvann, 
men bare 50 % av AhR-aktiveringen ble fjernet. Til sammenligning reduserte det konstruerte 
våtmarksområdet AhR-aktiveringen med over 70 % og den oksidative stressresponsen med over 80 %. 
BTR ble analysert i avløpsvannet i denne studien, og oppnådde en maksimal fjerning på 64 % via 
konvensjonell behandling av avløpsvann og konstruerte våtmarker. 

Evalueringen av oksidativt stress fra oppløste forbindelser og hemming av nevrittutvekst på grunn av 
partikkelekstrakter ble hindret av høye blankeffekter eller effekter under deteksjonsgrensen, noe som 
resulterte i at de ble ekskludert fra videre vurderinger. Følgelig falt flere prøver under 
deteksjonsgrensen etter sedimentering, noe som vanskeliggjorde evalueringen av forbedringer ved 
sekundær rensing. Metodens deteksjonsgrense var likevel under EBT for de aktuelle effektene, noe 
som betyr at fjerning under disse grensene er tilstrekkelig for å sikre god vannkvalitet. 

I forsøkene med TVV ble bare to vasker vurdert for biologiske effekter, noe som kan gi variasjon i 
kvalitet og tilsvarende biologiske effekter. Funnene i dette prosjektet bør derfor kun tjene som en 
foreløpig indikasjon på de biologiske konsekvensene ved utslipp av TVV. Videre forskning bør 
undersøke de biologiske effektene av TVV fra flere vasker i Bjørnegårdtunnelen og andre tunneler, 
med flere prøver samlet inn over en lengre periode for å vurdere renseeffekten over tid. 

5.4 Erfaringer med praktisk bruk av de ulike rensetrinnene 
5.4.1 Sedimentering 
TVV strømmet inn i bassenget ved hjelp av tyngdekraften fra et separat kammer (pumpesump) på ca. 
1,5 m dybde i den ene enden av bassenget. Før hver tunnelvask ble sedimentasjonsbassenget tømt til 
det var ca. 1 m vann igjen på bunnen, noe som resulterte i et vannrikt slam. Ettersom slammet bare 
ble fjernet annethvert år, og det ble foretatt ca. 6-8 tunnelvaskinger i året, vil slammet akkumulere 
flere og flere partikler. På grunn av utformingen av sedimentasjonsbassenget kan tidligere 
sedimenterte partikler som er igjen i slammet, bli resuspendert i det nylig tilstrømmende TVV, spesielt 
i nærheten av innløpet. Dette kan resultere i en kumulativt høyere konsentrasjon av partikler (og 
potensielt forurensende stoffer) i det ferske TVV. En illustrasjon av konseptet er vist i Figur 5-3, venstre 
side. Det ble ikke observert noen indikasjon på dette i resultatene fra Publikasjon II eller Publikasjon 
III, men forsøkene i dette prosjektet var ikke spesielt designet for å fange opp dette. Resuspendering 
kan også skje ved tømming av bassenget, hvis partikler mobiliseres igjen ved lave gjenværende 
vannstander (Figur 5-3, høyre side). Dette ble sett under flere tømminger, men ble ikke dokumentert 
mer i detalj. Det er vanskelig å unngå dette, fordi bassengene er bygd som lagringsbasseng, hvor 
vannet blir lagret en viss periode, i motsetning til konvensjonelle sedimenteringsbasseng ved 
vannbehandlingsanlegg, hvor vannet strømmer kontinuerlig gjennom og bassengene er utstyrt med 
redskap for å flytte, samle og fjerne slammet. Partiklene som er igjen i TVV er observert å være veldig 
fine, med diameter rundt 5 til 10 µm [238]. Årsaken til dette er at det er hovedsakelig støv som samler 
seg opp på tunneloverflatene, og at vannet ledes gjennom sandfang før det kommer til 
sedimentasjonsbassengene. Slike partikler sedimenterer forholdsvis sakte og kan lett bli resuspendert. 
Slammet blir liggende fordelt over hele bassenget, noe som gjøre det mer krevende å rense 
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bassengene, siden hele bassenget må bli spylt med vann, noe som bidrar til fortynning av slammet 
under tømming og større volumer som må avhendes. 

 

 

 

Figur 5-3: Illustrasjon av resuspensjon av slam i sedimentasjonsbassengene i Bjørnegårdtunnelen ved påfylling 
(venstre) og resuspendering av partikler ved tømming (høyre). 

I en konvensjonell vannrensingsprosess ville det være mulig å gjøre sedimentering og partikkelfjerning 
mer effektivt. Tilsetning av koagulant fører til økning av partikkelstørrelse og dermed mye kortere 
sedimenteringstider [32]. Partikkelseparasjon kan forbedres ved å redusere avstanden partiklene må 
sedimentere seg ved å konstruere skråstilte plater eller rør i bassenget [239]. Dessverre forutsetter 
slike tiltak at vannet strømmer gjennom bassenget med konstant hastighet, noe som ikke er tilfellet i 
Bjørnegårdtunnelen. Slike løsninger kunne brukes for eksempel ved mobile renseanlegg, som 
beskrevet i kapittel 5.6.3. Konsekvensen ville være mye kortere sedimenteringstid, noe som kunne 
være positivt for å hindre mobilisering av organiske miljøgifter ved lange oppholdstider, slik det er 
observert i Bjørnegårdtunnelen. Under sedimentering økte de gjennomsnittlige konsentrasjonene av 
∑PFAS, ∑BTH og ∑BTR. Dette kan skyldes utvasking fra partikler og dekkslitasjematerialer.  

5.4.2 Posefilter 
Posefilteret, som var standard sekundærrensing, var også et relativt enkelt oppsett. Etter 35 dagers 
sedimentering ble TVV automatisk pumpet fra sedimentasjonsbassenget og gjennom posefilteret. I 
løpet av filtreringen opplevde man at posefilteret ble fylt opp og gikk tett, noe som var en indikasjon 
på at partikler ble holdt tilbake i filteret. Etter 1,5 års testing, fra våren 2022 og fremover, ble 
posefilteret skiftet ut etter hver tømming av sedimentasjonsbassenget på grunn av tetting lenge før 
de nådde sin teoretiske kapasitet. Dette krevde at vedlikeholdspersonell fysisk måtte komme til 
tunnelen og bytte ut det brukte filteret med et nytt. Rask igjentetting skjedde til tross for de 
forholdsvis lave konsentrasjonene av turbiditet og suspendert stoff som ble observert etter 
sedimentering (som beskrevet i Publikasjon III, kapittel 4.2). Dette kan forklares med at de 
gjenværende partiklene har en liten partikkelstørrelse på 5 til 10 µm [238]. Slike partikler kan danne 
en tett filterkake, noe som fører til en rask økning i trykk i systemet. En annen forklaring kan være 
remobilisering av slam under drenering av bassenget. Ettersom det ikke ble observert noen ekstra 
renseeffekt ved posefiltrering etter sedimentering, kan det antas at litt større og lettere partikler 
fjernes ved posefiltrering. Derimot kan kolloidale partikler mindre enn 1 µm slippe gjennom maskene. 
Disse kan bidra mer til turbiditet og suspendert stoff enn større, lettere partikler, noe som kan forklare 
fraværet av forbedringer i vannkvaliteten. Både partikkelfjerning og tid til tetting av filteret kan 
forbedres ved å tilsette en koagulant. Dette ville føre til større aggregater som danner en mer porøs 
filterkake, noe som ville forbedre filterprestasjonen betydelig. Dessuten ville en slik tilnærming også 
fjerne den kolloidale partikkelfraksjonen. Koagulering ville forutsette doseringsutstyr, for eksempel 
doseringspumper og lagringstanker for koagulant. Siden mange koagulanter er veldig sure kunne dette 
medføre en del HMS-utfordringer i tunnelene det blir installert i. Likevel er koagulering en standard 
teknologi som brukes i veldig mange sammenheng. 

3 m
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Det ble ikke observert noen ekstra fjerning av oppløste forbindelser ved posefiltrering, noe som var 
forventet på grunn av at maskevidden er større enn 0,45 µm. Dette kan eventuelt forbedres ved å 
inkludere et adsorpsjonsmateriale i det siste posefilteret for å fange opp de oppløste forbindelsene i 
TVV, noe som ble testet for sporelementer og PAH av Paruch og Roseth [7, 8], der et posefilter ble fylt 
med en organisk sorbent for å fjerne oppløste forurensninger. De oppnådde en fjerning på >51,3 % 
for sporelementer, med unntak av Ni (17,6 %) og Zn (23,8 %), og 67,1 % for ∑PAH.  

I utgangspunktet skulle det være lett å overvåke tettingen i posefilteret. Det finns en trykkmåler rett 
før filteret som kan brukes til å overvåke eller evaluere driftssituasjonen. Per i dag blir det utløst en 
alarm når trykket oversiger et visst nivå og filteret er tett, noe som blir synlig på betjeningspanelet i 
tunnelen. Likevel skulle det være fullt mulig å bruke trykknivået til å finne ut av hvor fulle eller tette 
posene allerede er, og når posene bør skiftes, for eksempel etter overskridelse av et visst trykknivå. 

5.4.3 Keramisk mikrofiltrering 
Membranfilteret var den mest kompliserte rensemetoden å bruke. Først måtte den kobles til det 
sedimenterte vannet ved å bytte ventilposisjoner manuelt fra standardinnstillingene for posefiltrering. 
Siden membranmodulene ble oppbevart i vann fra springen mellom bruk, måtte membrantanken 
tømmes og fylles på nytt med TVV. Under bruk ble membranfilteret tilstoppet svært raskt, og 
permeabiliteten (Figur 5-4) og det transmembrane trykket (trans-membrane pressure,TMP) ble 
drastisk redusert i begynnelsen av kjøringene, sannsynligvis på grunn av fine partikler, oljeaktige 
forbindelser og DOC. Lufting som en fysisk strategi for å kontrollere begroing på membranen ble 
implementert, men det var vanskelig på grunn av såpen i TVV. Selv under et svært kort luftingsintervall 
ble det produsert store mengder skum, som til slutt vokste ut av membrankammeret. Regelmessig 
tilbakespyling med kun renset vann (grå linjer i Figur 5-4) forbedret ikke membranytelsen nevneverdig, 
med bare små merkbare hopp i permeabiliteten, som ikke varte lenge. Kjemisk forbedret 
tilbakespyling (chemically enhanced back-wash, CEB, vist med grønne og røde linjer i Figur 5-4) viste 
en viss forbedring av membranytelsen. Ytelsen falt imidlertid raskt tilbake til tidligere nivåer 
sammenlignet med vanlig tilbakespyling. Dette kan tyde på at irreversibel begroing utgjør en stor del 
av begroingen på membranen i pilotrenseanlegget i Bjørnegårdtunnelen.  

 

Figur 5-4: Eksempel på permeabilitetsverdier fra testperioden med den keramiske membranen i 
Bjørnegårdtunnelen. Grå linjer representerer tilbakespyling med vann, mens grønne og røde linjer representerer 
kjemisk forbedret tilbakespyling med henholdsvis base (NaOH) og syre (H2SO4). 

Hyppig rengjøring av membranen var nødvendig. Under rengjøringssyklusene ble ikke vannet renset. 
Derimot ble allerede renset vann brukt til rengjøring av membranen. Nettovannproduksjonen fra 
membranriggen var derfor svært lav sammenlignet med de andre alternativene for sekundærrensing, 
som ikke hadde tilsvarende utfordringer. 
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Det fantes ikke mye erfaring om bruk av membran til rensing av TVV. Derfor ble det valgt en veldig 
konservativ løsning, at membranmoduler er nedsenket i en tank, og vannet blir dratt gjennom den 
ytre overflaten inn i membranen ved hjelp av vakuum. Dette er illustrert til venstre i Figur 5-5 for bruk 
av hullfibermembraner, mens det var plater som ble brukt i prosjektet. En slik løsning tåler veldig høye 
konsentrasjoner av partikler og suspendert stoff. Dessuten er den veldig robust mot tilstopping på 
grunnen av større partikler. Noen av ulempene er at returspylingen tar lengre tid fordi tanken må 
tømmes først, slik at membranen kan bli renset ordentlig, og så må tanken fylles igjen før filtreringen 
kan fortsette. Dette tar veldig lang tid og danner en del forurenset vann. Dette førte til en situasjon 
der membranriggen ikke var i filtrasjonsmodus over lengre perioder. 

Under tilbakespylingen av membranmodulene passerer TVV forbi membranen i et overløpsrør og inn 
i det motsatte sedimentasjonsbassenget som TVV ble pumpet fra. Perioden for overløpspassering 
varierte fra bare et par minutter til opptil en time. Dette er ikke optimalt av flere grunner. For det 
første må vannet som transporteres til det andre bassenget også renses, noe som krever at 
vedlikeholdspersonalet manuelt må bytte innløpsbasseng og utløpsrør frem og tilbake mellom de to 
sedimentasjonsbassengene. For det andre, hvis alt skulle skje i samme basseng, det vil si at 
overløpsvann fra membranen transporteres tilbake til det samme bassenget som det ble pumpet fra, 
ville det forstyrre sedimenteringsprosessen som allerede har blitt gjennomført, fordi de sedimenterte 
partiklene ville bli resuspendert i vannfasen. I et fremtidig oppsett bør pumpene som transporterer 
vannet fra sedimenteringsbassenget til membranen, stoppes hver gang tilbakespyling startes. 

 

Figur 5-5: Illustrasjon av ulike membranoppsett. Til venstre: Nedsenkede membraner; til høyre: Oppsett med 
trykksatt dead-end-strømning (adaptert fra [240]) 

Erfaringene fra prosjekt viser nå at det ikke ville vært nødvendig med en nedsenket membran, siden 
partikkelkonsentrasjonene og -størrelsene var veldig lave i det sedimenterte vaskevannet. Derfor 
kunne man ha brukt en trykksatt membran, der vannet ledes inn i membranen og permeatet samles 
ved utsiden. Et slikt system er illustrert til høyre i Figur 5-5. Slike system er mye mer effektive, og 
enklere å tilbakespyle. For å beskytte slike membraner mot større partikler kunne man bruke enten 
et posefilter eller en sil med en åpning på for eksempel 50 μm. En typisk konfigurasjon i 
vannrensingsindustrien er dessuten å ha minst to individuelle membranrigger, der den ene 
membranen er i drift mens den andre vedlikeholdes [239]. Dette vil øke oppstartkostnadene, men 
ikke nødvendigvis driftskostnadene. Det er mulig å skreddersy membranen slik at den har egenskaper 
som motstår begroing og forbedrer membranens ytelse [39, 241]. Forbehandling med posefiltre har 
blitt brukt for å redusere partikkelmengde og organiske forbindelser før membranfiltrering [37]. Det 
finnes likevel lite litteratur om de økte kostnadene for filterinstallasjon og -vedlikehold sammenlignet 
med lavere vedlikeholdskostnader for membraner. Koagulering og flokkulering kan føre til at 
irreversibel begroing blir til et reversibelt kakelag på grunn av dannelsen av større flokker. Disse kan 
ikke trenge gjennom membranporene og er lettere å fjerne ved fysisk rengjøring [37]. NOM regnes 
som en av de viktigste forurensningene på membraner, og har blitt effektivt fjernet fra avløpsvann 
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ved hjelp av forbehandling med PAC, noe som har forbedret membranens levetid [242, 243]. Tilsetting 
av PAC ville også ha økt fjerning av oppløste miljøgifter, noe som kunne resultert i overlegen 
partikkelfjerning og samtidige lave konsentrasjoner av oppløste stoffer i utløpet. Noen studier fant 
imidlertid ingen reduksjon i begroing når PAC ble tilsatt drikkevannet før keramisk mikrofiltrering 
[244], så dette må testes nærmere. En kombinasjon av PAC og en celluloseacetatmikrofiltreringsenhet 
økte fjerningen av overflateaktive stoffer sammenlignet med bare PAC alene [245]. I tillegg har en 
kombinasjon av koaguleringsmidler og PAC vist seg å være effektiv for å forbedre membranytelsen og 
forhindre irreversibel begroing [246]. Tilsetning av PAC, koaguleringsmidler eller begge deler til det 
sedimenterte TVV vil kreve ekstra doseringsutstyr, kjemikalier og materialer, og en mikser for å sikre 
en homogen fordeling av kjemikaliene i hele bassenget. Dette vil øke membranens installasjons-, 
vedlikeholds- og strømforbrukskostnader. Et siste punkt for forbedringer er valg av 
rengjøringskjemikalier som er brukt ved CEB. Oksiderende kjemikaler, som for eksempel 
natriumhypokloritt (NaClO), har en bedre evne til å rengjøre membranoverflaten og porene i løpet av 
kortere tid. Lagring og bruk av slike kjemikalier vil føre til HMS-utfordringer i tunneler dette brukes i. 

Det ble observert at ytelsen var bedre i starten av hver kjøring med membranen enn ved slutten av 
den siste kjøringen. Ettersom membranen ble vasket med og deretter oppbevart i vann fra springen 
etter hver test, kan resultatene tyde på at dette er en god måte å rengjøre og oppbevare membranen 
på. 

5.4.4 Adsorpsjon 
GAC-filteret var veldig enkelt å kjøre. Sedimentert TVV ble automatisk pumpet fra bassenget og inn i 
toppen av en kolonne fylt med GAC. Det rensede vannet hadde et forhøyet innhold av DOC, og bruken 
av såpe bidrar nok mye til det. Dette DOC-innholdet vil konkurrere med organiske 
mikroforurensninger og oppta en betydelig del av GAC-overflaten, noe som raskt kan føre til dårligere 
rensekapasitet. På den annen side kan mikroforurensninger adsorbere til DOC, og gjennom denne 
DOC-en kan det øke fjerningen av flere forbindelser. Dette betyr at type og konsentrasjon av såpe kan 
ha en betydelig effekt på renseevnen og levetid av en slik sorpsjonsfilter, noe som burde undersøkes 
videre. 

I konvensjonell vannrensing er adsorpsjon ofte brukt som et av de siste rensetrinnene, som et 
poleringstrinn. Da vil partikler og andre stoffer som fører til unødvendig tetting eller metning av 
adsorpsjonsfilteret, ha blitt fjernet ved bruk av for eksempel koagulering og filtrering. Siden GAC-
filteret ble tilført vann med partikler, vil et slikt filter også fungere som et vanlig dybdefilter. Dette kan 
potensielt hindre adsorpsjonsprosessen og dermed fjerning av oppløste forbindelser. Det er et vanlig 
problem ved bruk av adsorbenter til vannrensing, at porene blokkeres slik at oppløste forbindelser 
ikke når de indre poreoverflatene, noe som reduserer kapasiteten til GAC-filteret. Ved å implementere 
et forfiltreringstrinn før GAC-kolonnen i Bjørnegårdtunnelen kan levetiden til GAC-materialet 
forbedres betydelig. Dette kan implementeres for eksempel ved bruk av koagulering kombinert med 
et posefilter, tilsvarende dagens oppsett, eller ved dybdefiltrering gjennom et annet medium, f.eks. 
sand. Som med posefiltersystemet må imidlertid installasjonskostnadene og hyppigheten av utskifting 
av posefilteret undersøkes, noe som vil øke de totale kostnadene for hele anlegget. Alternativt kan 
GAC-filteret tilbakespyles, noe som ikke ble testet i dette prosjektet. Ved tilbakespyling kan man fjerne 
partikler som er fanget i filteret, slik at porene blir frigjort og kan brukes til å fjerne forurensningen. 

Siden det bare var én GAC-kolonne i rensepiloten, må GAC byttes ut mellom vaskingene når det 
oppstår et gjennombrudd, det vil si at sorpsjonskapasiteten er nesten brukt opp og konsentrasjon av 
miljøgifter i utløpet begynner å øke. Selv om et gjennombrudd er nådd, kan det fortsatt være GAC 
med en viss fjerningskapasitet igjen i kolonnen, ettersom gjennombruddet bare representerer 
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begynnelsen av masseoverføringssonen [247], som illustrert i Figur 5-6Error! Reference source not 
found.. I et slikt tilfellet kan det være lurt å installere to påfølgende GAC-filtre, noe som er vanlig i 
konvensjonell vannrensing [247]. Dette er for å utnytte alt GAC-materialet i kolonnen fullt ut, ettersom 
kapasiteten til materialet kan utnyttes helt før det må skiftes ut. Selv om kostnadene ved installasjon 
av adsorpsjonskolonnene vil øke, vil levetiden til hver enkelt kolonne forbedres, noe som reduserer 
de årlige vedlikeholdskostnadene (som vist i kapittel 5.5). Et annet hensyn ved implementering av en 
adsorpsjonskolonne for GAC er å gjøre utskiftingsprosessen så enkel som mulig. Det oppbrukte GAC-
materialet bør kunne fjernes enkelt og effektivt, og det bør være mulig å pumpe ny GAC tilbake i 
kolonnen. Dette ville kanskje vært en enkel oppgave hvis renseanlegget var plassert utenfor tunnelen, 
men i flere tunneler er sedimenteringsbassenget plassert rett ved siden av tunnelens sentrum, med 
inngangen inne i tunnelen. I tillegg er sedimenteringsbassengene ofte plassert under veinivået i 
tunnelen, slik at TVV kan strømme til bassengene ved hjelp av tyngdekraften. Det er viktig å vurdere 
disse forholdene før man bestemmer seg for hvilke rensemetoder som skal innføres. 

 

Figur 5-6: Illustrasjon av masseoverføringssone (MTZ) og hvordan to GAC-kolonner kan kombineres i serie for å 
utnytte alt materialet i hver kolonne, tilpasset fra Worch et al. [247]. 

I løpet av de første driftsårene (fra sommeren 2019 til vinteren 2022) ble filtermaterialet byttet ut én 
gang (november 2022). Det betyr at det tok omtrent 3,5 år før materialet var oppbrukt. Etter 
utskiftingen av GAC frigjorde det nye materialet dessuten betydelige mengder As til utløpsvannet, noe 
som ikke var et problem før utskiftingen. Tidligere erfaringer med regenerert GAC er at det kan lekke 
As, og potensielt andre forbindelser som ikke ble fjernet i tilstrekkelig grad under regenereringen, til 
avløpsvannet i de innledende stadiene av rensingen. En sterk økning etter rensing med ny GAC ble 
imidlertid bare observert for As av de parameterne som ble undersøkt i Bjørnegårdtunnelen. 

Som nevnt ble det frigjort As i skadelige konsentrasjoner under den første tiden med nytt GAC-
materiale. Utslipp av As bør unngås, og det finnes flere mulige alternativer for forbedringer. Et 
alternativ er å bytte ut GAC-typen som brukes, med en annen type som ikke frigjør As. Som beskrevet 
i Publikasjon IV (kapittel 4.3) ble imidlertid GAC vurdert som det beste alternativet av flere vanlige 
materialer for rensing av forurenset vann ved hjelp av adsorpsjon. For å redusere utvaskingen av As i 
starten, kan GAC eventuelt kondisjoneres eller vaskes. Dette vil imidlertid føre til en stor mengde 
vaskevann som kanskje må avhendes som avfall. Det anbefales derfor å ikke bruke denne type 
regenerert kull, og heller satse på ferskt kull. Det bør også gjennomføres utlekkingsforsøk før man 
satser på et nytt ukjent produkt. 

5.5 Kostnadsaspekter ved sekundærrensing 
Ved valg av rensesystem er det viktig å balansere renseeffektivitet med installasjons- og 
vedlikeholdskostnader. I Bjørnegårdtunnelen kostet posefilteret rundt 600 000 kroner da det ble 
installert i 2019 (Tabell 5), men de hyppige utskiftningene på grunn av tetting kostet 4 975 kroner per 
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tømming av sedimentasjonsbassenget, til sammen nesten 40 000 kroner årlig. Stålhusene til 
posefiltrene koster rundt 100 000 kroner per stykk, men ved å gå over til billigere materialer som PE 
kan installasjonskostnadene reduseres. 

Tabell 5: Veldig grove estimater av installasjonskostnader, vedlikeholdskostnader, vedlikeholdsfrekvens og 
totalkostnad etter 20 års drift (inkludert en inflasjonsrate på 3 %) for de tre ulike sekundærrenseanleggene i 
Bjørnegårdtunnelen. GAC = granulert aktivt kull. 

Treatment Installation 
cost 

(NOK) 

Maintenance 
cost 

(NOK) 

Maintenance 
frequency 
(per year) 

Total cost after 20 
years of operation 

(NOK) 
Bag filter (steel 
housing) 

700,000 4,975 8 1,769,500 

Bag filter (PE housing) 400,000 4,975 8 1,469,500 
Membrane filter 1,100,000 2,585* 1 1,169,500 
GAC filter (single) 125,000 41,833 1 1,249,000 

*Dette tallet inkluderer ikke strømforbruket til lufting av membranmodulene, pumping av vann under 
tilbakespyling og blanding av syre eller base i tilbakespylingsvannet under CEB. 

For membranfiltreringsenheten var installasjonskostnadene ca. 1 100 000 NOK, noe som er den 
høyeste av alle sekundærrensetrinnene. Dette er en flaskehals for kommersiell bruk av membraner i 
vann- og avløpsvannbehandling [39]. I tillegg ble det brukt syre og base under CEB for å rengjøre 
membranoverflatene, noe som, basert på permeabilitetsresultatene, så ut til å være nødvendig å 
utføre ofte for å opprettholde tilstrekkelig ytelse. Selv om membranfiltreringsenheten bare ble testet 
i en begrenset periode, kan det antas at syre og base bør skiftes ut én gang i året under reell drift, som 
nevnt i Tabell 5. I tillegg er det helse- og sikkerhetsmessig betenkelig å oppbevare og bruke syre og 
base i et lukket rom ved et TVV-renseanlegg. Som beskrevet i kapittel 5.4.3, var vannproduksjonen fra 
membranriggen lavere enn posefilteret eller adsorpsjonskolonnen på grunnen av hyppig spyling. 
Dette er ikke tatt med i Tabell 5. Hvis membranen skulle produsere vann på samme nivå som de andre 
alternativene ville det har vært nødvendig med minst to separate enheter slik at en kan rense mens 
den andre spyler. I tillegg ville det kreves et større membranareal. Begge tiltakene ville øke kostandene 
til membrananlegget signifikant. 

Installasjonskostnaden for GAC-filteret var lavest av alle tre rensetrinnene, ca. 125 000 NOK (Tabell 5). 
Med maksimalt åtte vasker i året og et gjennomsnitt på fem dager (= 120 timer) for å tømme 
sedimentasjonsbassenget, går GAC-filteret 960 timer hvert år. Etter å ha vært i drift i ca. 500 timer ble 
GAC-filteret byttet ut i løpet av pilotforsøkene, noe som kostet 41 833 NOK (beregnet ut fra etterfylling 
med 1 000 liter GAC). Kostnadene inkluderer å bytte filtermateriale og å kjøre brukt materiale til 
avfallsdeponi (6400,-), kostnader for mannskap, sugebil og transportkostnader (20000,-), og nytt 
aktivt kull (35,- per kg GAC, 500 L GAC, total kostnad 17500,-). Varigheten av GAC-filterets driftstid ble 
imidlertid ikke registrert konsekvent, og de 500 timene er beheftet med betydelig usikkerhet. GAC-
filteret ble også lagret i lengre perioder uten bruk, noe som ikke ville vært tilfelle hvis det var 
standardrensingen. For å gjøre et estimat antas det at GAC-filteret byttes ut årlig med dagens oppsett. 
Vedlikeholdskostnadene vil være 41 833 NOK hvert år, noe som er litt høyere enn for posefilteret. GAC 
regnes som et kostbart materiale og må deponeres som farlig avfall eller gjennomgå termisk eller 
kjemisk regenerering før det kan brukes på nytt. Dette tar tid og øker kostnadene, og derfor bør man 
undersøke alternativer som er rimeligere og kanskje har en enklere regenereringsmetode. Regenerert 
GAC, som allerede brukes i Bjørnegårdtunnelen, reduserer prisen på GAC. Basert på de 
sorpsjonsalternativene som ble testet i Publikasjon IV, var GAC det beste materialet av GAC, LECA + 
olivin, biokull og sand til å fjerne flere sporelementer, ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BP. Likevel kan 
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rimeligere, ikke-kommersielle typer av GAC være gode alternativer, men disse bør testes før 
implementering. 

Hvis man antar at rensetrinnene skal være operative i 20 år, kan det langsiktige aspektet av 
kostnadene beregnes (Tabell 5). I et 20-årsperspektiv vil de totale utgiftene for posefilteret komme 
opp i 1 769 500 NOK, noe som representerer den høyeste kostnaden av alle alternativene. Som nevnt 
vil en utskifting av huset til det mer økonomiske PE-alternativet redusere de totale kostnadene 
betydelig, til rundt 1 469 500 NOK. Til tross for den betydelige nyinvesteringen som kreves for 
membranfiltreringsenheten, er utskiftingskostnadene relativt lave, noe som gir en totalkostnad på 1 
169 500 NOK etter 20 års drift. Det er ikke garantert at membranen vil vare i 20 år, ettersom TVV er 
et ganske tøft miljø for membranoverflaten. Men på grunn av den ujevne driftstiden og muligheten 
for lagring i vann fra springen mellom bruk, er det sannsynlig at den kan vare så lenge. Totalkostnaden 
for GAC-filteret, inkludert den opprinnelige konstruksjonen og årlig utskifting av GAC, er anslått til ca. 
1 249 000 NOK, noe som gjør det noe dyrere enn membranenheten. Hvis GAC-anlegget omfatter to 
etterfølgende filtre, kan levetiden for hvert filter forlenges før det må skiftes ut, i motsetning til 
scenarioet med ett enkelt filter. Hvis vedlikeholdsfrekvensen f.eks. kunne reduseres til en gang hvert 
1,5 år, ville installasjonskostnadene være høyere med to filterkolonner i stedet for én, men de lavere 
vedlikeholdskostnadene ville gjøre dette til det billigste alternativet i et 20-årsperspektiv, med en 
totalkostnad på 999 500 NOK. 

Vedlikeholdskostnadene har noen store usikkerhetsaspekter. Spesielt, og ikke inkludert i de 
beregnede kostnadene, er strømforbruket som trengs for å drive de ulike rensemetodene. Alle 
rensetrinnene har et grunnleggende strømforbruk på grunn av pumpen som transporterer vann fra 
sedimenteringsbassenget. Mens posefiltrering og GAC-filtrering, slik de er konstruert i 
Bjørnegårdtunnelen i dag, ikke har noe ekstra strømforbruk, bruker membranen strøm til å lufte 
membranmodulene, pumpe vann under tilbakespyling og blande syre eller base i vannet som brukes 
til tilbakespyling under CEB (for å nevne noe). Lufting er en svært energikrevende prosess, som 
vanligvis står for 60-70 % av energiforbruket til membranen [37]. Kjemisk membranrensing kan ofte 
være billig og effektivt. I Bjørnegårdtunnelen tok det imidlertid lang tid å fylle opp membrantanken, 
noe som førte til lang nedetid. Totalt sett vil dette øke vedlikeholdskostnadene for membranen. Hvis 
GAC-filtreringskolonnene må gjennomgå periodisk tilbakespyling, kan det føre til en økning i de totale 
utgiftene. 

5.6 Fremtidige behandlingsstrategier 
Forskningsspørsmål IV: Hvilke rensemetoder bør utforskes videre for fremtidig rensing av TVV? 

5.6.1 Scenario 1: Stasjonære anlegg med sedimentering pluss trinn 2 
Hva er det beste kompromisset for å oppgradere sedimentering som primærbehandling med en trinn 
2, basert på tilstedeværelsen av metaller og organiske mikroforurensninger i skadelige 
konsentrasjoner? 

Forskningsprosjektet undersøkte i hovedsak hvordan sedimentering, som i dag er standard 
primærrensing, kan utvides med et sekundærrensetrinn for oppløste miljøgifter. Med tanke på 
renseeffektiviteten, de praktiske erfaringene med renseanlegget og kostnadene ved oppsett og 
vedlikehold, anbefales videre utforskning av filtreringskolonne fylt med GAC for fremtidig rensing av 
TVV. Publikasjon II (kapittel 4.1) viste at de fleste sporelementene var knyttet til partikler, mens de 
fleste av de analyserte organiske forbindelsene ble funnet i den oppløste fraksjonen. Publikasjon III 
(kapittel 4.2) viste at en betydelig andel av de partikkelassosierte forurensningene, inkludert Al, Cr, 
Fe, Mn, Ni, Pb, Zn, ∑PAH, ∑PFAS og ∑BzP, ble effektivt fjernet under sedimentering. GAC-filtrering viste 
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seg å være viktig for å forbedre sedimenteringsprosessen ved å redusere organiske 
mikroforurensninger og biologiske effekter i TVV betydelig, og utkonkurrerte posefiltre og membraner 
når det gjaldt å forbedre DOC, oppløst As, Cr, ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BPs. Resultatene var 
konsekvente til tross for variasjoner i TVV-kvalitet mellom vaskene. Selv om det finnes alternative 
sorpsjonsmaterialer, viste GAC seg å være det mest effektive sammenlignet med LECA HMR + olivin 
(Blueguard), biokull og sand i Publikasjon IV (kapittel 4.3), også ved fjerning av Cu og Zn. Rensing med 
GAC var dessuten et av de mest økonomiske alternativene med en levetid på 20 år. Selv om det er 
nødvendig med noe vedlikehold (blant annet utskifting av GAC), kan optimalisering av oppsettet 
forlenge intervallene mellom utskiftingene. Derfor anbefales en kombinasjon av 
primærsedimentering og sekundær rensing med GAC for fremtidig TVV-håndtering. 

Det oppstår noen utfordringer ved bruk av GAC for rensing av TVV, ettersom det nåværende oppsettet 
i Bjørnegårdtunnelen viste økt pH og frigjøring av oppløst As i den første driftsperioden. Frigjøringen 
skyldes sannsynligvis at regenerert aktivt kull ble brukt, det vil si at kullet tidligere hadde blitt brukt til 
vannrensing, og at regenereringen etterpå ikke fjernet all As. En annen mulighet er at råmaterialet til 
kullet har vært As-holdig. Dette er viktig å forhindre, ettersom forhøyet pH og As-konsentrasjoner i 
vannet kan skade eksponerte organismer, spesielt i allerede sårbare resipienter. Den nåværende 
konfigurasjonen i Bjørnegårdtunnelen utnytter ikke GAC-materialet sine egenskaper fullt ut. 
Forbindelser har ulik affinitet for GAC, og når forbindelsen med lavest affinitet overskrider 
grenseverdiene, er det nødvendig å bytte ut GAC for å sikre utløpskvaliteten. Forbedring av oppsettet 
kan forbedre utnyttelsen av GAC. Det er også verdt å merke seg at visse forurensende stoffer fortsatt 
overskred de tilsvarende EQS-verdiene etter GAC-filtrering [18]. 

Både posefilter og membranfiltrering er ikke egent til å være sekundære rensetrinn for TVV. 
Posefilteret bidro lite til reduksjon av partikkelinnhold (turbiditet, suspendert stoff), som allerede var 
på lavere nivå etter sedimentering. Membranen derimot reduserte partikkelinnholdet til veldig lave 
nivåer, noe som i utgangspunktet er en fordel, men det skjedde på bekostning av hurtig tetting av 
membranen og mye vedlikehold ved bruk av kjemikaler og korte spyleintervaller. Dessuten hadde 
begge prosesser bare begrenset evne til å fjerne oppløste stoffer. 

5.6.2 Scenario 2: Strengere rensekrav – mot mer konvensjonell vannrensing 
Hva kan gjøres hvis sedimentering sammen med et sekundært rensetrinn ikke er tilstrekkelig for å 
oppfylle (fremtidige) rensekrav? 

Dagens rensepraksis er basert på tilstedeværelsen av et sedimentasjonsbasseng, som også kunne 
omtales som et litt mer avansert lagringsbasseng. Et slikt basseng må ofte etableres likevel, fordi det 
må være en barriere mellom tunnelen og miljøet i tilfellet ulykker, brann osv. Da er det nærliggende 
å utvide sedimentering med et sekundært rensetrinn som skal fjerne oppløste stoffer. Denne 
rapporten indikerer at dette kan være en mulig tilnærming, men det finnes en del begrensinger. 
Sedimenteringsbassengene fungerer ikke perfekt, og vannkvaliteten i utløpet er fortsatt krevende for 
et påfølgende sekundært rensetrinn. Vannkvaliteten er mer kompleks enn antatt, med en blanding av 
mange ulike typer forurensinger som har ulike egenskaper. Det er derfor vanskelig å fjerne alle 
forbindelsene i ett eller to rensetrinn. Bruken av såpe bidrar til mobilisering av miljøgifter og reduserer 
sorpsjonskapasitet. Konsentrasjonen av mange miljøgifter blir redusert til tilstrekkelig nivå, men det 
gjelder ikke alle og det skjer ikke konsekvent fordi vannkvaliteten i utløpet varier. Resultatene fra 
pilotanlegget i Bjørnegårdtunnelen anses derfor som et slags kompromiss, som er basert på dagens 
løsninger og hvordan de kan utvides og forbedres. Denne type tilnærming vil ha en del begrensinger, 
og man må eventuelt inn med mye innsats for å forbedre vannkvaliteten enda mer, dersom nye 
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grenseverdier og strengere krav blir satt. Da kan kunnskap fra konvensjonell vannrensing være til 
hjelp. De følgende eksemplene er ment som eksempler på hva som kan oppnås. 

Laboratorieforsøk gjennomført i NFR prosjektet Treatment of Road Water from Tunnel Washing and 
Run-Off (TreatRW, NFR 303712) viste at partikkelfjerningen kan forbedres dramatisk ved bruk av 
koagulering. Et eksempel på resultater er vist i Figur 5-7, hvor vaskevann fra Vålerengtunnelen ble 
renset med to koagulanter, jernklorid (PIX) og polymerisert aluminiumklorid (PAX). Mindre partikler 
og kolloider blir omgjort til større fnokker, som kan sedimenter fullstendig i løpet av 20 minutter og 
resulterer i en turbiditet på rundt 1 NTU. Dette nivået er mye lavere enn det som vanligvis observeres 
i felt etter flere ukers sedimentering, men uten tilsetning av koagulant. Vannet inneholder bare svært 
lave konsentrasjoner av partikkelbundne miljøgifter etter sedimentering. Kolloider, som slike stoffer 
normalt er forbundet med, fjernes effektivt. Slikt vann vil være mye bedre egnet for videre 
etterbehandling med sikte på å fjerne oppløste forbindelser. Basert på observasjoner under forsøkene 
burde det være fullt mulig å redusere sedimentasjonstiden ytterligere, siden separasjonen var svært 
god under optimaliserte koaguleringsbetingelser, som ble funnet å ligge i området 1 til 10 mmol Me/L. 
Forlenget sedimentasjonstid viste ingen fordeler med hensyn til partikkel- eller metallfjerning og bør 
ikke undersøkes videre. Aktiv pH-justering var ikke nødvendig i denne studien, siden pH-verdien holdt 
seg i et optimalt område etter tilsetning av koaguleringsmiddel.  

 

Figur 5-7: Restturbiditet etter 20 minutter sedimentering 
og endring av pH i TVV fra Vålerengtunnelen, avhengig 
av koagulantdose og -type. 

Som beskrevet i kapittel 5.4 vil det være vanskelig å iverksette koagulering ved dagens 
sedimenteringsbasseng. Dette fordi det kreves kontrollert vannføring, noe som man ikke har under en 
tunnelvask, og det vil nok alltid være behov for et slags oppsamlingsbasseng. Fra det bassenget kan 
man pumpe vannet inn i et koaguleringstrinn, fulgt av et kompakt sedimenteringstrinn som bruker 
lameller, eller eventuelt en annen type filter. Dette vil føre til mye bedre vannkvalitet for eventuelle 
påfølgende rensetrinn, og et mye mer konsentrert slam som har gode separasjonsegenskaper. 

Videre ble det gjennomført forsøk for å fjerne metaller gjennom utfelling som sulfitt, etter tilsetning 
av ulike typer fellingsmiddel. I Figur 5-8 kan man tydelig se at veldig lave oppløste 
metallkonsentrasjoner kan bli oppnådd ved bruk av denne metoden, selv om metallinnholdet i 
råvannet er høyt. Sulfidutfelling kan være svært effektivt når det gjelder å redusere konsentrasjoner 
av oppløste metaller til svært lave nivåer, godt under miljøkvalitetsnormen for god vannkvalitet. Dette 
kan oppnås til tross for tilstedeværelsen av såpe, som har en mobiliserende effekt på mange metaller. 
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Figur 5-8: Konsentrasjoner av total og 
oppløst sink, avhengig av 
fellingskjemikaliedose og -type (den 
stiplede røde linjen representerer grensen 
for god vannkvalitet). 

 

Utfelling av partikler og metaller kan med fordel kombineres i ett rensetrinn. Det rensede vannet vil 
være fritt for partikler og metaller, og vil være godt egnet for en endelig fjerning av organiske 
miljøgifter ved hjelp av adsorpsjon. 

5.6.3 Scenario 3: Mobile løsninger 
Er stasjonær rensing ved hver tunnel den beste løsningen, eller bør mobile løsninger vurderes? 

Det kan antas at mer konvensjonelle renseløsninger er mer effektive og kostnadseffektive i det lange 
løp, på grunn av stabil renseeffektivitet, bedre utløpsvannkvalitet, mindre avfallsproduksjon og 
enklere drift og vedlikehold. Hvordan kan slike behandlingsmetoder etableres på en bærekraftig 
måte? Med tanke på de relativt små volumene av TVV sammenlignet med for eksempel avløpsvann, 
og den periodiske forekomsten, kan mobile og modulære renseløsninger være et logisk skritt i stedet 
for å installere mange løsninger i tunneler som bare er i drift en liten del av levetiden. Drift og 
vedlikehold av renseanleggene kan utføres enklere, mer systematisk og hvor som helst, uten 
begrensninger vanlige installasjoner har. Mobile anlegg kan flyttes mellom tunneler for å rense TVV 
etter behov. 

Diskusjonen i kapittel 5.6.2 kan være et bra utgangspunkt til å velge egnede renseprosesser, og Figur 
5-9 viser en skisse av en mulig utforming for et slikt anlegg. Først er det mulig å tilsette et 
koaguleringsmiddel eller polymer, eller kjemikalier for utfelling av metaller. Deretter følger en 
kompakt sedimenteringsprosess for fjerning av partikler. En slik behandling vil muliggjøre effektiv 
fjerning av fine partikler, for eksempel fra dekkslitasje, og metallkonsentrasjonene kan bringes ned til 
svært lave nivåer. Til slutt er det et filtreringstrinn med granulert aktivt kull for effektiv fjerning av 
organiske mikroforurensninger og biologiske effekter. Dessuten har Vik et al. [248] undersøkt ulike 
renseteknologier som kan tilpasses et mobilt renseanlegg, blant annet koagulering, flokkulering og 
adsorpsjon. Denne tilnærmingen tar begrenset plass sammenlignet med stasjonære løsninger, renser 
vann fra flere tunneler og kan modifiseres for å håndtere skiftende prioriteringer for fjerning av 
forurensende stoffer [248]. Et alternativ er å utelate den vanlige sedimenteringsprosessen ved å 
overføre vannet direkte til en mobil tank med tilsetning av koaguleringsmiddel for forbedret 
sedimentering før videre behandling, noe som reduserer rensetiden fra uker til dager og senker 
installasjonskostnadene. Et annet alternativ er et sentralisert renseanlegg som mottar TVV fra flere 
tunneler før eller etter sedimentering. Dette gjøres i Ekebergtunnelen, der TVV fra fire tunneler samles 
i ett sedimentasjonsbasseng, men uten sekundærrensing [3]. Dette kan gi mulighet for langvarig, 
kontinuerlig sekundærrensing i stedet for periodiske, kortere operasjoner. 
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Figur 5-9: Skisse av et mulig design for mobil rensing, bestående av en mulighet for kjemisk utfelling av partikler 
og metaller, etterfulgt av et kompakt sedimenteringstrinn, og polering med granulert aktivt kull (GAK). 

5.6.4 Scenario 4: Oppgraderte avløpsrenseanlegg 
TVV oppstår i forholdsvis begrenset omfang. Da er det absolutt mulig å samle opp vaskevannet og 
kjøre det med tankbil til nærmeste avløpsrenseanlegg hvis tunnelene ikke er for langt ut i distriktene. 
Rensingen ville da skje sammen med kommunalt avløpsvann. En slik tilnærming kunne ha økonomiske 
fordeler, men vil være problematiske ut fra et miljøstandpunkt. Avløpsrenseanleggene i Norge er 
foreløpig ikke bygd for rensing av organiske mikroforurensinger, og mange av forbindelsene i TVV ville 
bare passere anlegget og ende opp i resipienten likevel. Dette kan se annerledes ut i framtiden, når 
en del renseanlegg vil bli utstyrt med kvartærrensing. Likevel er det lite sannsynlig at dette blir en vei 
framover, for eksempel på grunnen av stadig strengere påslippskrav til spillvannsnettet. Det er heller 
ikke umulig at større mengder tunnelvaskevann vil skape utfordringer ved renseanleggene. 

5.6.5 Regulatoriske aspekter ved TVV-behandling 
Regelverket dikterer til en viss grad hvilken renseteknologi som er tilstrekkelig for rensing av TVV. Hvis 
utslippstillatelsene kun fokuserer på sporelementer, vil en renseteknologi med høy effektivitet for 
fjerning av sporelementer være det foretrukne valget. Som observert i Publikasjon III (kapittel 4.2), 
kunne sedimentering anses som godt nok hvis fjerning av partikler var det eneste kriteriet. Men som 
vi har sett i dette prosjektet, har de ulike renseteknologiene ulike styrker og begrensninger avhengig 
av hvilke forbindelser som skal fjernes. Renseteknologiene må tilpasses den utvidede listen over 
regulerte forbindelser. 

For å sikre at skadelig TVV ikke slippes ut i miljøet, anbefales det å utvide listen over forbindelser i 
utslippstillatelsene med en del organiske miljøgifter, som er tydelig underrepresentert i tillatelsene i 
dag. Stoffene som burde legges til er noen BTH (for eksempel 2-OH-BTH) og BTR, for eksempel TTR, 
som ble funnet i prøver fra alle tunnelvaskene, og som er knyttet til høy miljørisiko. Stoffene er mye 
brukt og lekker for eksempel ut fra dekkpartikler. Dessuten kunne det være nødvendig å inkludere 
PMT-forbindelsene som er nevnt tidligere i rapporten, og PFAS-forbindelser som inngår i summen av 
PFOA-ekvivalenter. Videre anbefales det å inkludere bioanalytiske verktøy i overvåkingen av TVV, da 
dette kan bidra til kunnskap om den samlede toksisiteten i prøven uten å måtte analysere et stort 
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antall enkeltforbindelser og ha EQS-verdier for alle enkeltforurensninger. I fremtiden må denne 
forskriftslisten holdes oppdatert for å gjenspeile ny kunnskap om problematiske forbindelser i TVV. 
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6 Konklusjon 
Dette prosjektet hadde som mål å undersøke vannkvalitet i TVV ved å analysere for sporelementer, 
organiske mikroforurensninger og biologiske effekter, for å finne ut hvilke stoffer som utgjør den 
største risikoen for miljøet og hvilke effekter disse forbindelsene har samlet sett. 
Forskningsspørsmålene som ble stilt for dette prosjektet, og hvordan de ble løst gjennom det utførte 
arbeidet, er beskrevet nedenfor. 

Forskningsspørsmål 1: Hvilke miljøgifter finnes i TVV, og hvordan fordeler de seg mellom å være bundet 
til partikler og å være til stede som oppløste stoffer i vannfasen? Hvilke stoffer er mest miljørelevant? 

I tillegg til kjente stoffer i TVV som sporelementer og PAH, ble det funnet en rekke organiske 
forurensninger i miljørelevante konsentrasjoner. Disse inkluderte fire kortkjedede og 17 langkjedede 
PFAS-er, tre BTH-er, seks BTR-er, fire BP-er og fire BzP-er. Mange av de påviste stoffene er kjent som 
tilsetningsstoffer til bildekk eller plast, UV-filtre eller korrosjonshemmere, mens for andre er det 
utfordrende å finne en direkte sammenheng mellom deres tilstedeværelse og trafikk. 

Forbindelsene med høyest miljørisiko var ikke metaller som for eksempel Cu og Zn, men organiske 
forbindelser som 2-OH-BTH og 2-NH2-BTH (BTH-forbindelser) og TTR (BTR-forbindelse). Disse 
forbindelsene ble funnet i nesten aller prøver etter alle vaskene, og var til stedet i konsentrasjoner 
som var 100 til mer enn 1000 ganger høyere enn den forutsagte konsentrasjon uten effekt (Engelsk: 
Predicted no-effect concentration, PNEC). I tillegg ble det funnet BaP, BgP, FLT (PAH-forbindelser) og 
PFOS (PFAS-forbindelse) i miljørelevante konsentrasjoner, men de ble ikke påvist etter alle vasker. 

15 av forbindelsene som ble påvist i TVV i denne studien ble kategorisert som PMT-stoffer med høy 
PMT-score, noe som vil si at disse forbindelsene er spesielt bekymringsverdige. Av disse 15 
forbindelsene er 11 ikke regulert i dagens utslippstillatelser, deriblant flere PFAS-er. I tillegg er 13 
forbindelser kategorisert som PMT, hvorav fem er ikke regulert.  

De fleste sporelementene ble funnet i de høyeste konsentrasjonene i partikkelfraksjonen. Al, Cr, Fe og 
Pb er alle kjent for å ha lav løselighet i pH-området i TVV, noe som fører til at de felles ut. Andre 
sporelementer, som As, Cu og Zn, varierte mer mellom å være bundet til partikler og oppløst. Av de 
organiske stoffene ble PAH hovedsakelig funnet bundet til partikler, men det ble observert en tendens 
til at den oppløste fraksjonen inneholdt en betydelig mengde PAH med lav molekylvekt. Når det 
gjelder de andre organiske mikroforurensningsklassene (PFAS, BTH, BTR, BP og BzP), ble de største 
konsentrasjonene påvist i den oppløste fraksjonen av TVV. Selv langkjedede PFAS, som vanligvis 
regnes for å være assosiert med partikler, ble funnet i høyere konsentrasjoner i den oppløste delen av 
prøvene. Det kan være en hypotese at såpen som ble brukt til å vaske tunnelen, har ført til oppløsning 
av enkelte forbindelser som vanligvis er mindre løselige. Dette ble imidlertid ikke undersøkt nærmere 
i dette prosjektet. 

Det ble påvist mange ulike uorganiske og organiske miljøgifter i konsentrasjoner som utgjør 
en høy miljørisiko, for eksempel metaller, benzothiazoler (BTH), benzotriazoler (BTR), per- og 
polyfluoralkylstoffer (PFAS) og polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH). Miljøgiftene 
kommer fra ulike kilder, gjennom for eksempel som utlekking fra dekkpartikler. 

Mange av stoffene er hovedsakelig til stedet i oppløst form, og kan spre seg lett i miljøet, er 
vanskelige å bryte ned og er giftig. Bare fokus på metaller og PAH i utslippstillatelser er ikke 
lenger holdbart. 
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Forskningsspørsmål 2: Hvordan er de nåværende nivåene av miljøgifter i TVV sammenlignet med andre 
matrikser? 

I denne studien ble det observert at sporelementer var til stede i konsentrasjoner i den nedre delen 
av spekteret til TVV fra andre tunneler, med konsentrasjoner tilsvarende eller lavere enn i avrenning 
fra vei i dagen. Videre viste det seg at flere PAH-er, PFAS-er, BTH-er og BTR-er var til stede i høyere 
konsentrasjoner enn rapportert i gatefeiing, urban avrenning, avløpsrenseanlegg og snø. Når det 
gjelder BP-er, var konsentrasjonene i TVV ikke signifikant høyere enn i avrenning fra veier i dagen eller 
kommunalt avløpsvann. For BzP var konsentrasjonene i TVV betydelig lavere enn i avrenning fra veier 
i dagen, kommunalt avløpsvann og til og med elve- og sjøvann. Dette kan tyde på at en av kildene til 
BzP-er i TVV er vannet som brukes til å vaske Bjørnegårdtunnelen. 

Forskningsspørsmål 3: Hvor godt reduserer ulike rensemetoder partikkelbunden forurensning, oppløst 
forurensning og biologiske effekter i TVV? 

Under rensing av TVV med pilotrenseanlegget i Bjørnegårdtunnelen ble det observert en høy 
partikkelreduksjon allerede under sedimenteringsperioden. Sammen med partiklene ble det 
observert mer enn 70 % rensing av partikkelbundet Al, Cr, Cu, Fe, Ni, Pb og Zn. As, Cu og Zn overskred 
imidlertid fortsatt EUs grenseverdier for god vannkvalitet i overflatevann etter sedimenteringen. I 
tillegg ble det ikke observert noen vesentlig forbedring under sedimentering for de organiske 
mikroforurensningene, spesielt i den oppløste fraksjonen. Det kan derfor konkluderes med at 
sedimentering ikke er tilstrekkelig rensing for TVV før utslipp til miljøet. 

Ingen av de sekundære rensetrinnene som ble undersøkt, det vil si posefiltrering, mikrofiltrering og 
GAC-filtrering, hadde noen vesentlig forbedringseffekt på de allerede forholdsvis lave 
partikkelassosierte sporelementene eller organiske mikroforurensningene etter sedimentering. Det 
ble observert en ytterligere forbedring av turbiditeten etter membranfiltrering, noe som indikerer at 
enda finere partikler ble fjernet enn ved sedimenteringsprosessen og posefiltrering. 

Når det gjelder oppløste forurensninger, ble den største forbedringen observert etter GAC-filtrering, 
med en gjennomsnittlig fjerning på ca. 69 % for DOC, mer enn 90 % for oppløste PFAS-er, BTH-er, BTR-
er og ca. 74 % for BzP-er. I tillegg ble det observert en reduksjon av biologiske effekter fra forbindelser 
i den oppløste fraksjonen etter GAC-filtrering til nær eller under de foreslåtte EBT-verdiene. 
Konsentrasjonene av As, Cu, Zn, NAP og BaP oversteg likevel EQS-verdiene for god vannkvalitet, og 
summen av PFOA-ekvivalenter oversteg den foreslåtte grensen på 0,0044 µg/L, noe som indikerer at 
det er behov for ytterligere forbedringer av GAC-filtreringsprosessen ved renseanlegget. I supplerende 
laboratorieforsøk viste GAC det høyeste fjerningspotensialet av de ulike adsorbentene som ble testet. 
Over 70 % fjerning ble konsekvent observert under forsøket for Cu, Zn, ∑PFAS, ∑BTH, ∑BTR og ∑BP. I 
likhet med felteksperimentene reduserte GAC-filtreringen de biologiske effektene av stoffene i TVV til 
nær eller under de foreslåtte EBT-verdiene. De andre undersøkte filtermaterialer, LECA HMR, olivin 
(Blueguard), biokull og sand, hadde veldig begrenset effekt på fjerning på organiske forbindelser, og 
var mindre effektive til å fjerne sporelementer. 

Filtrering gjennom granulert aktivt karbon ble vurdert som best egnet som sekundærrensing 
for TVV etter sedimentering. Denne rensemetoden var den eneste som reduserte både 
uorganiske og organiske forurensninger betydelig, og er samtidig en kostnadseffektiv løsning 
og forholdsvis lett å implementere og drifte. Det burde likevel nevnes at terskelverdier for god 



  
 

86 
 

vannkvalitet ble ikke oppnådd for alle forbindelser, men at løsningen kunne være et godt 
kompromiss. 

Løsninger som bare fokuserer på fjerning av metaller bør unngås. En slik tilnærming tar ikke 
hensyn til den samlede miljørisikoen av både organiske og uorganiske miljøgifter i TVV. 

Forskningsspørsmål 4: Hvilke rensemetoder bør utforskes videre for fremtidig rensing av TVV? 

Regelverket dikterer til en viss grad hvilken renseteknologi som er tilstrekkelig for TVV-rensing. Hvis 
utslippstillatelsene kun fokuserer på sporelementer, vil en renseteknologi med høy effektivitet for 
fjerning av sporelementer være det foretrukne valget. Rapporten viser derimot at organiske 
miljøgifter også må settes søkelys på. Å kombinere dagens sedimentering som primærrensing med 
GAC-filtrering som sekundærrensing burde derfor utforskes videre for fremtidig rensing av TVV. Denne 
kombinasjonen har vært det beste kompromisset for fjerning av både sporelementer, organiske 
miljøgifter og biologiske effekter, selv om vannkvaliteten ved utløpet oversteg noen grenser for god 
vannkvalitet. Miljøfaren fra de fleste organiske forurensingene og sporelementene ble vesentlig 
redusert. Prosessen er forholdsvis enkel å sette opp og kostnadene er sammenlignbare med andre 
løsninger. Arbeidet ved Bjørnegårdtunnelen har også avdekket muligheter for forbedringer. Det 
anbefales at både utformingen av sedimentasjonsbassenget og GAC-kolonnen forbedres, noe som vil 
kunne forbedre vannkvaliteten som oppnås ved rensing. 

Skulle rensekravene bli enda strengere i framtiden, eller hvis det konkluderes med at dagens 
sedimentering kombinert med et sekundært rensetrinn ikke er tilstrekkelig, så har man mulighet til å 
orientere seg mer mot konvensjonell vannrensing (kapittel 5.6). Ved bruk av metoder som koagulering 
og flokkulering kan partikkelinnholdet i TVV reduseres ned til lave nivåer i løpet av noen minutter. En 
slik prosess kan kombineres med utfelling av metaller. Lavt partikkel- og metallinnhold vil være 
fordelaktig vannkvalitet for å gå videre med et avsluttende poleringstrinn som GAC-filtrering, som kan 
fjerne organiske miljøgifter. Dette kan føre til god vannkvalitet, men også mer konsentrert avfall som 
vil være enklere å håndtere. Alle de prosessene kan innlemmes i mobile renseanlegg, som kunne kjøre 
rundt og rense vannet fra flere tunneler. Dette kan være mer effektivt enn å bygge mange renseanlegg 
i flere tunneler, som ikke er i drift mesteparten av året. Slike anlegg kan man vedlikeholde hvor som 
helst, uten begrensinger som man eventuelt har i eller rundt en tunnel. 

Filtrering ved hjelp av granulært aktivt kull er best egnet til å supplere dagens standard 
primærrensing (sedimentering). Kombinasjonen reduserer innhold av partikler, uorganiske og 
organiske miljøgifter, og biologiske effekter. Likevel er samspillet mellom rensetrinnene ikke 
optimalt, noe som kan bidra til forringet effektivitet og vannkvalitet. 

Dette kunne forbedres ved bruk av mer konvensjonell vannrensing, for eksempel kjemisk 
felling. En slik tilnærming kan bli relevant hvis rensekravene blir strengere eller hvis rensingen 
skal skje fortere, for eksempel i mobile renseløsninger. 

Standardiserte mobile renseløsninger bør vurderes, fordi slike løsninger kan flyttes fra sted til 
sted, noe som gjør at de kan være i drift 24/7 og vedlikehold kan foregår hvor som helst. 
Stasjonære renseløsninger plassert ved hver tunnel er bare i drift en veldig begrenset periode 
av året, noe som ikke er veldig effektivt. Færre mobile renseanlegg kan erstatte flere stasjonære 
anlegg. 
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Hva skal gjøres, hvis usikkerheten rundt risikoen skal hensyntas og føre-var-prinsippet ivaretas? 

Med mer data og forbedret forskning, og generelt et ønske om å redusere menneskelig 
forurensningspåvirkning på naturen, vil det mest sannsynlig bli strengere reguleringer av utslipp av 
TVV i fremtiden. Da vil det være mulighet for at tillatte konsentrasjoner vil bli lavere og antall 
forbindelser som reguleres øker. Et eksempel er PFAS-stoffer. PFOA og PFOS er inkludert i 
Miljødirektoratets utslippstillatelser, men disse stoffene har relativt lange karbonkjeder og er stort 
sett erstattet av forbindelser med kortere karbonkjeder. PFPeA og PFBS er eksempler på slike mindre 
forbindelser. Fordelen med disse stoffene er at de er ofte mindre giftige for eksponerte organismer 
sammenlignet med forbindelsene med lengre karbonkjeder. Problemet er at forbindelser med lengre 
kjeder kan brytes ned til stoffene med kortere kjeder, noe som gjør den totale mengden av 
kortkjedede stoffer i naturen mye større. PFPeA og PFBS ble funnet i høyere konsentrasjoner enn PFOS 
og PFOA i TVV fra Bjørnegårdtunnelen. Det bør derfor være et fokus på å fjerne også kortkjedede 
PFAS-forbindelser fra tunnelvaskevann. Resultatene i denne rapporten indikerer at aktivt kull kan ha 
en god renseeffekt på de uregulerte stoffklassene (PFAS, bisfenol, benzothiazoler og benzotriazoler). 

I tillegg ble flere forbindelser funnet i høye konsentrasjoner i partikkelfraksjonen av tunnelvaskevann. 
Selv om partikkelfraksjonen generelt er ansett som mindre biotilgjengelig for utsatte organismer og 
gjør forurensninger mindre mobile så kan endringer i vannkjemien føre til en frigjøring av disse 
stoffene fra partiklene og ut i oppløst fase. Basert på resultatene i denne rapporten er 
adsorpsjonsfilteret ikke alltid nok for å redusere mengden partikulære forurensninger, her vil 
forbedret posefiltrering eller membranfiltrering kunne føre til en bedre renseeffekt. 

For å sikre at skadelig TVV ikke slippes ut i miljøet, anbefales det å utvide listen over 
forbindelser i utslippstillatelsene med en del organiske miljøgifter, som er tydelig 
underrepresentert i tillatelsene i dag. Stoffene som burde legges til er noen BTH (for eksempel 
2-OH-BTH) og BTR, for eksempel TTR, som ble funnet i prøver fra alle vask, og som er knyttet til 
høy miljørisiko. Stoffene er mye brukt og lekker for eksempel ut fra dekkpartikler. Dessuten 
kunne det være nødvendig å inkludere noen av PMT-forbindelsene som er nevnt tidligere, og 
noen PFAS-forbindelsene som inngår i summen av PFOA-ekvivalenter. Tillatelsene burde holdes 
oppdatert for å gjenspeile ny kunnskap om problematiske forbindelser i TVV. 

Videre anbefales det å inkludere bioanalytiske verktøy i overvåkingen av TVV, da dette kan 
bidra til kunnskap om den samlede toksisiteten i vannet uten å måtte analysere et stort antall 
enkeltforbindelser, og uten å ha EQS-verdier for alle enkeltforurensninger.  

6.1 Fremtidig arbeid 
Selv om dette prosjektet har gitt svar på flere spørsmål om TVV, er det fortsatt aspekter som det vil 
være interessant og nødvendig å undersøke i fremtiden. For det første er effekten av såpen fortsatt i 
stor grad ukjent. Det er gjort en del forskning på effekten av såpe på sporelementer i TVV. Det er 
imidlertid ikke funnet noen grundige undersøkelser av spåpens effekt på organiske 
mikroforurensninger i TVV. Ettersom mange av de undersøkte stoffene har egenskaper som gjør dem 
løselige i TVV, var det uventet å observere f.eks. langkjedede PFAS-er i den oppløste fraksjonen. Videre 
undersøkelser av TVV fra vask med og uten såpe vil kunne avdekke forskjeller i fordelingen og 
oppførselen til flere av forbindelsene. 

I dette prosjektet ble det testet ut bruk av bioanalytiske verktøy for å evaluere effekten av de ulike 
rensemetodene for TVV. Det ble imidlertid bare gjort for to vasker, og det dekket ikke ulike årstider 
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eller vann uten såpe. For fremtidig forskning på TVV vil det derfor være av stor interesse å fortsette å 
bruke bioassays for å evaluere kvaliteten til TVV og inkludere flere endepunkter for å undersøke om 
andre typer effekter kan oppstå som følge av eksponering for TVV. 

Som nevnt i kapittel 1.3 om begrensningene for dette prosjektet, er mikroplast også en økende 
bekymring for miljøet, og nyere publikasjoner har vist en betydelig forekomst av mikroplast i TVV fra 
trafikkrelaterte kilder. Selv om reduksjonen av partikler som ble observert i dette prosjektet, kan tyde 
på at membranfiltrering vil være effektivt for fjerning av mikroplast, ville det likevel vært interessant 
å undersøke hvordan andre rensemetoder kan fjerne mikroplast fra TVV. Andre stoffer som peker seg 
ut som problematiske i veipåvirket miljø, er 6PPD-kinon og benzotiazol-2-sulfonsyre, som begge er 
kjent for å frigjøres fra dekkslitasjepartikler. En utvidelse av listen over analyserte kjemikalier vil øke 
kunnskapen ytterligere om innholdet i TVV. 

Til slutt er det fortsatt rom for forbedringer i de testede rensemetodene. For å oppsummere kan 
sedimenteringsbassengets konstruksjon optimaliseres, posefilteret kunne vært fylt med sorbent, 
membranfiltreringspiloten kunne vært installert med flere andre konfigurasjoner, og GAC-kolonnen 
kunne kjøres motsatt vei (up-flow-modus) eller ha to påfølgende GAC-kolonner på rad. Alternativt kan 
rensingen gjøres i et mobilt oppsett, noe som gir kostnadsreduksjon, forbedret effektivitet og mindre 
nedetid.  Det foreslås at disse aspektene undersøkes nærmere i fremtiden. 
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9.1  Renseeffekter (%) 
Tabell 6 Renseeffekter (%) for ulike vannkvalitetsparametere i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert tunnelvaskevann, B = posefiltrert 
tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser renseeffekten har blitt beregnet for. F 
 S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 24.08.22, og det er derfor ingen verdier for 
denne datoen. 

 pH Ledningsevne Cl- Na+ Totalt stoff DOC Turbiditet Suspendert stoff 
F  S         
30.06.21 -0.1 -3.0 -7.7 -6.7 23.8 30.0 98.5 98.4 
12.10.21 -3.6 -41.3 -63.4 -42.9 -25.0 29.6 87.0 91.3 
02.03.22 6.4 -1195.3 30.1 17.9 2.8 11.4 88.6 96.4 
24.08.22         
21.10.22 -0.1 8.1 -41.7 -39.9 -42.9 -67.4 -29.1 -22.2 
S  B         
30.06.21 5.1 -280.4 -183.4 -166.2 -280.9 19.4 25.0 0.0 
12.10.21 -1.6 -96.4 -136.6 -114.3 -90.6 7.2 -26.2 0.0 
02.03.22 -2.8 -5.2 -65.0 -47.5 -3.9 -18.8 -13.1 70.2 
24.08.22 -4.0 -1.0 3.8 4.8 -4.8 -1.6 -4.3 -28.4 
21.10.22 -2.2 -6.2 -3.3 0.3 -0.2 1.2 -46.4 -50.2 
S  M         
30.06.21 -13.9 -45.0 -46.1 -51.6 -44.1 7.1 83.0 0.0 
12.10.21 -6.2 -2.8 4.2 -8.7 -8.5 24.9 96.6 0.0 
02.03.22 6.6 -0.8 -4.2 56.4 -0.3 -12.5 52.6 70.2 
24.08.22 -1.4 -20.4 -26.1 -20.6 -18.6 -1.0 87.7 36.8 
21.10.22 1.9 -19.2   -20.0 3.4 97.3 68.0 
S  A         
30.06.21 3.1 -24.5 -27.3 5.7 -22.2 51.5 -15.6 0.0 
12.10.21 -1.5 -1.1 3.8 -7.9 2.2 70.4 28.8 0.0 
02.03.22 6.4 3.3 3.3 2.4 3.3 35.4 62.5 70.2 
24.08.22 2.3 -18.6 -29.9 -28.3 -14.8 49.5 5.7 38.4 
21.10.22 -24.6 -0.5 -10.6 -5.3 4.3 94.0 -8.2 -1.6 
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Tabell 7 Renseeffekter (%) for oppløste (< 0.45 µm) elementer i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert tunnelvaskevann, B = posefiltrert 
tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser renseeffekten har blitt beregnet for. F 
 S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 24.08.22, og det er derfor ingen verdier for 
denne datoen. 

 Al As Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 
F  S          
30.06.21 63.6 41.1 48.9 43.5 -331.4 -11.6 -4.9 -9.7 30.7 
12.10.21 46.3 -14.0 25.6 16.2 13.4 -8.9 -7.4 15.7 -1.7 
02.03.22 34.7 8.6 38.0 89.3 -117.3 -10331.2 42.0 -18.0 97.1 
24.08.22          
21.10.22 -8.9 -39.5 -42.7 96.7 -162.0 -11.3 -1.9 98.7 90.8 
S  B          
30.06.21 -8.2 -33.9 -32.9 73.7 36.1 -189.1 21.3 82.5 89.5 
12.10.21 -19.1 -32.7 -9.2 85.1 -79.6 27.2 -4.3 49.7 74.5 
02.03.22 1.8 -4.0 -15.2 -1.2 1.4 -14.6 0.5 32.2 39.5 
24.08.22 5.4 8.8 -3.4 61.5 14.6 -10.4 -0.9 29.2 64.9 
21.10.22 -0.5 3.6 -5.2 -164.9 58.1 -5.0 -0.3 -34.6 -45.0 
S  M          
30.06.21 -498.0 3.2 -13.2 93.2 27.5 -24.7 2.7 -36.8 93.2 
12.10.21 -232.6 -49.2 54.9 30.6 69.7 -34.4 -23.1 -870.3 -2.0 
02.03.22 -55.1 -13.0 -49.8 16.8 -411.9 -0.9 -248.7 19.9 -60.7 
24.08.22 -8.1 10.3 -7.2 67.2 18.7 -17.9 -244.7 -17.3 20.2 
21.10.22 -51.9 12.8 -22.0 -27.2 17.5 -6.2 -584.4 -1039.6 -677.2 
S  A          
30.06.21 26.6 -3.2 36.2 92.6 -359.5 -259.4 0.5 81.1 96.5 
12.10.21 12.2 33.7 84.6 93.7 22.6 46.8 -15.9 76.4 69.8 
02.03.22 55.1 26.7 48.6 17.9 -1908.9 -29.0 -11.7 22.9 29.3 
24.08.22 -2.9 72.8 30.2 91.3 -85.7 -21.9 20.8 55.3 90.6 
21.10.22 -406.8 -1059.9 84.2 16.3 95.3 86.8 63.3 33.7 68.8 
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Tabell 8 Renseeffekter for elementer assosiert med større partikler (> 1.2 µm) i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert tunnelvaskevann, B = posefiltrert 
tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser renseeffekten har blitt beregnet for. F 
 S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 24.08.22, og det er derfor ingen verdier for 
denne datoen. 

 Al As Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 
F  S          
30.06.21 99.2 66.2 99.0 94.2 98.8 99.0 98.0 96.2 86.9 
12.10.21 95.2 73.1 94.9 87.2 92.9 80.5 91.1 90.6 91.0 
02.03.22 98.4 90.3 98.1 89.8 97.8 98.9 95.7 96.7 91.7 
24.08.22          
21.10.22 -48.0 25.9 -48.6 -66.5 -30.0 -12.6 -124.0 92.6 -218.9 
S  B          
30.06.21 22.7 -109.6 -831.4 -186.8 -115.3 -4748.0 -1090.2 -22.9 -93.1 
12.10.21 -22.5 -31.8 -74.8 -21.9 -8.8 21.9 -100.6 -53.9 -108.5 
02.03.22 21.3 79.5 30.1 1.2 -5.8 99.2 -5.8 -33.5 -14.8 
24.08.22 12.0 35.9 24.2 7.2 17.5 57.9 14.7 4.9 5.0 
21.10.22 -41.5 -52.2 -50.9 -65.1 -66.7 -110.0 -40.0 -38.5 -43.9 
S  M          
30.06.21 92.1 79.2 73.2 62.8 -445.7 26.3 -15.4 -92.5 -822.8 
12.10.21 95.5 34.6 80.9 -59.2 99.0 99.6 -23.5 -160.6 -74.9 
02.03.22 96.8 40.7 60.8 0.7 95.9 99.2 57.2 -207.5 40.3 
24.08.22 96.9 57.5 19.2 -299.4 96.7 96.5 14.7 -1139.4 -97.5 
21.10.22 100.0 40.1 96.2 -126.9 99.1 99.7 25.4 -213.7 -11.3 
S  A          
30.06.21 42.0 45.1 -27.7 -130.5 -354.0 -5685.6 -751.1 -44.4 -111.9 
12.10.21 70.4 -185.4 81.1 27.0 -276.6 42.0 49.0 -64.0 -51.6 
02.03.22 63.5 75.1 45.2 21.8 40.1 74.7 65.3 40.0 36.2 
24.08.22 30.0 66.4 17.8 21.9 17.3 58.6 27.0 15.1 27.2 
21.10.22 74.8 13.1 61.7 31.8 66.4 45.8 48.1 59.1 49.1 
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Tabell 9 Renseeffekter for elementer assosiert med mindre partikler (1.2 - 0.45 µm) i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert tunnelvaskevann, B = 
posefiltrert tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser renseeffekten har blitt 
beregnet for. F  S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 24.08.22, og det er derfor 
ingen verdier for denne datoen. 

 Al As Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 
F  S          
30.06.21 -11.4 -203.4 -6011.7 -1267.3 -321.9 -9991.8 -1267.0 -490.6 -25451.7 
12.10.21 55.1 -286.1 43.3 64.5 8.3 23.7 65.2 -78.8 50.2 
02.03.22 73.9 -10.4 -30.7 -78.7 -868.0 100.0 34.9 -146.1 -343.2 
24.08.22          
21.10.22 35.4 2.9 34.1 38.7 64.3 7.1 4.0 97.8 -71.6 
S  B          
30.06.21 -107.2 -73.7 92.5 62.1 -21.3 99.0 87.3 -27.8 -24.5 
12.10.21 -25.1 -36.5 -69.6 -154.9 -0.6 -393.7 -78.4 -6.5 -265.6 
02.03.22 -50.5 -99.4 -61.8 -22.1 -23.6 -4991.7 -15.7 1.2 -11.0 
24.08.22 5.6 -177.9 14.9 -14.8 -52.7 -83.6 0.0 -8.4 -16.1 
21.10.22 52.1 11.8 94.0 -52.9 69.2 55.4 -4.2 67.1 67.2 
S  M          
30.06.21 82.2 85.4 98.3 92.1 92.6 -12.6 91.5 -1895.9 98.6 
12.10.21 45.4 -87.5 11.0 61.8 96.9 -110.6 -917.1 -193.1 92.9 
02.03.22 95.9 16.7 44.6 84.3 49.9 -12714.2 -395.5 -306.4 -38.8 
24.08.22 99.3 -32.2 18.0 -59.1 81.2 -51.6 -199.7 -444.9 -91.1 
21.10.22 96.9 36.0 60.5 -401.4 94.4 -45.8 -697.7 -1533.3 63.3 
S  A          
30.06.21 -66.2 -87.1 95.5 15.9 20.7 47.8 93.2 -7.3 -63.5 
12.10.21 38.5 19.4 -27.3 -33.2 -185.8 -597.9 -65.2 75.8 31.8 
02.03.22 -4.8 -40.1 -30.3 7.6 50.7 -15791.9 -10.5 14.4 0.9 
24.08.22 -39.1 79.0 18.0 -88.9 7.0 99.2 0.0 -13.2 -43.9 
21.10.22 13.8 -79.1 -6.5 19.8 24.0 81.2 -4.2 28.2 26.2 
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Tabell 10 Renseeffekter for elementer assosiert med kolloider og oppløste forbindelser (0.45 µm – 3 kDa) i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert 
tunnelvaskevann, B = posefiltrert tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser 
renseeffekten har blitt beregnet for. F  S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 
24.08.22, og det er derfor ingen verdier for denne datoen. 

 Al As Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 
F  S          
30.06.21 -48.3 10.3 -60.9 -1267.3 -90.2 4.6 84.1 9.0 57.4 
12.10.21 67.2 6.9 23.9 64.5 28.7 47.4 46.5 38.7 64.7 
02.03.22 -54.6 87.9 -79.2 -78.7 -263.9 -205546.3 88.7 -78.5 98.3 
24.08.22          
21.10.22 -1857.8 -605.0 -81.2 38.7 -165.6 -310.9 -34.3 98.3 99.4 
S  B          
30.06.21 18.5 89.0 7.9 62.1 55.5 99.9 84.6 99.6 99.8 
12.10.21 5.2 -30.3 -59.2 -154.9 -71.4 60.3 59.8 69.7 99.2 
02.03.22 42.3 -110.3 -64.6 -22.1 -22.3 -198.7 -77.4 98.3 0.0 
24.08.22 31.9 54.4 -4.6 -14.8 15.4 46.9 53.6 29.5 97.7 
21.10.22 11.8 19.9 9.7 -52.9 60.6 8.1 7.6 -26.3 87.3 
S  M          
30.06.21 26.9 84.8 -11.5 92.1 6.9 17.2 84.6 99.6 99.8 
12.10.21 78.5 81.9 61.8 61.8 83.9 -78.7 -13.4 -373.8 99.2 
02.03.22 -174.1 -1526.5 -127.0 84.3 -148.4 -66.7 -1021.0 54.4 0.0 
24.08.22 31.6 72.4 1.3 -59.1 19.2 52.7 -870.7 17.4 97.7 
21.10.22 -127.3 20.3 -39.6 -401.4 18.5 -9.9 -635.0 -913.5 87.3 
S  A          
30.06.21 -60.7 80.3 37.3 15.9 -1099.8 -6508.8 84.6 39.9 99.8 
12.10.21 27.9 77.1 92.2 -33.2 9.9 99.6 -4.4 83.2 99.2 
02.03.22 -63.5 -1194.5 37.8 7.6 -5524.1 34.5 86.6 18.9 0.0 
24.08.22 -5.7 95.2 33.6 -88.9 -86.9 -65.3 92.8 61.7 97.7 
21.10.22 -134.6 -447.5 92.7 19.8 96.2 56.0 89.4 46.8 -42.8 
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Tabell 11 Renseeffekter for helt oppløste (< 3 kDa) elementer i tunnelvaskevann. F = ferskt tunnelvaskevann, S = sedimentert tunnelvaskevann, B = posefiltrert 
tunnelvaskevann, M = membranfiltrert tunnelvaskevann og A = adsorpsjonsfiltrert tunnelvaskevann. Pilen indikerer hvilke prosesser renseeffekten har blitt beregnet for. F 
 S betyr at renseeffekten har blitt beregnet mellom ferskt og sedimentert vaskevann. Ferskt tunnelvaskevann ble ikke hentet 24.08.22, og det er derfor ingen verdier for 
denne datoen. 

 Al As Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 
F  S          
30.06.21 75.4 15.4 69.3 35.4 -1200.5 -13.0 -13.1 -20.7 9.3 
12.10.21 36.5 -25.7 31.3 -34.6 -7.7 -83.5 -13.6 -254.3 -25.7 
02.03.22 40.0 -6.4 50.2 83.1 -290.0 -7715.4 37.5 -86.9 87.3 
24.08.22          
21.10.22 28.8 2.4 -18.6 86.5 -101.2 -2.0 3.0 99.7 61.1 
S  B                 
30.06.21 -25.3 -46.3 -72.7 76.3 25.9 -206.3 16.2 74.5 73.4 
12.10.21 -37.7 -20.6 6.9 85.9 -146.0 24.0 -14.0 52.4 62.6 
02.03.22 -4.3 6.3 3.3 3.9 60.5 -9.4 3.0 31.1 8.5 
24.08.22 -5.3 -8.7 -2.5 72.8 -5.8 -12.6 -2.3 26.2 54.8 
21.10.22 -7.4 -5.0 -19.5 -464.4 2.9 -6.7 -1.9 -143.2 -92.0 
S  M                 
30.06.21 -839.6 22.4 -14.7 90.3 38.3 -26.7 1.4 -562.1 92.1 
12.10.21 -374.4 -45.3 48.3 -15.2 30.5 -6.7 -28.6 -918.2 -11.2 
02.03.22 -36.1 11.0 -20.8 24.8 -199.2 1.5 -232.8 3.1 -60.0 
24.08.22 -24.1 -13.6 -13.6 26.9 6.7 -20.5 -224.8 -310.5 -259.1 
21.10.22 -9.6 8.7 -5.2 -317.9 -6.7 -5.8 -573.9 -2684.4 -378.5 
S  A                 
30.06.21 82.0 24.4 35.2 60.3 30.9 92.1 3.1 91.6 51.1 
12.10.21 -0.6 38.4 79.9 83.8 29.5 -95.0 -21.2 80.0 60.0 
02.03.22 73.7 44.5 52.6 50.2 61.6 -29.3 -15.0 69.6 29.1 
24.08.22 -1.8 64.2 27.7 77.9 -55.1 -20.3 10.8 1.6 49.1 
21.10.22 -559.4 -1387.9 75.9 -12.9 73.8 90.6 57.9 -136.8 72.7 
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9.2  Flytskjema til FOU-anlegget i Bjørnegårdtunnelen 

 
Figur 9-1: Detaljert flytskjema til FOU anlegget i Bjørnegårdtunnelen (1) 
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9.3 Oversikt over forekomstfrekvens og risikokvotienter for ulike 
forurensende forbindelser 

Følgende figurer viser påvisningsfrekvensen og risikokvotientene for metallene og de organiske 
kjemikaliene som er funnet i TVV. Det er beregnet ulike typer risikokvotienter, avhengig av type 
mottaker (hav- eller ferskvann), oppløst og total fraksjon, og for median- og maksimale 
konsentrasjoner. 

Risikokvotienten er definert som: 

𝑅𝑅𝑅𝑅 =
𝑀𝑀å𝑙𝑙𝑙𝑙 𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘𝑘

𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃
 

der PNEC står for Predicted No-Effect Concentration, en konsentrasjon definert som er 
konsentrasjonen av en kjemikalie som markerer grensen under hvilken det ikke måles noen skadelige 
effekter av eksponering i et økosystem. PNEC-verdier er ment å være konservative og forutsi 
konsentrasjonen ved hvilken en kjemikalie sannsynligvis ikke vil ha noen toksisk effekt. 
Risikokvotienter større enn 1 indikerer at et økosystem kan bli skadet av de aktuelle forurensningene. 
De kan også ses på som en indikasjon på hvor mye vannet må fortynnes for å unngå skade på 
økosystemet. Det bør igjen bemerkes at denne typen risikovurdering kun tar hensyn til 
enkeltkjemikalier, hvordan en kjemikalie ville påvirke hvis det var til stede i vannet alene. Dette er ikke 
tilfelle i virkeligheten, hvor kjemikalier vil virke sammen som en blanding, noe som sannsynligvis vil 
resultere i større effekter enn summen av alle individuelle effekter. Videre kan denne typen 
tilnærming kun brukes på kjemikalier som har blitt analysert, og ikke på den ukjente fraksjonen, som 
antas å være til stede. 

9.3.1 Ferskvann 
Oppløst fraksjon 

 

Figur 9-2: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste forbindelser, basert på PNEC for ferskvannsresipienter og 
median konsentrasjon. 
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Figur 9-3: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste forbindelser, basert på PNEC for ferskvannsresipienter og 
maksimal konsentrasjon (y-aksen har logaritmisk skala). 

Total fraksjon – oppløst og partikkelbundet 

 

Figur 9-4: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste og partikkelbundne forbindelser, basert på PNEC for 
ferskvannsresipienter og median konsentrasjon (y-aksen har logaritmisk skala). 
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Figur 9-5: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste og partikkelbundne forbindelser, basert på PNEC for 
ferskvannsresipienter og den høyeste målte konsentrasjonen (y-aksen har logaritmisk skala). 

9.3.2 Kystvann 

Oppløst fraksjon 

 

Figur 9-6: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste forbindelser, basert på PNEC for kystvannsresipienter og 
median konsentrasjon. 
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Figur 9-7: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste forbindelser, basert på PNEC for kystvannsresipienter og den 
høyeste målte konsentrasjonen (y-aksen har logaritmisk skala). 

Total fraksjon – oppløst og partikkelbundet 

 

Figur 9-8: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste og partikkelbundne forbindelser, basert på PNEC for 
kystvannsresipienter og median konsentrasjon. 
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Figur 9-9: Deteksjonsfrekvens og RQ for oppløste og partikkelbundne forbindelser, basert på PNEC for 
kystvannsresipienter og den høyeste målte konsentrasjonen (y-aksen har logaritmisk skala). 
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9.4 Risikokvotienter avhengig av resipienttype og behandling 
Figurene i dette vedlegget oppsummerer deteksjonsfrekvens og risikokvotientene for alle 
forbindelser, resipienttyper og behandlingsformer, både for oppløste forbindelser og totalinnhold. 

9.4.1 Sammendrag 
Figur 9-10 og Figur 9-11 viser risikokvotienter til de viktigste organiske forbindelsene og metallene, i 
avhengighet av median- eller maksimumkonsentrasjonen som ble funnet i alle prøvene. 

 

Figur 9-10: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for de viktigste organiske 
miljøgifter og metaller, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-11: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for de viktigste organiske 
miljøgifter og metaller, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.2 Per- og polyfluoralkylstoffer (PFAS) 

 

Figur 9-12: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte PFAS, 
avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-13: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte PAH, 
avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.3 Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) 

 

Figur 9-14: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte PAH, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-15: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte PAH, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.4 Benzotiazoler (BTH) 

 

Figur 9-16: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte BTH, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-17: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte BTH, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.5 Benzotriazoler (BTR) 

 

Figur 9-18: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte BTR, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-19: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte BTR, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.6 Bisfenoler (BP) 

 

Figur 9-20: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte BP, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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Figur 9-21: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte BP, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.7 Benzofenoner (BzP) 

 

Figur 9-22: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte BzP, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 

 

 



Vedlegg 
 

135 
 
 

 

Figur 9-23: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte BzP, avhengig av mottaker type og behandling, både for oppløste 
kjemikalier og totalinnhold. 
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9.4.8 Metaller og sporelementer 

 

Figur 9-24: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på mediankonsentrasjoner for alle analyserte metaller og sporelementer, avhengig av mottaker type og behandling, 
både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 

 



Vedlegg 
 

137 
 
 

 

Figur 9-25: Deteksjonsfrekvens og risikokvoter basert på maksimalkonsentrasjoner for alle analyserte metaller og sporelementer, avhengig av mottaker type og 
behandling, både for oppløste kjemikalier og totalinnhold. 
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