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1. Extended abstract 

Title: Environmental pollutants in large Norwegian lakes, 201 5 

Year: 2016 

Authors: Fjeld, Eirik (NIVA), Bæk, Kine (NIVA), Rognerud, Sigurd (NIVA), Rundberget, Jan 

Thomas (NIVA), Schlabach, Martin (NILU), and Warner, Nicholas A. (NILU)  

Source: Norwegian Environment Agency, report M-548|201 6 

 

The Norwegian Institute for Water Research (NIVA) and the Norwegian Institute for Air 

Research (NILU) are monitoring the occurrence of contaminants in the pelagic food webs in 

the lakes Mjøsa, Randsfjorden and Femunden, Southeast Norway, on behalf of the Norwegian 

Environment Agency. These large fjord lakes are respectively moderately, slightly and 

insignificantly impacted of discharges from local population, industry and agriculture. 

Supplementary samples of fish were obtained from Lake Tyr ifjorden and Lake Vansjø. This 

monitoring program runs over four years, and started in 2013. Here we report the 201 5 data, 

with focus on the occurrence of pollutants at different trophic levels and evaluation of their 

potential for biomagnification.  

 

Mercury and organic pollutants (POPs) were analyzed in samples of fish from all lakes, and in 

planktonic crustacean from Mjøsa. Stable N -and C-isotopes (Ɵ15N, Ɵ13C) were analyzed in all 

samples to describe the organisms' trophic position (place in the food web)  and carbon 

sources. 

 

The POPs included cyclic volatile methylated siloxanes (cVMS), polychlorinated biphenyls 

(PCBs), polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) and perfluor inated alkyl substances (PFASs). 

The analyses were done at NILUõs analytical laboratory, except for PFASs that were analyzed 

at NIVA. Stable N- and C-isotopes were analyzed at the Institute for Energy Technology (IFE).  

 

Mercury (Hg) 

Mercury is recognized as a substance producing significant adverse neurological and other 

health effects, wit h particular concerns expressed about its harmful effects on unborn 

children and infants. Most of the mercury pollution in Norwegian lakes is now due to 

atmospherically deposited mercury originating from other parts of the world.  

 

Mercury concentrations in creased with trophic level, and the highest concentrations were 

found in piscivorous brown trout  and arctic char , with average concentrations ranging from 

0.26 to 0.72 mg/kg (wet weight), highest in Mjøsa and lowest in Femunden. The principal 

mercury sources are probably long range atmospherically transported depositions together 

with diffuse, unidentified local sources in the more populated areas. Generally there is a high 

probability that the fish consumption advisory limit of 0.5 mg/kg w.w. is exceeded i n brown 

trout larger than 50 cm. The concentrations of planktivorous smelt  from Randsfjorden and 

whitefish from Femunden were low, with average values of respectively 0,22 and 0,14  mg/kg. 

The mercury concentration in trout from Mjøsa has been more or less unchanged over the 

period 2006 - 2013. No significant change in mean mercury concentration from 1999  - 2000 to 

2013 - 2015 could be detected for brown trout in Randsfjorden  and Femunden. The 

concentrations in perch from Tyrifjorden and Vansjø were in average 0.29 and 0.39 mg/kg, 

respectively. These levels appear to be somewhat lower than those previously reported for 
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perch in boreal lakes of eastern Norway. The Water Framework Directiveõs EQS limit for 

mercury in biota  is 0.02 µg/kg w.w., and all fish samples analyzed exceeded this.  

 

Methylated cyclic siloxanes (cVMS) 

Cyclic volatile methylsiloxanes (cVMS: D4, D5 and D6) have come under increasing scrutiny by 

environmental scientist s in recent years due to their persistence and potential for long -range 

transport and bioaccumulation  in aquatic organisms. Siloxanes are produced in high volumes 

and have several uses such as in personal care products, biomedical products, and consumer 

products such as car polish and waxes. For some organisms they are known or suspected to be 

carcinogenic, have endocrine disrupting properties and reproductive effects. The results 

reported here support the view that local use and discharges can cause signif icantly elevated 

concentrations in pelagic freshwater food webs.  

 

We analyzed for cVMS (D4, D5 and D6) in fish samples from all lakes, and planktonic 

crustaceans in Mjøsa. The majority of the samples had concentrations above the 

quantification limits (LOQ) : D4 (83%); D5 (88%) and D6 (84%). In the further statistical 

analyses are results <LOQ substituted with half the limits, as this represents a compromise 

between zero and the respective limits.  

 

The highest concentrations of cVMS in fish were found in Mjøsa, then followed by 

Randsfjorden. D5 was the dominating siloxane , and mean concentrations in different fish 

species from the two lakes were 1100 ð 8800 ng/g lipid (22,6 - 78,7 ng/g w.w.).   D5 levels 

exceed those of legacy POPs in this study, and the levels in lake Mjøsa are also higher than 

those recently reported for fish from Lake Erie (Mc Godrick et al. 2014). Mean D5 

concentration in zooplankton from Mjøsa was 170 ng/g lipid (0,6 ng/g w.w.).  The Water 

Framework Directiveõs EQS limit for D5 in biota  is 15 000 ng/g w.w., and none of the fish 

samples analyzed exceeded this. 

 

Mean concentrations of the different cVMS compounds in brown trout  from Femunden were 90 

ð 640 ng/g lipid (1 - 4.5 ng/g w.w.), whereas all compounds had concentrations < LOQ in 

whitefish (<0,5 ng/g w.w.)  

 

By compiling data from different surveys from the period 2010 ð 2015 we demonstrated 

biomagnification of D5 in Mjøsa and Randsfjorden with a common trophic magnification factor  

(TMF) of 2.28 (95% confidence interval: 1.93 ð 2.70), and biomagnification of D6 with a 

common TMF of 2.29 (1.83 -2.88) 

 

We suspect local discharges from wastewater treatment plants to be the main source of cVMS 

to Mjøsa and Randsfjorden. 

 

Polychlorinated biphenyls (PCBs) 

PCBs are a group of chlorinated organic compounds that previously had a broad industrial and 

commercial application. PCBs are endocrine -disrupting, can weaken the immune system, 

affect the nervous system and cognitive development, cause liver cancer and impair fertility. 

The sources of PCBs in Norwegian lakes are both atmospheric long-rang transported 

depositions and former local use.  

 

Mean concentrations of ƏPCB7 in various species of fish from Mjßsa and Randsfjorden were in 

the range of 160-1000 ng/g lipid (5 -36 ng/ g w.w. ), and the highest levels were found in char 
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from Randsfjorden and trout from Mjøsa. The concentration in whitefish and trout from 

Femunden were respectively 130 and 370 ng/g lipid (1 -3 ng/ g w.w. ), and the low levels here 

reflects that local sources are close  to non-existent and the supply is mainly caused by long-

range atmospherically transported depositions . The levels of PCB in fish from Mjøsa and 

Randsfjorden are reduced compared to the levels of 1998. In all three main lakes did PCB 

biomagnify,  and the calculated TMF-values of PCB-153 was in the range from 2.06 to 4.8 1. 

The Water Framework Directiveõs EQS limit for ×PCB7 in biota  is 0.6 ng/g w.w., and 95 % of 

the fish samples analyzed exceeded this.  

 

 

Perfluorinated alkylated substances (PFAS)  

Per- and polyfluorinated alkyl substances (PFAS) are organofluorine compunds, used as oil- 

and water -repellant surfactants. They are used in numerous industrial and consumer 

products. Because of their widespread use, high persistence, bioaccumulative properties and 

potential for long -range transport, they have become ubiquitous in the environment. Some 

long-chain PFASs have been found to be carcinogenic, neuro- and liver -toxic, and disrupt lipid 

metabolism, immune - and endocrine systems. The results reported here suppo rt the view that 

elevated concentrations in the Norwegian freshwater environment is due to both atmospheric 

long-rang transported depositions and local use.  

 

The main analytical matrix in fish for PFAS was liver samples, as PFAS are known to 

accumulate to a high degree in this tissue. For eight  of the 2 4 analyzed substances almost 100 

% of the liver samples showed concentrations above LOQ. This group consisted of long-chained 

perfluorinated carboxylic acids (PFCA; C9-C14), PFOS and PFOSA. In general, the 

concentrations of the substances in this group increased with trophic level, with the highest 

levels in brown trout liver. The other substances were found in ra ther low concentrations, 

and a large proportion was below LOQ. PFTrDA was chiefly found with the greatest 

concentrations, with mean values in liver samples in the range of 8 ð 27 ng/g w.w., highest in 

Femunden and lowest in Mjøsa. This substance accounted for about 12 ð 56 % of the sum of 

PFAS in liver samples. The higher concentrations of long chained PFAS in trout from the 

pristine Lake Femunden compared to the more polluted Lake Mjøsa may be caused by their  

closer coupling to the terrestrial food web as indicated by their d 13C-signature. Terrestrial 

organisms (i.e. insects) have a less effective respiratory elimination of anionic and hydrophilic  

PFAS than water breathing organisms. 

 

Mean PFOS concentrations in fish liver samples from the three main lake s were in the range of 

2 ð 12 ng/g w.w. However, the PFOS levels were considerably elevated in perch from 

Tyrifjorden and Vansjø with mean concentrations of 183 and 346 ng/g w.w. respectively. The 

use of PFOS-containing fire extinguishing foam at an airpor t nearby Vansjø has resulted in soil 

and water pollution here, but we are not aware of any identified local sources in the vicinity 

of Tyrifjorden. In fish muscle samples five different PFAS -compounds could be found in 

quantifiable concentrations, and a co mparison showed average liver concentrations to be 16-

18 (PFCAs) to 25 (PFOS) times higher than muscle concentrations, but with a large variation 

around the means. Under the assumption that muscle concentration of PFOS is about 4 % of 

the liver concentrati on levels in muscle samples of perch from lake Tyrifjorden and Vansjø 

are approximately 7 and 14 ng/g w.w., respectively.  This is comparable to the EQS level for 

PFOS in biota , which is 9.1 ng/g w.w.  
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Polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) 

PBDEs are a group of brominated flame retardants, used in used in a wide array of products. 

They are highly persistent in the environment, bioaccumulative and have a high potential for 

long-range environmental transport. There is evidence for toxic effects in wildlife , including 

mammals, and some of them are known to be carcinogenic, endocrine -disrupting, cause 

neurobehavioral alterations and affect the immune system. The sources of PBDEs in 

Norwegian lakes are both atmospheric long -rang transported depositions and for mer local use.  

 

The concentration of PBDE in fish, measured as the sum of the six commonly occurring 

congeners of tetra -, penta - and hexa-BDE (BDE-47, -49, -99, -100, -153 and -154) were highest 

in Mjøsa and lowest in Femunden. Mean sum ranged from 30 to 560 ng/g lipid  (0,3ð22,5 ng/g 

w.w.) , highest in brown trout from Mjøsa and lowest in whitefish from Femunden. Similar 

concentration in zooplankton from Mjøsa was 41 ng/g lipid  (0,2 ng/g w.w.) . The Water 

Framework Directiveõs EQS limit for sum PBDE in biota  is 0.0085 ng/kg w.w., and all fish 

samples analyzed exceeded this. 

 

The markedly higher levels in Mjøsa can be attributed mainly to earlier local industry 

discharges in the period of mid -1990s to early 2000s. The concentrations in trout from Mjøsa 

have been reduced by approximately 90 % during the period 2000 ð 2015, but the levels are 

still higher than what are found in compara ble Swedish and Canadian lakes. 

 

Concentrations of PBDEs increased by trophic level, with estimated TMF -values of BDE-47 in 

the range of 2.06 ð 4.81, highest in Mjøsa and lowest in Femunden. Concentrations of BDE-209 

were low in the samples from all the lakes , in average only about 20% of the samples had 

concentrations above LOQ (1-7 ng/g lipid) and showed no systematic variation with  tr ophic 

level (estimated mean levels: 0.1 -0.2 ng/g w.w.)  
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Sammendrag 

Tittel: Miljøgifter i store norske innsjøer, 201 5 

År: 2016 

Forfattere: Fjeld, Eirik (NIVA), Bæk, Kine (NIVA), Rognerud, Sigurd (NIVA), Rundberget, Jan 

Thomas (NIVA), Schlabach, Martin (NILU) og Warner, Nicholas A. (NILU). 

Kilde: Miljødirektoratet rapport M -548|201 6 

 

På vegne av Miljødirektoratet har Norsk institutt for vannforskning (NIVA) og Norsk institutt 

for luftforskning (NILU) kartlagt forekomsten av miljøgifter i de pelagiske nær ingskjedene i de 

store innsjøene Mjøsa, Randsfjorden og Femunden (hovedsjøene). Dette er innsjøer med 

henholdsvis moderat, liten og ubetydelig påvirkning av utslipp fra lokal befolkning, industri og 

landbruk. Supplerende materiale av fisk er innhentet fra Tyrifjorden og Vansjø. Overvåknings -

programmet går over fire år, med oppstart i 2013. Vi rapporterer her  resultatene for 201 5, 

med fokus på forekomsten av miljøgifter på ulike trofiske nivå og vurdering av potensial for 

biomagnifisering . 

 

Kvikksølv og organiske miljøgifter ble analysert i prøver av fisk fra alle sjøene, samt i 

planktoniske krepsdyr i Mjøsa. For å kunne beskrive organismenes trofiske posisjon (plass i 

næringsnettet) og karbonkilder ble forholdet mellom stabile N - og C-isotoper (Ơ15N, Ơ13C) 

analysert i alle prøvene.  

 

De organiske miljøgiftene omfattet sykliske volatile metylerte siloksaner (cVMS), polyklorerte 

bifenyler (PCB), bromerte flammehemmere av typen polybrom erte difenyletere (PBDE) og 

perfluorerte alkylsubstanser (PFA S). Analysene ble gjort på NILUs analyselaboratorium, med 

unntak av PFAS som ble analysert ved NIVA. Stabile N- og C-isotoper ble analysert ved 

Institutt for energiteknikk (IFE).  

 

Kvikksølv 

Konsentrasjonene av kvikksølv økte med fiskens trofisk nivå, og de  høyeste konsentrasjonene 

av kvikksølv ble funnet i stor fiskespisende ørret, med gjennomsnittlige konsentrasjoner 

(våtvekt) i området 0,26 ð 0,72 mg/kg, høyest i Mjøsa og lavest i Femunden. For røye fra 

Randsfjorden var nivåene også høye, med midlere konsentrasjon på 0,69 mg/kg. Generelt er 

det overveiende sannsynlig at omsetnings-grensen på 0,5 mg/kg våtvekt overskrides når 

ørreten blir ca. 50 cm eller større. Konsentrasjo nene i planktonspisende krøkle fra 

Randsfjorden og sik fra Femunden var lave, med gj ennomsnittsverdier på henholdsvis 0,22 og 

0,14 mg/kg. Vannforskriftens EQS-grense for biota  er på 0,02 mg/kg, og samtlige fiskeprøver 

overskred denne. 

 

Kvikksølvinnholdet i ørret fra Mjøsa var forholdsvis stabilt  i perioden 2006 ð 2015. For ørreten 

i Randsfjorden og Femunden kunne det ikke påvises noen signifikant endring i de 

lengdejusterte middelkonsentrasjonene av kvikksølv fra 1999 /2000  og til 2013 - 2015. For 

abbor fra Tyrifjorden og Vansjø var midlere kvikksølvkonsentrasjon 0, 16 og 0,32 mg/kg, og 

nivåene synes å være noe lavere enn hva som tidligere er rapportert for jevnstor abbor i 

skogsjøer fra Øst-Norge. 
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Metylerte sykliske siloksaner (cVMS) 

Det ble analysert for cVMS (D4, D5 og D6) i fisk fra Mjøsa, Randsfjorden og Femunden, og i 

planktoniske krepsdyr i Mjøsa. De høyeste konsentrasjonene ble funnet i Mjøsa, fulgt av 

Randsfjorden. D5 dominerte i prøvene fra Mjøsa og Randsfjorden, og midlere konsentrasjoner 

i ulike arter fisk var 1100 ð 8800 ng/g lipid  (22,6 - 78,7 ng/g våtvekt) , mens den for 

zooplankton i Mjøsa var 170 ng/g lipid  (0,6 ng/g våtvekt) . Vannforskriftens EQS-verdi for D5 i 

fisk er 15 000 ng/g våtvekt, og ingen prøver overskred denne.  

 

Midlere konsentrasjoner av D6 i fisk fra begge sjøene var 70 ð 630 ng/g lipid (1,5 ð 5,2 ng/g 

våtvekt), mens den for zooplankton  i Mjøsa var <LOQ (estimerte verdier: 75  ng/g lipid  eller 

0,3 ng/g våtvekt). For D4 var midlere nivå i fisk 57 ð500 ng/g lipid, mens det for zooplankton i 

Mjøsa var <LOQ (estimerte verdier: 150 mg/g lipid eller 0 ,6 ng/g våtvekt).  

 

For Femunden var midlere konsentrasjoner av de enkelte cVMS-forbindelsene i ørret i 

området 90 ð 640 ng/g lipid (1 - 1,4 ng/g våtvekt), mens samtlige forbindelser var under 

kvantifikasjonsgrensen i sik (<0,5 ng/g våtvekt).  

 

De forhøyede nivåene i Mjøsa og Randsfjorden skyldes mest trolig lokale tilførsler. Ved å 

kombinere data fra enkelte undersøkelser gjort i perioden 2012 - 2015, kunne statistisk e 

modeller påvise at D5 biomagnifiserte i Mjøsa og Randsfjorden med en felles t rofisk 

magnifikasjonsfaktor ( TMF) på 2,28 (95 % konfidensintervall: 1, 93 ð 2,70), og at D6 

biomagnifiserte med en felles TMF på 2,29 (1,83 ð 2,88).  

 

Polyklorerte bifenyler (PCB)  

Midlere konsentrasjoner av ×PCB7 i ulike arter fisk fra Mjøsa og Randsfjorden var i området 

160 ð 1000 ng/g lipid (5 ð 36 ng/g våtvekt), og de høyeste verdiene ble funnet i røye fra 

Randsfjorden og ørret fra Mjøsa. Konsentrasjonen i sik og ørret fra Femunden var i 

henholdsvis 130 og 370 ng/g lipid (1 ð 3 ng/g våtvekt), og de lave nivåene her avspeiler at 

lokale kilder er nær fraværende og tilførslene i hovedsak må skyldes langtransporterte 

avsetninger. Konsentrasjonene av ×PCB7 i fisk fra Mjßsa og Randsfjorden er redusert 

sammenliknet med nivåene fra 1998. I alle tre hovedsjøene økte konsentrasjonen av PCB med 

organismenes trofiske nivå, og de beregnede TMF-verdiene for PCB-153 var i området 2,06 ð 

4,81. Vannforskriftens EQS-verdi for ×PCB7 i fisk er 0,6 ng/g våtvekt og 95 % av fiskeprøvene 

hadde konsentrasjoner større enn denne. 

 

Perfluorerte alkylforbindelsene (PFAS)  

I fisk ble det analysert for PFAS hovedsakelig i prøver av lever. For åtte  av de 24 analyserte 

forbindelsene hadde nær 100 % av leverprøvene konsentrasjoner over kvantifiseri ngs-

grensene. Dette var de langkjedede perfluorerte karboksylsyrene (PFCA; C9 -C14), PFOS 

(perfluoroktansulfonat) og PFOSA (perfluoroktan -sulfonamid).  I de tre hovedsjøene økte 

nivået av de ulike kvantifiserbare PFAS-forbindelsene oppover i næringskjeden, o g var 

generelt høyest hos ørret. Forbindelsen PFTrDA (C13-perfluorert karboksylsyre), hadde 

gjennomgående størst konsentrasjon med middelverdier i leverprøvene i området 8 ð 27 ng/g 

våtvekt, høyest i Femunden og lavest i M jøsa. Dette utgjorde omlag 12 ð 56 % av 

totalkonsentrasjonen av PFAS i lever.  

 

Midlere konsentrasjoner av PFOS i leverprøver av fisk i de tre hovedsjøene, lå i område 2  ð 12 

ng/g våtvekt. I Tyrifjorden og Vansjø var imidlertid nivåene av PFOS i abbor betydelig 

forhøyet med middelkonsentras joner i lever på henholdsvis  183 og 346 ng/g våtvek t. For 
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Vansjø er det kjent at bruk av brannslukkeskum med PFOS ved Rygge flyplass har ført til 

forurensinger av grunn og resipient, men for Tyrifjorden er vi ikke kjent med lokale kilder. I 

fiskemuskel kunne fire  ulike PFAS finnes i kvantifiserbare konsentrasjoner. For PFOS var 

gjennomsnitts nivåene i lever 25 ganger høyere enn i muskel, for de langkjedede perfluorerte 

karboksyl-syrene var forholdstallet i området 16  ð 18, men med en stor variasjon omkring 

gjennomsittene.  Vannforskriftens  EQS-verdi for PFOS og PFOA i fisk (muskel) er henholdsvis 

9,1 og 91 ng/g våtvekt . Under forutsetning av at muskelkonsentrasjonen av PFOS er omlag 4 % 

av leverkonsentrasjonen, så er beregnede middelverdier i muskelprøver av f isk fra Tyr ifjorden 

og Vansjø henholdsvis 7 og 14 ng/g våtvekt ð hvilket er i samme område som EQS-grensen. Fra 

de øvrige innsjøene var det ingen prøver som overskred EQS-verdiene.  

 

Polybromerte difenyleterer (PBDE)  

Konsentrasjonen av PBDE i fisk, målt som summen av de seks vanligst forekommende 

kongenere av tetra -, penta - og heksa-BDE (BDE-47, -49, -99, -100, -153 og -154) var høyest i 

Mjøsa og lavest i Femunden. Midlere sum varierte mellom 30 - 560 ng/g lipid  (0,3ð22,5 ng/g 

våtvekt ), høyest i ørret fra Mjøsa og lavest i sik fra Femunden. Tilsvarende konsentrasjoner i 

epipelagisk zooplankton fra Mjøsa var 41 ng/g lipid  (0,2 ng/g våtvekt) . Vannforskriftens EQS-

verdi for ×PBDE i fisk er 0,0085 ng/g våtvekt og samtlige prøver av fisk hadde konsentrasjoner 

høyere enn denne. 

 

De markert høyere nivåene i Mjøsa kan i hovedsak tilskrives tidligere lokale utslipp fra 

industri i perioden fra midten av 1990 -tallet til tidlig 2000 -tallet. Konsentrasjonene i ørret fra 

Mjøsa har blitt redusert med c a. 90 % i løpet perioden 2000 - 2015, men nivåene er fortsatt 

forhøyet jevnført med sammenliknbare innsjøer i Sverige og Nord -Amerika.  

 

Konsentrasjonen av PBDE steg med trofisk nivå. De beregnede TMF-verdiene for BDE-47 var i 

området 2, 06 ð 4,81 ng/g lipi d, høyest i Mjøsa og lavest i Femunden. Konsentrasjonen av BDE-

209 var lav i prøvene fra alle innsjøene, kun drøyt 20 % av prøvene hadde kvantifiserbare 

verdier og det var  ingen systematisk variasjon med trofisk nivå  (estimerte middelverdier i 

området 0,1  ð 0,2 ng/g våtvekt) .  
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2. Innledning  

Miljødirektoratet inngikk i 2013 en avtale med Norsk institutt for vannforskning (NIVA) og 

Norsk institutt for luftforskning (NILU) om overvåkning av miljøgifter i et utvalg store 

innsjøer. Overvåknings-programmet går over fire år, og dette er tredje  års resultater som 

rapporteres.  

 

Miljødirektorat et har etter hvert fått god oversikt over en del miljøgifter som har vært 

overvåket og kartlagt i ulike miljøer over lengre tid. De ønsker derfor nå å bygge videre på 

denne erfaringen og innhente kunnskap om nye miljøgifter for å bruke resultatene i arbeid et 

med nasjonale og internasjonale reguleringer av problemstoffer.  

 

Med unntak av det tidligere overvåkningsprogrammet for miljøgifter i Mjøsa (Fjeld et al. 

2012), har innsjøundersøkelser i hovedsak vært konsentrert om mindre innsjøer uten kjente 

kilder ti l miljøgifter i nedbørfeltet, og hvor de viktigste tilførslene har vært atmosfærisk 

langtransport.  

 

Miljødirektoratet ønsker derfor å gjennomføre en mer systematisk overvåking av miljøgifter i 

store innsjøer. Vannforskriften stiller krav til overvåking av  vannforekomstene i Norge. 

Overvåknings-programmet «Miljøgifter i store innsjøer» ble derfor startet i 2013, og dette 

programmet vil bidra til å ivareta vannforskriftens krav om basisovervåking. Denne rapporten 

omhandler resultatene fra sesongen i 201 5. 

 

Hensikten med overvåkningsprogrammet er å vurdere miljøgifters skjebne og potensiale for 

effekter av miljøgifter i ferskvannsøkosystemer. Resultatene kan også brukes som grunnlag for 

kostholdsråd. De primære målene for programmet var i utgangspunktet å:  

 

- Rapportere miljøgiftnivåer på flere nivåer i næringskjeden  

- Anslå grad av opphoping av miljøgifter i organismer og i næringskjedene   

- Vurdere potensiale for effekter på ulike nivåer i næringskjeden  

- Vurdere bidrag fra ulike kilder og deres påvirkning av miljø tilstand  

- Vurdere tilstand som grunnlag for å vurdere behov for tiltak og effekter av tiltak  

 

Resultatene vil også bli brukt i internasjonale reguleringsprosesser på kjemikalieområdet som 

Miljødirektoratet deltar i.  

 

Tatt i betraktning programmets økonomisk e ramme vil prosjektet ikke gi utfyllende svar på 

alle målsetningene som er listet opp ovenfor.  Det er følgelig lagt vekt på å oppfylle særlig de 

to første målene. En del av programmets omfang vil også bidra til oppfyllelse av 

overvåkingskrav etter vannfor skriften.  

 

Vi rapporterer her om forekomsten av kvikksølv, sykliske volatile metylerte siloksaner (cVMS), 

polyklorerte bifenyler (PCB), perflu orerte alkylforbindelser (PFAS) og  bromerte 

flammehemmere av type polybromerte difenyletere (PBDE) i fisk og zoopl ankton fra de store 

innsjøene Mjøsa, Randsfjorden og Femunden. Et fåtall prøver av med utvalgte analyser av 

tungmetaller og POPs i abbor fra Tyrifjorden og Vansjø er også inkludert i undersøkelsen.  
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For de stoffene  det finnes miljøkvalitetsstandarder (EQS -verdier) gitt i Vanndirektivet har vi 

sammenliknet våre funn med disse. Dette er grenseverdier som angir fare for effekter på de 

mest sårbare delene av økosystemet (f.eks. topp -predatorer som får i seg mye miljøgifter). 

Grenseverdier for mattrygghet angir d en maksimale mengde av en gitt miljøgift som er tillatt 

i sjømat som omsettes for salg. Siden mennesker spiser langt mindre  sjømat enn marine topp -

predatorer er disse grenseverdiene gjerne satt høyere enn miljøkvalitetsstandardene.  

 

Feltarbeidet og prøveta kingen har vært gjort av personell fra NIVA (Sigurd Rognerud og Eirik 

Fjeld) samt lokale fiskere.  

 

Ved NIVA har Kine Bæk vært ansvarlig for planlegging av prøvetaking og all logistikk for 

prøvene, og Jan Thomas Rundberget har vært ansvarlig for analysene av PFAS. 

 

Ved NILU har Martin Schlabach vært hovedansvarlig for de kjemiske analysene av kvikksølv, 

cVMS, PCB og PBDE, sammen med Nicholas Warner som har hatt et særskilt ansvar for 

analysene av cVMS. 

 

Ved Miljødirektoratet har sjefingeniør Eivind Farmen væ rt prosjektansvarlig. Prosjektleder og 

hovedansvarlig for rapporteringen har vært Eirik Fjeld.  

 

Rapportens oppbygning følger i store trekk undersøkelsen fra 2014. Vi har valgt å gjengi deler 

av det felles bakgrunnsstoffet og sammenlikningsgrunnlaget for å unngå unødig mye 

henvisninger til foregående rapport og således bedre rapportens lesbarhet.  

 

En stor takk rettes til alle medarbeidere og involverte for et godt samarbeid.  
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3. Materiale og metode r 

3.1  Beskrivelse av innsjøene  

Undersøkelsen er primært utført i  innsjøene Mjøsa, Randsfjorden og Femunden (heretter også 

omtalt som hovedsjøene (Figur 1, Tabell 1) men et supplerende prøver av abbor er hentet fra 

Tyrifjorden og Vansjø. Innsjøene, med unntak av Vansjø, er sto re og dype fjordsjøer, men er 

ulike når det gjelder næringsnett og menneskelig påvirkning.  

 

Mjøsa er Norges største innsjø, med et rikt fiskesamfunn med 20 arter. Den har et veldefinert 

pelagisk næringsnett med ørret ( Salmo trutta ) som toppredator, krøkle (Osmerus eperlanus) 

og lågåsild (Coregonus albula ) som viktigste planktivor fisk, og et invertebratsamfunn av 

pelagiske krepsdyr bestående av vannlopper (Cladocera), hoppekreps (Copepoda) og 

pungreken istidskreps (Mysis relicta ,  heretter kalt Mysis ). Mysis er en viktig art i det pelagiske 

næringsnettet, da den er en rovform som spiser annet zooplankton og ellers er et viktig 

byttedyr for krøkle. Artsmangfoldet i Mjøsa gjør at det pelagiske næringsnettet her ender opp 

med et høyere trofisk nivå for topp -predatoren ørret enn for de andre undersøkte innsjøene. 

Mjøsa er resipient for avløpsvann fra kommunale renseanlegg som har en samlet belastning 

fra en befolkning tilsvarende 200 000 personekvivalenter (PE), i tillegg mottar de avrenning 

fra industri og urbane  områder. Innsjøen mottar også avrenning fra de omkringliggende 

landbruksområdene. 

 

Randsfjorden er Norges fjerde største innsjø. Fiskesamfunnet med sine 11 arter er ikke like 

rikt som i Mjøsa, og de menneskelige påvirkningen er mindre med tanke på lokale kilder for 

miljøgifter. Toppredatorene i det pelagiske næringsnettet er ørret og røye ( Salvelinus 

alpinus), de planktivore fiskeartene er  i første rekke krøkle og sik ( Coregonus lavaretus). I 

motsetning til Mjøsa mangler det pelagiske invertebratsamfunnet istidskrepsen Mysis,  og den 

pelagiske næringskjeden er derfor noe kortere enn i Mjøsa. Innsjøen er resipient for 

avløpsvann fra kommunale renseanlegg tilsvarende omlag 30 000 PE. 

 

Femunden er Norges tredje største innsjø, og store deler av sjøen og dens ne dbørfelt ligger i 

et ubebodd eller svært tynt befolket område. Fiskesamfunnet består av seks arter, hvorav sik, 

røye og ørret finnes i det pelagiske fiskesamfunnet. I likhet med Randsfjorden mangler det 

pelagiske invertebratsamfunnet istidskrepsen M. relic ta.  Innsjøen mottar ikke noen direkte 

avrenning fra kommunale renseanlegg, da renseanlegget ved Elgå (dimensjonert for 200 PE) 

er et infiltrasjonsanlegg med avrenning til sandholdig grunn.  

 

Tyrifjorden er Norges femte største innsjø. Den har 13 arter i sit t fiskesamfunn, og det 

pelagiske samfunnet domineres av krøkle og sik, med en fåtallig ørretbestand som 

toppredator. Istidskrepsen Mysis finnes ikke i det pelagiske invertebratsamfunnet. Innsjøen 

brukes som resipient for flere renseanlegg og avløp fra spre dt bebyggelse, industri og 

jordbruk (PE fra renseanlegg er ikke kjent).  

 

Vansjø er Norges 35. største innsjø og er en del av Mossevassdraget som strekker seg fra 

Østmarka i Oslo i Nord og til raet gjennom Østfold i sør. Innsjøen har et rikt fiskesamfunn, 

med 17 arter hvor planktonspisende karpefisk som mort, brasme og laue dominerer det 
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pelagiske fiskesamfunnet. Innsjøen er resipient for flere renseanlegg og avløp fra spredt 

bebyggelse, industri og jordbruk (PE fra renseanlegg er ikke kjent). Vassdraget er sterkt 

belastet med næringssalter som har landbruksavrenning som viktigste kilde. Vansjø er derfor 

en svært eutrof innsjø. Sørvest for innsjøen ligger Rygge flyplass, som har vært kilde for 

avrenning av perfluorerte alkylerte substanser (PFAS) fra brannøvi ngsfelt (Forsvarsbygg Futura 

2014, 2015).  

 

Tabell 1. Informasjon om innsjøene med i undersøkelsen. PE: avrenning fra befolkning i personekvivalenter, beregnet 

ut fra kart med avrenningsdata fra kommunale renseanlegg for de ulike re gionene (kilde: Miljødirektoratet).  

Attributter  

 

Mjøsa Randsfjorden  Femunden Tyrifjorden  Vansjø 

Koordinater  

UTM 33: 

Grader:  

E: 282000; 

N: 6746114 

60,79 °N 

10,10 °E 

E: 244543; 

N: 6717603 

61,51 °N 

10,35 °E 

E: 338500; 

N: 6898700 

62,19 °N 

11,90 °E 

E: 235062; 

N: 6663017 

60,02 °N 

10,25 °E 

E: 263080 

N:6591490 

59,40 °N 

10,83 °E 

Volum (km 3) 65 7,3 6 13,1 0,264 

Areal (km 2) 369 134 203 137 35,6 

Største dyp (m)  453 120 153 295 37 

Nedbørfelt (km 2) 17 251 3 665 1 790 9 808 331 

PE 206000 28 500 200* - - 

*Elgå rensepark, utslipp til grunn/sandfang  
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Figur 1. Kart over de de undersøkte innsjøene Mjøsa, Randsfjorden, Femunden, Tyrifjorden og Vansjø.  

Områdene hvor fisk, zooplankton og Mysis er samlet inn er markert.   
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3.2 Prøvetaking av fisk og zooplankton  

Innsamling og prøvetaking av biologisk materiale fulgte retningslinjene i Miljøprøvebankens 

prosedyrer for ferskvannsfisk (Miljøprøvebanken 2013). Det innebærer at personell skal unngå 

bruk av personlige pleieprodukter, eventuelt kun bruke g odkjente produkter, i ett døgn forut 

for prøvetaking. Under fangst, seinere håndtering og prøvetaking skal fisken ikke komme i 

kontakt med potensielt kontaminerende flater eller stoffer. Bruk av engangs -hansker (nitril -

gummi) skal benyttes såfremt praktisk  mulig. Fisken skal oppbevares i kasser kledd med ren 

aluminiumsfolie. Tradisjonelle fiskekasser i ekspandert polystyren (EPS) skal unngås på grunn 

av faren for kontaminering av flammehemmere.  

 

Fisken ble fanget i august og september, med unntak av noen individer av ørret fra 

Randsfjorden som ble fisket i juli . Etter innsamling ble den emballert i ren aluminiumsfolie, 

pakket ned i rene polyetylenposer og oppbevart kjßlig (å 4 ÁC), eventuelt nedfryst (ð20°C), 

inntil uttak av prøver.  

 

Uttak av fiskeprøver ble  gjort ute i ikke -urbane omgivelser for å unngå kontaminering av cVMS 

fra innendørs kilder. Alle flater som fisken kunne komme i kontakt med ble dekket av 

aluminiumsfolie, rengjort med metanol og aceton (HPLC grade). Fiskens lengde, vekt, kjønn 

og modningsstadium ble registret ved prøvetakingen. All redskap benyttet i prøvetakingen var 

i stål, rengjort i henhold til Miljøprøvebankens rengjøringsprosedyrer (maskinvask, skylling i 

Milli -Q vann, aceton og metanol). For ørret og sik ble det dissekert ut ca. 20  ð 100 g 

muskelfillet fra hvert individ, av dette ble ca. 2 g overført til egne prøverør som skulle 

analyseres for cVMS. For små krøkle måtte materiale fra flere individer benyttes for å få 

tilstrekkelig mengde per prøve (ca. 20  - 25 g). For abbor fra Tyrif jorden og Vansjø ble det 

laget blandprøver av muskel, hvor hver prøve besto av materiale fra 5 fisk av mest mulig lik 

størrelse. I tillegg ble det dissekert ut leverprøver fra all fisk for analyser av PFAS. Alle 

prøvene ble oppbevart på glass forseglet med  aluminiumsfolie under lokket , med unntak av 

prøver til PFAS-analyser som ble oppbevart på PE-plastrør . Glassene og aluminiumsfolien var 

renset ved gløding til 500 °C. Prøvene ble oppbevart nedfryst ( -20 °C) fram til analyse.  

 

Zooplankton (epilimnisk ) fra Mjøsa ble samlet inn i august med en zooplanktonhåv i nylonduk 

(maskestørrelse 500 µm), påmontert en oppsamlingskopp med sil (begge i messing). Det 

epilimniske zooplanktonet i Mjøsa besto i hovedsak av herbivore former, dominert av 

vannlopper (Cladocera) av artene Daphnia galeata og Bosmina longispina,  samt hoppekrepsen 

Eudiaptomus gracilis . Aggregater av kiselalger og individer av gelekreps ( Holopedium 

gibberum ; en vannloppe med en stor, gelatinøs og vannholdig kappe) ble silt fra prøvene om 

bord i båten. Gelekreps er i mindre grad predatert på av fisk, da den store gelatinøse kappen 

fungerer  som en anti-predasjonstilpasning. Kun naturlig overflatevann ble benyttet under 

silingen. Zooplankton -prøvene ble deretter overført til samme type prøveglass  og -rør som 

fiskeprøvene og oppbevart nedfryst fram til analyse ( -20 °C). Alt utstyr som var i direkte 

kontakt med zooplanktonprøvene var renset med metanol og aceton (HPLC grade ).  
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3.3 Analysemetoder  

3.3.1  Kvikksølv, Hg  

Kvikksølv ble analysert av NILU etter en akkreditert, intern  metode (NILU-U-65). En 

prøvemengde på ca. 0,6 gram ble veid inn og tilsatt fortynnet supra pure salpetersyre.  Prøven 

ble ekstrahert ved bruk av UltraClave som er en mikrobølgebasert oppslutningse nhet. Etter 

ekstraksjon ble prøven fortynnet med ionebyttet vann til 50 ml. Prøven tilsettes supra pure 

saltsyre, før den analyseres med hensyn på Hg. Innholdet av kvikksølv er bestemt ved bruk av 

et induktivt koplet plasma massespektrometer(ICP -MS) av typen Agilent 7700x. Indium 

benyttes som internstandard.  

 

3.3.2  Sykliske volatile metylerte siloksaner, cVMS  

Prøver ble analysert av NILU ved GC-MS under samme instrumentelle betingelser som 

publisert av Warner et al. (2010, 2013). En sammenfatning av metoden gis i de understående 

avsnitt.  

 

Blindprøver («blanks») for prøvetaking av siloksaner ble preparert ved å pakke inn 2 eller 3 

gram XAD-2 sorbent i filterposer av polypropylen/cellulose som deretter ble rengjort ved 

ultralydbehandling i heksan for 30 minutter. Br ukt heksan ble fjernet og erstattet med 

diklormetan, og blindprøvene ble ultralydbehandlet på nytt i ytterligere 30 minutter. Etter 

ultralydbehandling ble blindprøvene tørket i et rent -kabinett utstyrt med et HEPA - og 

kullfilter for å hindre forurensning f ra inneluft. Etter tørking ble et utvalg blindprøver plassert 

i forseglede rør av polypropylen og sendt til NIVA for å bli eksponert under feltarbeid og 

prøvetaking.  

 

Flere blindprøver ble holdt tilbake på NILUs laboratorier og analysert for å bestemme 

referansekonsentrasjoner av silkosaner før bruk for prøvetaking. Sammenligning av 

konsentrasjoner mellom referanse (ikke eksponert i felt) og eksponerte blindprøver ble gjort 

for å vurdere om feltforurensning oppsto.  

 

Alle prøver ble ekstrahert i et rent -skap for å hindre forurensning fra inneluft. Alt laboratorie -

personell involvert i ekstraksjonen måtte unngå bruk av personlige pleieprodukter (i.e., 

hudpleie, hår krem/produkter, deodorant).  

 

Prøvene ble ekstrahert i 3:1 heksan  : acetonitril med ultralydbeha ndling (15 min .) og etterpå 

ristet i én time. Prøvene ble deretter sentrifugert ved 2500 rpm og en delmengde av heksan 

ble overført til en GC -ampulle, etterfulgt av tilsetning av tris -(trimetylsiloksy) -silan som en 

utvinningsstandard.  

 

Metodedeteksjonsgrenser (MDL) har vist seg å være ideelle for analyse av siloksaner i 

miljøprøver, da de korrigerer for variasjoner introdusert av den ekstraherte matriksen 

(Warner et al., 2013) . På grunn av de forskjellige matrikser som er undersøkt i dette studiet, 

innebar det imidlertid logistiske utfordringer å bestemme MDL  for alle matrikser. Vi benyttet 

derfor kvantifiseringsgrenser (LOQ) satt lik gjennomsnittet pluss 10 × standardavviket for 

blindprøver som konservativ påvisningsgrense ved rapporter ing av prøvenes konsentrasjon.  
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3.3.3  Polyklorerte bifenyler og polybromerte difenyletere, PCB og PBDE  

Disse forbindelsene ble analysert av NILU, og publiserte referanser for metodene kan finnes i 

Waugh et al. ( 2014), Bengtson Nash et al. (2013) og Nash et al. (2008). En sammenfatning av 

metodene gis i de understående avsnitt.  

 

Prøveforberedelse: Ca. 4 ð 5 g biologisk prøvemateriale  blir innveid og homogenisert med 

omtrent 50 g vannfri natriumsulfat til klumpfri pulver. Prøvene blir fylt på elueringskolonne, 

tilsatt en blanding 13C -merkede PCB- og PBDE-kongenerer og eluert me d 

sykloheksan/etylacetat (1/1).  

 

Opprensing av prøver: Ekstraktet blir oppkonsentrert og renset på en 6 g silikakolonne (1 x), 

behandling med konsentrert svovelsyre (1 -6 x) og ny rensing på en 6 g silikakolonne. Det 

rensete ekstraktet blir oppkonsentrert til et s luttvolum på ca. 100 µL og tilsatt 

gjenvinningsstandard.  

 

Kvantifisering: PCB- og PBDE-kongenerene blir  bestemt og kvantifisert i 2 separate GC/HRMS-

analyser. De tilsatte 13C-merkede isomerene brukes som intern standarder for utvalgte 

grupper. I tillegg til dette, blir gjenvinningen av de tilsatte isomere beregnet.  

 

Kvalitetssikring: Følgende forhold må være oppfylt for en godkjent identifisering og 

kvantifisering av analytten: 1. korrekt retensjonstid, 2. korrekt isotopratio, 3. signal/støy > 

3:1, 4. kor rekt gjenvinning av intern standard, og 5. akseptert metodeblindprøve for denne 

prøveserien.  

 

PCB-analysene er akkreditert i henhold til NS -EN ISO/IEC 17025 (2005), mens PBDE-analysene 

følger eksakt de samme prinsipper.  

 

LOQ var satt til 0,01 ng/g våtvekt  for de enkelte kongenerene av PBDE og PCB, med unntak av 

BDE-209 hvor den var i området 0,01 ð0,1 ng/g våtvekt.  

 

En oversikt over de analyserte PCB- og PBDE-kongenerene er gitt i Vedlegg 2.  

 

3.3.4  Perfluorerte alkylforbindelser, PFAS  

Disse forbindelsene ble analysert av NIVA, og analysemetoden er som beskrevet av Verreault 

et al. (2007)  med små justeringer. Biota prøver ble homogenisert og 2 g veid ut.  Etter 

tilsetting av interne standarder ble prøven ekstrahert 2 ganger med 4 mL acetonitril. En mL 

av acetonitril  ekstraktet ble fortynnet med 0.5 mL 2,6 mM ammonium acetate (aq) og 75 mL 

eddiksyre (kons.) før aktivt kull ble tilsatt.  Etter miksing ble prøven sentrifugert med et 

(Costar) 0,2 µm nylon Spin-X filter.  

 

UPLC-ToF MS analyse: PFAS ble separert på en (Waters) Acquity BEH C8 kolonne (100 x 2 mm 

x 1,7 Õm) med vann (5,2 mM ammonium acetate) og acetonitril som mobilfase.  

 

En oversikt over forbindelsene og deres kvantifikasjonsgrenser er gitt i Vedlegg 2.  
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3.3.5  Stabile N- og C-isotoper, Ơ15N og Ơ13C 

Forholdet mellom de stabile nitrogen -isotopene 14N og15N (Ơ15N) og karbon-isotopene 12C og 
13C (Ơ13C), ble bestemt ved Institutt for energiteknikk (IFE, Kjeller). Disse forholdene brukes 

henholdsvis til å anslå organismenes trofiske nivå (plass i næringsnettet) og deres dominante 

karbonkilder (Vander Zanden and Rasmussen 2001; Post 2002). 

 

Analysene ble gjort etter standard protokoller, og verken lipider eller karbonater ble fjernet 

eller ekstrahert fra prøvene før analyse. Metoden har i korthet følgende tr inn: forbrenning i 

element analysator, reduksjon av NO x i Cu-ovn, separering av N2 og CO2 på GC-kolonne og 

bestemmelse av 13C og 15N på IRMS; Isotope Ratio Mass Spectrometer. 

 

3.4 Beregning av trofisk magnifisering  

Trofisk magnifikasjonsfaktor (TMF) er definer t som eb, hvor b er stigningskoeffisienten til 

regresjonen mellom den loge-transformerte konsentrasjonen (lipidnormalisert) av en kjemisk 

forbindelse ( CLW) og organismenes relative trofiske nivå ( TL):  

Omregningen fra Ơ15N til trofisk nivå innebærer blant annet en baselinjejustering for hver sjø 

og år, hvor Ơ15N for primærkonsumentene subtraheres fra konsumentenes Ơ15N:  

 

 Eq. 1. TL =[ (Ơ15Nc ð Ơ
15Npc)/ĵ

15N] +2 

 

Her er TL trofisk nivå til konsumentene, Ơ15Nc og Ơ15Npc er N-isotopforholdet til henholdsvis 

konsumenter og primærkonsumenter, og ĵ15N er anrikningsfaktoren p¬ 3,4 Ą per trofisk niv¬ 

(Vander Zanden et al. 1997, Vander Zanden and Rasmussen 1999).  

 

Forholdet mellom konsentrasjonen av en kontaminant ( CLW, log e-transformert) og trofisk nivå 

(TL) beskrives av funksjonen:  

 

Eq. 2. ln CLW = a + b·TL 

 

En trofisk magnifisering påvises når regresjons-koeffisienten b er signifikant større enn 0. Den 

trofiske magnifikasjonsfaktoren TMF, som er definert som e TL, blir da f ølgelig større enn 1.  

 

Dersom man ikke kan baselinjejustere Ơ15Npc til konsumentene i beregningen av trofisk nivå, 

så kan man beregnet et relativt trofisk nivå ( TLrel) til organismene ved kun å dividere med N -

anrikningsfaktoren:  

 

Eq. 3.  TLrel = Ơ15Nc/ĵ
15N 

 

Ved å bruke relativt trofisk nivå framfor absolutt endres ikke den estimerte trofiske 

magnifikasjonsfaktoren ( TMF), kun regresjonenes konstantledd.  TLrel  kan derfor brukes til å 

bestemme trofisk avstand mellom organismegruppene innen en lokalitet, men kan ikke brukes 

til å fastslå deres absolutte posisjon eller til å sammenlikne trofisk nivå til organismer fra 

lokaliteter med ulik Ơ15N-baselinje.  Det innebærer at vi ikke direkte kan sammenlikne de 

trofiske nivåene mellom innsjøene i denne undersøkelsen.  
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3.5 Kort om de ulike miljøgiftene  

3.5.1  Kvikksølv  

Kvikksølv i fisk foreligger i all hovedsak som den svært giftige forbindelsen metylkvikksølv. 

Metylkvikksølv er en farlig nervegift, og særlig synes embryonalutviklingen av 

sentralnervesystemet til fostre å være følsomme for eksponering ñ med effekter på kognitiv 

og psykomotorisk utvikling i senere barneår (Grandjean et al. 1997; Grandjean et al. 1998). 

Det er strenge restriksjoner på bruk av kvikksølv i Norge, og vi har i dag et generelt forbud 

mot kvikksølv i produkter og det er strenge krav til utslipp og rensetiltak for å redusere 

utslipp av kvikksølv fra industrien. Norge underskrev i 2013 Minamatakonvensjonen (UNE P 

2013), som er en internasjonal avtale som regulerer bruk og utslipp av kvikksølv.  

 

Kildene til kvikksølvforurensninger i ferskvannsfisk i Norden domineres i dag av 

langtransporterte atmosfæriske avsetninger (Munthe et al. 2007). Tidligere var lokale kild er, 

særlig fra treforedlings -industri viktige, og kunne føre til høye konsentrasjoner i fisk. 

Eksempler på slike lokale historiske tilførsler kan finnes i Mjøsa (Underdal 1970a, Sandlund et 

al. 1981), Tyrifjorden (Berge et al. 1983, Skurdal et al. 1992) og  Drammensvassdraget 

(Underdal 1970b, Fjeld et al. 199 9). Det er derfor av interesse å følge kvikksølvnivåene i 

storørretbestandene i de undersøkte innsjøene med tanke på å eventuelle endringer som kan 

ha skjedd i løpet av de siste to ti -årene. 

 

3.5.2  Sykliske (f lyktige) metylerte siloksaner, cVMS  

De tre vanligste sykliske siloksaner (cVMS), D4, D5 og D6, er under utredning i EU for 

vurdering av deres miljøfarlige egenskaper. ECHAs medlemsstatskomite konkluderte i 2015 at 

D4 og D5 oppfyller kriteriene i REACH for svært persistente (vP) og svært bioakkumulerende 

(vB) stoffer 1, og deres komite for risikovurderinger støttet nylig i 2016 et forslag om å legge 

store begrensninger på bruken av stoffene i kosmetikk og personlige pleieprodukter 2.  

 

Stoffene er mye brukt i kosmetikk og personlige pleieprodukter, rengjøringsmidler, 

bilpleiemidler og andre forbrukerprodukter (Huse og Aas -Aune 2009). De er flyktige og spres 

med både vann og luft. I vann binder de seg lett til partikler og sedimenter. Det  er særlig 

deres mulige langtidseffekter i miljøet som er av bekymring. D4 er også klassifisert som 

reproduksjonsskadelig (mistenkes for å kunne skade forplantningsevnen). Det er et nasjonalt 

mål å stanse utslippene av siloksantypene D4 og D5 innen 2020. Det er vist at både D5 og D6 

biomagnifiserer i akvatiske næringskjeder (Borgå et al. 2012 og 2013b, Macgoldrick et al. 

2014; Jia et al. 2015).  

 

3.5.3  Polyklorerte bifenyler, PCB  

PCB har mange alvorlige effekter  på helse- og miljø. De kan virke kreftfremkallende,  forstyrre 

immunsystemet og nervesystemet, og ha endokrine og reproduktive effekter. Ny bruk av PCB 

ble forbudt i 1980, men PCB finnes fortsatt i en del gamle produkter og materialer, og kan 

derfor havne i miljøet. Utlekking kan også skje fra forurenset gr unn og sedimenter. Norge 

                                                 
1 http://echa.europa.eu/about -us/who-we-are/member -state-committee/opinions -of-the-msc-adopted-under-

specific-echa-s-executive -director -requests 
2 http://echa.europa.eu/view -article/ -/journal_content/title/committee -for -risk-assessment-concludes-on-

restricting -d4-and-d5 

 

http://echa.europa.eu/about-us/who-we-are/member-state-committee/opinions-of-the-msc-adopted-under-specific-echa-s-executive-director-requests
http://echa.europa.eu/about-us/who-we-are/member-state-committee/opinions-of-the-msc-adopted-under-specific-echa-s-executive-director-requests
http://echa.europa.eu/view-article/-/journal_content/title/committee-for-risk-assessment-concludes-on-restricting-d4-and-d5
http://echa.europa.eu/view-article/-/journal_content/title/committee-for-risk-assessment-concludes-on-restricting-d4-and-d5
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tilføres i tillegg PCB gjennom hav - og luftstrømmer. De er svært stabile i miljøet, og på grunn 

av sin høye fettløselighet kan de hope seg opp i organismene. I denne undersøkelsen bruker vi 

PCB-er også som referansesubstanser når biomagnifisering av andre nye miljøgifter skal 

undersøkes. Mjøsa er en innsjø hvor lokale PCB-tilførsler tidligere førte til en opphopning i 

både sedimenter og fisk (Kjellberg og Løvik 2000, Fjeld et al. 2013).  

 

3.5.4  Polybromerte difenyletere, PBDE  

PBDE er en gruppe forbindelser som har vært benyttet/benyttes som flammehemmere i en 

rekke ulike produkter som tekstiler, plast, møbler, bygningsmaterialer og elektronikk. De er i 

likhet med PCB svært stabile og fettløselige, og hoper seg opp i organismene. PBDE har 

hormonforstyrrende og nevrotoksiske egenskaper. Norge har innført forbud mot bruk, import 

og produksjon av PBDEene. To av de tidligere viktige kommersielle produktene av PBDE 

(penta-BDE og okta-BDE) er forbudt i EU og globalt i henhold til den internasjonale  

miljøavtalen Stockholm -konvensjonen. Deca-BDE er ført opp på kandidatlisten under REACH 

på grunn av stoffets persistente, bioakkumulerende og toksiske egenskaper. EUs 

Kjemikaliebyrå (ECHA) har i samarbeid med norske myndigheter fremmet et forslag om forbu d 

mot deca-BDE i EU3, og Norge nominerte i 2013 deca-BDE til Stockholmkonvensjonen4.  

 

I Mjøsa ble det på begynnelsen av 2000-tallet oppdaget at fisken hadde svært høye 

konsentrasjoner av PBDE (Fjeld et al. 2001). De lokale industriutslippene ble raskt ide ntifisert 

og stanset, og konsentrasjonene i fisk har deretter blitt redusert til omlag en femtedel av de 

høyeste nivåene på 2000-tallet (Fjeld et al. 2013).  

 

3.5.5  Perfluorerte alkylstoffer, PFAS  

Dette er stoffer som på grunn av sine vann -, fett - og smussavstøtende egenskaper brukes i 

impregneringsmidler, på pustende vannavstøtende tekstiler og klær, som slipp -belegg på 

stekepanner, som beskyttende belegg/film i galvaniseringsbadene i metallindustrien mm. De 

har også vært brukt i brannskum ved flyplasser og i off -shore virksomhet.  

 

De er ekstremt stabile i miljøet, kan spres globalt med vind - og havstrømmer, kan 

oppkonsentreres i næringskjeder, og flere av dem har eller mistenkes å ha toksiske 

egenskaper. De kan virke kreftfremkallende, ha reproduksjonsskadelige e ffekter og påvirke 

hormonsystemer og lipidomsetningen i organismer. På sikt utgjør de derfor en miljøtrussel. 

De tidligere mest brukte og antatt mest skadelige av disse forbindelsene er PFOS og PFOA. 

PFOS er forbudt i Norge og EU i henhold til reguleringene i Stockholmkonvensjonen. PFOA er 

ført opp på kandidatlisten under REACH fordi stoffet er reproduksjonsskadelig og fordi det er 

et PBT-stoff (persistent, bioakkumulerende og toksisk). PFOA er forbudt i forbrukerprodukter 

i Norge og det arbeides med et for slag til forbud i EU. PFOA og PFOA-relaterte forbindelser 

ble nominert til global regulering i Stockholmkonvensjonen i 2015. De langkjedede 

perfluorerte karboksylsyrene med kjedelengde C11 ð C14 er ført opp på kandidatlisten under 

REACH fordi stoffene er svært persistente (vP) og svært bioakkumulerende (vB).  

  

                                                 
3 http://echa.europa.eu/en/view -article/ -/journal_content/title/seac -concludes-on-bisphenol-a-decabde-and-pfoa-

restrictions -and-finalises-two-opinions-for -authorisation  
4 http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/Chemicals/tabid/243/Default.aspx  

http://echa.europa.eu/en/view-article/-/journal_content/title/seac-concludes-on-bisphenol-a-decabde-and-pfoa-restrictions-and-finalises-two-opinions-for-authorisation
http://echa.europa.eu/en/view-article/-/journal_content/title/seac-concludes-on-bisphenol-a-decabde-and-pfoa-restrictions-and-finalises-two-opinions-for-authorisation
http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/Chemicals/tabid/243/Default.aspx
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4. Resultater og diskusjon  

4.1 Fiskestørrelse, trofiske nivåer og fett  

Individstørrelse, trofisk nivå ( Ơ15N), C-isotoper (Ơ13C) og andelen fett i prøvene er viktige 

karakteristika for forståelsen av biomagnifiseringen av miljøgifter i akvatisk biota. Vi har 

derfor sammenfattet denne informasjonen ved å beregne middelverdier i de ulike 

organismegruppene i de ulike innsjøene ( Tabell 2), samt visualisere samvariasjonen mellom 

dem ved hjelp av spredningsplott ( Figur 2).  

 

Ørreten fra de tre hovedinnsjøene, Mjøsa, Randsfjorden og Femunden, varierte i middelvekt 

fra omlag 0, 8 kg i Femunden og til 5, 4 kg i Mjøsa. Krøkla i Mjøsa var noe større enn den i 

Randsfjorden, og deres middelvekter var henholdsvis 33 og 10 g. Siken fra Femunden hadde 

middelvekt på 490 g, mens abbor fra Tyrifjorden og Vansjø hadde middelvekter på 126 og 20 4 g. 

 

Laksefisk har generelt et mer fettrikt muskelvev enn piggfinnefisk som abbor, og i 

laksefiskene ørret, krøkle, røye og sik varierte fettinnholdet mellom 0, 4 ð 3,6 %, høyest hos 

ørret og lavest hos sik og røye. I Mjøsa og Randsfjorden var det tydelig at fettinnholdet  i ørret 

steg med fiskens størrelse. Prøvene av epilimnisk zooplankton fra Mjøsa hadde et markert 

lavere fettinnhold enn prøvene av Mysis (3,1  %). 

 

Ơ15N antas ¬ stige med omlag 3,4 Ą (poeng) for hvert trofisk nivå (steg i næringskjeden). I 

Mjøsa var spredningen i midlere Ơ15N-verdier fra zooplankton og til ørret 8,15 ð 16,01 Ą, dvs. 

7,85 Ą-poeng eller omlag 2,3 trofiske nivå. D ifferansen i Ơ15N-verdier mellom krøkle og ørret 

fra Mjøsa var imidlertid liten (0,39 Ą-poeng), noe som indikerer at krøkla i den undersøkte 

størrelsesgruppen hadde utviklet en kannibalistisk atferd.  For Randsfjorden viste Ơ15N-

verdiene at rßya (15,49 Ą) sto p¬ et hßyere trofisk niv¬ enn ßrret (13,61 Ą). Krßkla, som her 

er en viktig byttefisk for disse predatorene, st o omlag 1,1 trofisk nivå lavere enn røya. I 

Femunden viste Ơ15N-verdiene at ßrret (9,92 Ą) befant seg p¬ omlag 1,1 trofisk niv¬ hßyere 

enn sik (6,19 Ą). Med unntak av ørret  fra Randsfjorden, kunne det ikke spores noen tendens 

til at Ơ15N steg med fiskens størrelse. Dette er å forvente dersom fiskens diett ikke varierer 

innenfor den analyserte størrelsesgruppen. For ørret fra Randsfjorden  skyldes økningen i Ơ15N 

etter all sannsynlighet at en gruppe mindre individer ikke var rene fiskespis ere. 

 

Da det i liten grad skjer noen fraksjonering av C -isotoper med trofisk nivå, vil Ơ13C-signaturen 

til organismene i første rekke avspeile deres karbonkilder (France and Peters 1997). Pelagisk 

drevne næringskjeder har mer negative Ơ13C-verdier enn lito ralt og terrestrisk drevne kjeder. 

Dette ser vi et tydelig eksempel på i Mjøsa hvor zooplankton hadde en midlere Ơ13C-verdi på 

ca. -30 Ą, mens krßkle og ßrret hadde verdier på -28 Ą og en total variasjonsbredde p¬ 2 - 4 

Ą (poeng). I Femunden hadde siken en midlere Ơ13C-verdi på omlag -27 Ą, mens ørreten  

hadde en midlere Ơ13C-verdi på omlag -23 Ą. Dette indikerer at siken i større grad var knyttet 

til det pelagiske næringsnettet enn ørret .  
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Tabell 2.  Lengde, vekt, fett og forholdet mellom stabile N - og C-isotoper (Ɵ13C, Ɵ15N, for  prøver av fisk (muskel) og 

zooplankton, fanget i 201 5. Middelverdi (x←), standard avvik (SD) og antall  prøver (n) er gitt  

 

 

 

Lokalitet  Art   Vekt, g  Lengde, cm Fett, % ϗ13"ȮɯǕ ϗ15-ȮɯǕ 

Mjøsa Zoopl., n = 3  

  

x←   0,5 -30,08 8,15 

  SD   0,3 0,12 0,27 

 Mysis, n = 3 x←   3,1 -32,85 10,89 

  SD   0,6 0,67 0,44 

  Krøkle, n = 15 x← 62,0 19,6 1,5 -28,03 15,62 

   SD 12,7 5,2 0,8 0,42 0,86 

  Ørret, n =15 x← 5395 73,0 3,6 -28,11 16,01 

    SD 2590 12,7 2,4 1,03 0,55 

Randsfjorden  
Krøkle, n = 9 

x← 10,0 10,7 2,2 -29,57 11,65 

 SD 0,7 2,0 0,7 0,52 0,50 

 Røye, n = 5 x← 644 39,5 1,1 -29,28 15,49 

    SD 153 39,5 0,7 0,42 0,43 

  Ørret, n = 10 x← 1422 47,3 2,5 -28,31 13,61 

    SD 1344 12,1 3,0 1,11 0,72 

Femunden  Sik, n = 15 x← 491 35.5 1,1 -27,44 6,19 

    SD 131 2,3 0,4 0,21 0,23 

  Ørret, n: 15  x← 760 40,5 0,9 -22,87 9,92 

    SD 144 2,5 0,5 2,01 1,23 

Vansjø Abbor, n = 5 x← 126 20,2 0,2 -28,58 15,06 

  SD 114 4,9 0,1 0,53 0,68 

Tyrifjorden  Abbor, n = 5 x← 204 24.8 1,3 -19,46 12,32 

   SD  112 4,4 1,0 0,45 0,18 
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Figur 2. Spredningsplott mellom fiskelengde, forholdet mellom stabile N - og C-isotoper (Ɵ15N, Ɵ13C) og fettinnholdet i 

prøvene innsamlet i 2015 i de tre hovedsjøene. For fisk er prøvetypen muskelvev, for zooplankton og Mysis er det 

helkropp. 90 % konfidensellipser er inntegnet for hver prøvetype.  
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4.2 Kvikksølv, Hg  

Midlere konsentrasjoner  av kvikksølv i muskelfilet av ørret  var området 0, 26 ð 0,72 mg/kg 

våtvekt, høyest i Mjøsa og lavest i Femunden (Tabell 3). Røye fra Randsfjorden hadde også 

forholdsvis høyt kvikksølvinnhold, med en midlere konsentrasjon på 0,69 mg/kg. Av de 45 

analyserte individene av ørret og røye hadde nær halvparten  konsentrasjoner som oversteg 

Mattilsynets omsetningsgrense for konsum (0,5 mg/kg).  Vannforskriftens EQS-verdier for biota  

er imidlertid satt svært lavt (0,02 mg/kg våtvekt), og samtlige fiskeprøver var høyere enn 

denne. 

 

Analyser av stabile N-isotoper indikerte at ørreten  fra Mjøsa og røya Randsfjorden var rene 

fiskespisere, mens det blant ørret  fra Randsfjorden og Femunden var et innslag av fisk som i 

tillegg ernærte seg på lavere trofiske nivåer eller terrestriske organismer (disse hadde stor 

spredning i Ơ15N- og Ơ13C-verdiene, se Tabell 2). Nivåene av kvikksølv i krøkle fra Randsfjorden 

og sik fra Femunden, som er planktonspisende fisk, var vesentlig lavere enn hos ørret og 

hadde midlere konsentrasjoner på henholdsvis 0,22 og 0,14 mg/g våtvekt ( Tabell 3). Krøkla 

fra Mjøsa tilhørte en størrelsesgruppe som utviklet en kannibalistisk atferd, og midlere 

konsentrasjon av kvikksølv (0,50 mg/kg våtvekt) var klart forhøyet sammenliknet med krøkla 

fra Randsfjord en. I zooplanktonprøvene fra Mjøsa, samlet inn fra  overflatelaget av innsjøen  

(epilimnion ), var midlere kvikksølv konsentrasjon 0,004 mg/kg våtvekt.  

 

Tabell 3.  Kvikksølvkonsentrasjon (middelverdi, standard avvik, minimum - og maksimum-verdier) i fisk, Mysis og 

zooplankton, fanget i 2015. Antall prøver (n), midlere lengde og vekt av fisk er òg oppgitt . 

   Hg, mg/kg    

Lokalitet  Art  n middel  SD min.  maks. Lengde, cm Vekt, g 

Mjøsa Ørret 15 0,721 0,308 0,236 1,159 73,0 5395 

 Krøkle 15 0,489 0,300 0,109 0,953 19,6 62 

 Mysis 3 0,012 0,001 0,011 0,013   

 Zoopl. epi.  3 0,004 0,000 0,004 0,004   

Randsfjorden  Ørret 10 0,501 0,335 0,147 1,082 47,3 1422 

 Røye 5 0,692 0,122 0,564 0,845 39,5 649 

 Krøkle 9 0,223 0,023 0,186 0,262 10,8 9,6 

Femunden  Ørret 15 0,257 0,167 0,065 0,546 40,5 760 

 Sik 15 0,143 0,019 0,098 0,166 35,2 491 

Tyrifjorden  Abbor 5 0,155 0,058 0,094 0,235 24,8 204 

Vansjø Abbor 5 0,317 0,152 0,144 0,523 20,2 126 

 

Fra Mjøsa er det gjennom de tid ligere overvåkningsprogrammene velkjent at fiskespisende 

storørret ofte har kvikksølvkonsentrasjoner over omsetningsgrensen (Fjeld et al. 2013 og 

2014). Fra de høye kvikksølvnivåene som ble registrert i 1979 og 1980, med en midlere 

konsentrasjon på omlag 1,4 mg/kg (lengdejustert til en fisk på 58 cm) , sank konsentrasjonen 

markert til omlag 0, 5 mg/kg  i løpet av få år (middel for perioden 1982 -1984, Figur 4). De høye 

nivåene på slutten av 1970-tallet skyldes lokale utslipp fra treforedlingsindustrien.  Utover 

2000-tallet sank midlere konsentrasjon jevnt  til omlag 0,4 mg/kg i 2005, for så  i 2006 brått 

øke til omlag 0,6 mg/kg (50 % økning, statistisk signifikant) (Fjeld et a l. 2009), uten at vi kan 
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relatere denne nivåøkningen i tidsserien til noen spesielle forhold. Når vi justerer for 

forskjeller i lengde finner vi at nivåene har ligget stabilt rundt 0,5 ð 0,6 mg/kg i perioden 

2006 ð 2015 (Figur 4). Basert på data fra denne perioden viser det seg  at når  fisken vokser seg 

stßrre enn 55 cm (å 1,9 kg) vil den midlere konsentrasjonen av kvikksßlv overstige 

Mattilsynets grense for omsetning til konsum  (0,5 mg/kg) .  

 

Det ble gjort undersøkelser av kvikksølv i storørret fra Randsfjorden og Femunden i 

henholdsvis 1999 og 2000 og vi kan sammenlikne dagens nivåer mot disse for å se hvorvidt det 

det har skjedd noen  endringer over tid . Dette er en aktuell problemstilling sett i lys av at vi i 

to tidligere undersøkelser har vist at kvikksølv -konsentrasjonene i abbor og ørret fra 

skogssjøer i Sør-Norge har økt siden 1990-tallet (Fjeld og Rognerud 2009, Fjeld et al. 2009).  

 

For Randsfjorden kunne en kovariansanalyse forkaste en hypotese om en signifikant endring i 

nivåene fra 1999 og til perioden 2013ð2015 (p = 0,09), og de lengdejusterte (54 cm) 

gjennomsnitt (± SE) var som følger: 1999, 0,45 ± 0,20 mg/kg; 2013ð2015, 0, 68 ± 0,08 mg/kg. 

Som det framgår av Figur 3 er kvikksølvkonsentrasjonene i ørret fra Randsfjorden , fanget i 

2015, noe høyere enn i Mjøsa ved samme fiskelengde (Figur 3), på tross at vi ikke kjenner 

noen historiske lokale utslipp til fjorden.  

 

For Femunden syntes midlere lengdejustert  (44 cm) konsentrasjon å ha sunket fra 2000 og til 

2013ð2015: 0,35 (±0.17) mg/kg  vs. 0,25 (±11 mg/kg), men en kovariansanalyse kunne ikke 

påvise signifikant e forskjeller  (p = 0,08).  

 

 

 

 

Figur 3. Kvikksølvkonsentrasjonen i fisk (muskel) og zooplankton i de tre hovedsjøene, fanget i 2015, plottet mot 

Ơ15N og fiskelengde. Regresjonslinjer og 90 % konfidensellipser for de ulike innsjøene er inntegnet. I de øvre 

panelene er regresjonslikningene og trof isk magnifikasjonsfaktor (TMF) oppgitt . 

 



Miljøgifter i store norske innsjøer, 201 5 |  M-548 

27 

 

Abborprøvene fra Tyrifjorden og Vansjø hadde en midlere kvikksølvkonsentrasjon på 

henholdsvis 0,16 og 0,32 mg/kg hos fisk med en midlere lengde på omlag 2 5 og 20 cm. For 

Vansjø synes det ikke å ha vært noen endring i forhold til de nivåene som ble funnet i en 

undersøkelse utført i 2000 ( Figur 5 )(Lien og Brabrandt et al. 2004). For Tyrifjorden har vi ikke  

historiske data på kvik ksølv i abbor, men det er kjent at ørreten herfra hadde betydelig 

forhøyede kvikksølvnivåer på 1970-tallet som følge av tidligere utslipp fra treforedlings -

industrien (Berge et al. 1993). Nivåene som vi nå finner i abbor fra Tyrifjorden synes å være 

noe lavere enn de vi har tidligere rapportert for abborbestander i skogsjøer i Øst -Norge, hvor 

det var overveiende sannsynlig at omsetningsgrensen på 0,5 mg Hg/kg ble overskredet ved en 

lengde på omlag 24 cm (Fjeld et al. 2009a).  

 

 

 

Figur 4.  a): Spredningsdiagram over kvikksølvkonsentrasjon versus fiskelengde for Mjøsørret fanget i perioden 2006 ð

2015 (n= 185). b:) Lengdejustert årsmiddel av kvikksølvkonsentrasjon (med 95 % konfidensintervall) beregnet for 

ørret med en lengde på 57,5 cm (utvalgets geometriske gjennomsnitt , å2,2 kg), fanget i perioden 1979 ð2015 (n= 

561).  

 

 

Figur 5. Spredningsdiagram over kvikksølvkonsentrasjon versus fiskelengde for ørret fra Randsfjorden (n=49) og 

Femunden (n=64) fanget i ulike år. Regresjoner av log -transformerte konsentrasjoner på fiskelengde er inntegnet 

(m. 95 % konfidensbånd). 
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Figur 6. Forholdet mellom kvikksølvkonsentrasjon og fiskelengde hos abbor fra Vansjø  (n=41), fanget i  ulik e år. 
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4.3 Sykliske flyktige metylerte siloksaner, 

cVMS  

4.3.1  Nivåer av cVMS i 2015  

Det ble analysert for siloksan -forbindelsene D4, D5 og D6 i biota i de tre hovedsjøene. I Mjøsa 

ble det analysert i det pelagiske næringsnettet (planktoniske krepsdyr og fisk), mens det i 

Randsfjorden og Femunden kun ble analysert i pelagisk fisk  (fiskeprøvene bestod av dorsal 

muskel). 

 

Andelen kvantifiserbare analyseresultater for D4, D5 og D6 var henholdsvis 83 %, 88 % og 84 % 

(Tabell 4). Brutt ned på de e nkelte artene/organismegruppene innen hver innsjø var det kun 

for prøvene fra Femunden at mindre enn 50 % av analyseresultatene var kvantifiserbare for de 

enkelte forbindelsene. I det følgende er alle beregninger basert på at resultater under 

metodens kvantifikasjonsgrenser (LOQ: 0,5 ð 2,9 ng/g våtvekt) er substituert med halve 

grensene. Resultatene fra én ørretprøve fra Randsfjorden ble forkastet, da samtlige 

analyseverdier var under kvantifikasjonsgrensen, og i multivariat sammenheng sto resultatene 

fra d enne tydelig fram som statistiske avvikere («outliers»).  

Tabell 4. Antall prøver (N) analysert for cVMS-forbindelser  og %-andel større eller lik  kvantifikasjonsgrensene ( LOQ).  

  D4 D5 D6 

Innsjø N ÓLOQ, % N ÓLOQ, % N ÓLOQ, % 

Mjøsa 30 87% 30 93% 30 90% 

Randsfjorden 23 96% 23 100% 23 96% 

Femunden 6 17% 6 17% 6 17% 

Totalt 59 83% 59 88% 59 84% 

 

De høyeste konsentrasjonene av cVMS ble funnet i Mjøsa og Randsfjorden, og generelt var D5 

den dominerende forbindelsen ( Tabell 5, Figur 7).  

  

I Mjøsa ble de laveste midlere konsentrasjonen av D5 funnet i zooplankton med 170  ng/g lipid  

(0,7 ng/g våtvekt ), mens de høyeste nivåene ble funnet i krøkle med 8800 ng/g lipid  (78,7 

ng/g våtvekt ). I Randsfjorden ble de laveste konsentrasjonene funnet i krøkle med 1100 ng/g 

lipid  (22,6 ng/g våtvekt ), men de høyeste ble funnet i røye med 5300 ng/g lipid  (41,5 ng/g 

våtvekt ).  Røye i Randsfjorden står på et høyere trofisk nivå enn ø rret, noe som kan ha bidratt 

til at disse generelt har høyere konsentrasjoner av cVMS. For Mjøsa hadde ørret og krøkle 

omlag samme trofiske posisjon (mange krøkler var kannibalistiske), så dette forholdet kan 

ikke forklare hvorfor nivåene av cVMS generelt var høyere i krøkla herfra og dessverre har vi 

ikke grunnlag for å spekulere videre i dette fenomenet.  Vannforskriftens EQS-verdi for biota  

er 12 000 ng/g våtvekt, og ingen fiskeprøver overskred denne.  

 

For D4 og D6 i zooplankton fra Mjøsa var nivåene i al le prøvene under LOQ , og estimerte 

middelverdier var henholdsvis 150  og 75 ng/g lipid  (0,6 og 0,7 ng/g våtvekt). I  ørret var 

nivåene henholdsvis 140 og 220 ng/g lipid  (2,7 og 5,2 ng/g våtvekt ). For Randsfjorden ble de 

høyeste konsentrasjonene av disse to forbindelsene funnet i røye, med kon sentrasjoner på 

henholdsvis 230 og 220 ng/g lipid  (1,7 og 1,8 ng/g våtvekt) .  
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Konsentrasjonene av cVMS var lavere i fisk fra Femunden enn i de to andre hovedsjøene (24 ð 

640 ng/g lipid eller  0,6 - 4,5 ng/g våtvekt) . Nivåene var høyere i ørret enn i sik, men andelen 

prøver med nivåer <LOQ var stor (samtlige prøver i sik, to tredjedeler i ørret).  Estimatene av 

midlere nivåer herfra er derfor svært usikre, og vi kan derfor ikke kommentere dem mer 

spesifikt.  

 

De høyere nivåene av cVMS i Mjøsa og Randsfjorden er som forventet ut fra tidligere 

undersøkelser (Borgå et al. 2012b og 2013b) og 2013 (Fjeld et al. 2014 og 2015) , og avspeiler 

trolig betydningen av lokale tilførsler fra en relativt stor befolkning, industri og trafikk. For 

Femunden, som har en størrelsesmessig ubetydelig befolkning og trafikk, og ingen industri, 

må det forventes at lokale kilder er nær fraværende. Atm osfæriske avsetninger er her derfor 

trolig viktigste kilde for cVMS -forbindelser. I følge Xu og Wania (2013) er potensialet for slik 

atmosfærisk avsetning imidlertid vesentlig mindre for cVMS enn andre persistente organiske 

miljøgifter på grunn av deres fl yktighet og relativt hurtige nedbrytning i atmosfæren under 

påvirkning av UV-stråling. Forekomsten av atmosfærisk cVMS har siden 2013 vært målt  på 

Zeppelinstasjonen ved Ny-Ålesund, Svalbard (Nizzetto et al. 2014). Resultatene viser en 

sesongvariasjon, med svært forhøyede verdier i vinterhalvåret (mørketida) hvor nivåene er 

omlag som for PAH. Det vil si tre størrelsesordener høyere enn konsentrasjonene av andre 

etablerte miljøgifter, som PCB, PBDE, PFAS og klororganiske pesticider.  

 

Tabell 5. Gjennomsnittlige konsentrasjoner ( xɯ),  standard avvik  (SD), maksimum og minimumssverdier for siloksaner 

(cVMS: D4, D5 og D6) i prøver av fisk (muskel) og zooplankton, fanget i 201 5. Konsentrasjoner under kvantifikasjons -

grensen er byttet ut med h alve grensen. 

   Kons. ng/g v.v.  Kons. ng/g lipid  

Lokaliter  Art/Gruppe  cVMS N Ó LOQ, % x← SD Min Max Mean SD Min Max 

Mjøsa Zooplankton D4 3 0 0,6 0,0 0,6 0,6 150 72 69 210 

    D5 3 33 0,7 0,4 0,5 1,1 170 130 52 310 

    D6 3 0 0,3 0,0 0,3 0,3 75 36 34 100 

  Mysis D4 3 100 1,6 0,1 1,5 1,6 52 10 42 62 

    D5 3 100 25,9 0,7 25,4 26,7 860 180 670 1000 

    D6 3 100 1,4 0,1 1,4 1,5 47 7 39 54 

  Krøkle D4 9 89 3,5 3,8 0,7 13,1 500 900 70 2800 

    D5 9 100 78,7 45,1 25,5 152,0 8800 7600 1700 20000 

    D6 9 100 5,1 3,8 2,1 12,4 630 730 110 2200 

  Ørret D4 15 100 2,7 2,0 0,8 6,8 140 180 19 540 

    D5 15 100 73,5 50,6 15,1 178,0 2800 2800 510 11000 

    D6 15 100 5,2 2,7 1,4 11,1 220 240 58 960 

Randsfjorden Krøkle D4 9 100 1,5 0,3 1,1 2,0 71 23 40 110 

    D5 9 100 22,6 9,0 14,5 43,0 1100 460 470 1700 

    D6 9 89 1,5 0,5 0,5 2,5 77 43 13 140 

  Røye D4 5 100 1,7 0,2 1,5 1,9 230 160 81 470 

    D5 5 100 41,5 5,8 32,2 46,0 5300 3000 2104 9500 

    D6 5 100 1,8 0,3 1,4 2,0 220 130 100 410 

  Ørret D4 10 80 2,0 2,2 0,4 8,0 120 84 13 260 

    D5 10 90 29,8 21,0 0,4 70,7 1800 1600 77 5500 

    D6 10 90 1,6 0,8 0,3 3,0 96 48 12 190 

Femunden Sik D4 3 0 0,6 0,0 0,6 0,6 57 1 56 58 
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   Kons. ng/g v.v.  Kons. ng/g lipid  

Lokaliter  Art/Gruppe  cVMS N Ó LOQ, % x← SD Min Max Mean SD Min Max 

    D5 3 0 0,3 0,0 0,3 0,3 24 1 23 24 

    D6 3 0 0,5 0,0 0,5 0,5 47 1 47 49 

  Ørret D4 3 33 4,5 5,2 1,5 10,5 540 640 170 1300 

    D5 3 33 1,3 1,4 0,5 2,9 150 170 53 350 

    D6 3 33 1,0 0,8 0,6 1,9 120 90 70 230 

 

En svensk undersøkelse i muskel av abbor fra innsjøer som mottar avløp fra kloakkrenseanlegg 

rapporterer om konsentrasjoner av D5 i området 1,4 ð 14,4 ng/g våtvekt (Kierkegaard et al . 

2013). Fra Eriesjøen i Nord-Amerika er det funnet konsentrasjoner i området 14 ð 36 ng/g 

våtvekt (Mc Goldrick et al.  2014). Til sammenlikning har vi funnet at middelverdiene for ulike 

fiskearter fra Mjøsa og Randsfjorden ligger i området 1,2 til 160 ng/g  våtvekt, med de 

høyeste nivåene i Mjøsa (data her, Borgå et al. 2013a og b, Fjeld et al. 2014).  Hvorfor vi 

finner de høyeste konsentrasjonene i Mjøsa sammenliknet de svenske undersøkelsene og 

undersøkelsen fra Erie-sjøen har vi ikke datagrunnlag for å spe kulere i.  

 

Fra Østersjøen er det funnet at konsentrasjonene av D4, D5 og D6 i muskel av sild er 

henholdsvis omlag 10, 200 og 40 ng/g lipid (Kierkegård et al . 2013), og forfatterne hevder at 

forholdet mellom de ulike forbindelsene i stor grad reflekterer f orholdet mellom de årlige 

utslippsmengdene i Europa. For fisk fra Mjøsa og Randsfjorden, hvor andelen prøver med 

kvantifiserbare cVMS-verdier var høyt, finne vi omlag samme dominansforhold mellom 

forbindelsene som dette . 
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Figur 7. Box-plot av cVMS-konsentrasjoner i biota fra de enkelte innsjøene i 201 5 (våtvektbasert: øvre figur, 

lipidvektbasert nedre figur). De ulike symbolene representerer kvantifiserbare nivåer og nivåer under metodens 

kvantifikasjons grenser (LOQ). Nivåer under LOQ er substituert med halve grensene . 

 

4.3.2  Årlig variasjon av cVMS i Mjøsa og Randsfjorden  

For ørret fra Mjøsa og Randsfjorden har vi nok data over kvantifikasjonsgrensene (LOQ) for 

enkelte cVMS-forbindelsene til at vi kan sammenlikne konsentrasjonene mellom ulike år 

(Tabell 6, Figur 8).  

 

D5 var den dominerende forbindelsen i begge sjøene. For ørret fra Mjøsa, med prøver fra 

2010, 2012, 2014 og 2015, var prosentandelen av de enkelte forbindelse som følger: D5: 9 2 %; 

D6: 5 %; D4: 3 %. For Randsfjorden, med prøver fra 2012, 2014 og 2015,  var estimert e 

prosentandeler mye lik som i Mjøsa: D5: 82 %, D6: 8 %; D4: 10 %. Variansanalyser (log-

transformerte data) viste at det for Mjøsa var signifikante forskjeller mellom år for  D4 (p = 

0,004) og D5 (p = 0,009), mens det for Randsfjorden ble påvist signifikante forskjeller mellom 

konsentrasjonene av D4 (p < 0,001) og D6 (p = 0,02). Vi vil imidlertid  her være forsiktige med 
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tolkningen av mellomårlig variasjon  for cVMS. Mulige kilder til variasjon kan ligge i skifte  av 

analyselaboratorier og analytiske utfordringer i bestemmelsen av konsentrasjonene. 

Sammenliknet med analysemetodene for andre etablerte POP -er, hvor metodene har blitt 

perfeksjonert over lang tid og det er etable rt sertifisert referansemateriale, er det større 

analytisk utfordringer med cVMS.  

 

Tabell 6. Årlig midlere konsentrasjoner av cVMS (lipidnormalisert) i ørret fra Mjøsa og Randsfjorden, samt 

prosentandelen av de ulike forbindelsene  som utgjßr total konsentrasjon (×cVMS). Konsentrasjoner under 

kvantifiserings - eller deteksjonsgrensene (LOQ/D) er bytte ut med halve grensene. Oransje fargede celler indikerer 

at mer enn 50 % av målingene er over LOQ/D. Prøvene fra 2010 og 2012 er analysert ved Universitetet i Stockholm, 

prøvene fra 2013 ð 2015 ved NILU.  

   konsentrasjon (middel ± SD), ng/g lipid   prosentandel  

År  Lokalitet  n D4 D5 D6 ȊɯÊ5,2  D4  D5  D6  

2010 Mjøsa 5 180±190 3800±3400 130±44 4100±3600  4% 93% 3% 

2012 Mjøsa 5 23±17 5600±2300 285±100 5900±2400  0% 95% 5% 

2013 Mjøsa 15 100±130 1700±2000 410±550 2200±2000  5% 76% 19% 

2014 Mjøsa 15 40±20 2500±1700 140±60 2700±1800  1% 94% 5% 

2015 Mjøsa 15 140±180 2800±2800 140±180 3100±3200  4% 89% 7% 

2012 Randsfjorden 5 10±5 2700±2000 120±90 2800±2100  0% 96% 4% 

2014 Randsfjorden 15 500±500 2400±1600 340±300 3200±2700  15% 74% 11% 

2015 Randsfjorden 10 120±80 1800±1600 96±48 2200±1700  6% 89% 5% 

 

 

 

Figur 8. Årlig midlere konsentrasjoner (m. 95 % konfidensintervaller) av cVMS i muskel av ørret fra Mjøsa og 

Randsfjorden. Konsentrasjoner under kvantifiserings - eller deteksjonsgrensen (< LOQ/D)  er byttet ut med halve 

grensen, og dette gjør særlig estimatene for D4 og D6 til dels svært usikre. Prøvene fra 2010 og 2012 er analysert 

ved Universitetet i Stockholm, prøvene fra 2013 ð 2015 ved NILU. For Randsfjorden ble det ikke analysert cVMS i 2010 

og 2013. 
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4.3.3  Trofisk magnifisering av D5 og D6 i Mjøsa og Randsfjorden  

Som i Fjeld et al. (2015) ønsket vi å kombinere tidligere data med nye for å gjøre statistisk e 

analyser av trofisk magnifisering av D5 o g D6 med større generalitet.  Vi har tidligere påvist 

trofisk magnifisering (biomagnifisering) av forbindelsen e D5 og D6 i de pelagiske nærings-

nettene i Mjøsa og Randsfjorden (Borgå et al. 2012b; Borgå et al. 2013a og b; Fjeld et al. 

2014, 2015).  

 

I Fjeld  et al. (2015) viste vi  at Ơ15N ðnivåene i epipelagisk zooplankton fra Mjøsa (primær -

konsumentene) kan variere mellom årene (4,63 ð 8,43 Ą), noe som har konsekvenser for 

beregningen av trofisk nivå ( TL) for de ulike konsumentene.  Årsaken til variasjonen er uviss, 

men det er kjent at det kan være sesongmessige endringer i Ơ15N i herbivort zooplankton. 

Dette kan skyldes endringer i N -isotopforholdet til fytoplanktonets nitrogenkilder (Grey et al. 

2000; Legget et al. 2000; Matthews an d Mazumder 2005), men også fordi den trofiske 

fraksjoneringen av N-isotoper hos zooplankton er avhengig av C:N-forholdet i fytoplanktonet 

de konsumerer (Vander Zanden and Rasmussen 2001). 

 

Når Ơ15N til primærko nsumentene varierer mellom år  innebærer baseli njejusteringen at det 

introduseres en årlig variasjon i trofisk nivå for konsumentene høyere opp i næringskjeden . 

Dette er ikke riktig for flerårige og større konsumenter, da deres Ơ15N ikke står i en 

momentan likevekt med N -isotopforholdet til primærkonsu mentene, men vil  ha en betydelig 

tregere og dempet respons på sesongmessige eller årlige fluktuasjoner i primær -

konsumentenes Ơ15N.  

 

Vi baselinjejustere r derfor ikke  Ơ15N til konsumentene i beregningen av trofisk nivå, men 

beregner et relativt trofisk nivå ( TLrel) til organismene ved kun å dividere med N -

anrikningsfaktoren (ĵ15N =3,4 Ą) (Post 2002): 

 

 TLrel = Ơ15Nc/ĵ
15N 

 

Dette innebærer at vi ser på de årlige variasjonene i Ơ15N til primærkonsumentene som 

tilfeldige og ikke  lar de influere beregningene av høyere trofisk nivå. Da unngås det at trofisk 

nivå til høyere konsumenter  som ørret forskyves fra år til år. Ved å bruke denne metoden 

endres ikke den estimerte trofiske magnifikasjonsfaktoren ( TMF), kun regresjonenes 

konstantledd.  TLrel kan brukes til å bestemme trofisk avstand mellom organismegruppene 

innen en lokalitet, men ikke til å fastslå deres absolutte posisjon eller til å sammenlikne 

trofisk nivå til organismer fra lokaliteter med ulik Ơ15N-baselinje.  

 

I den videre statistiske analysen av materialet har vi utelatt resultatene fra Mjøsa for 2013 og 

Randsfjorden for 2015. Det ble da  etter Miljødirektoratets  ønske ikke ble gjort en balansert 

prøvetaking over hele det pelagiske næringsnettet, men fokus var l agt på fisk (ørret, krøkle) 

med kun et fåtall eller ingen prøver av epipelagisk zooplankton. Vi bygget opp en statistisk 

modell av typen «mixed linear model» (for en introduksjon, se Galway 2006), som også 

tillater at det kan analyseres på et ubalansert da tasett hvor det mangler data for en innsjø 

innen et gitt år . Vi definerte effektene av innsjø (nominell variabel) og TLrel (kovariat, 

kontinuerlig variabel), samt interaksjonene mellom disse som faste effekter (fixed). Effekten 

av år (nominell), nøstet und er innsjø, og interaksjonen mellom år og TLrel, nøstet under 

innsjø, definerte vi som tilfeldige effekter:  

 

 log C = a + b·TLrel  + c·Innsjø + d(TLrel · Innsjø) + e·År[Innsjø] random + f(År·TL rel )[innsjø] random 
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Denne fulle modellen reduserte vi stegvis fram til vi sto igjen med en modell som inneholdt 

signifikante eller à priori  betydningsfulle effekter. For hvert steg ble Akaikes og Schwarzõ 

Bayesiske informasjonskriterier (AIC, BIC) sjekket for hvorvidt de in dikerte en bedret 

tilpasning. Den reduserte modellen vi kom fram til for D5 var:  

 

 log CD5 = a + b·TLrel  + c·Innsjø + e·År[Innsjø] random 

 

Her er det en felles stigningskoeffisient for ð eller respons ð på relativt trofisk  nivå, en effekt 

for innsjøene, samt at vi tillater at innsjøene r esponderer ulikt på faktoren år. Denne siste 

effekten har vi definert som en tilfeldig effekt. Denne modellen innebærer at D5 viser den 

samme trofiske magnifiseringen i innsjøenes pelagiske næringsnett, det vil si felles TMF og 

parallelle regresjonslinjer.  Videre betyr det at vi lar regresjonene ha forskjellig 

skjæringspunkt med Y-aksen, noe som tillater ulik belastning av D5 og/eller forskjellig 

baselinje for Ơ15Nc (fast effekt av innsjø). Mellomårlige effekter som kan skyldes tilfeldige 

variasjoner i tilf ørsler eller forskjeller introdusert på grunn av ulike analyse laboratorier 

fanges opp av den tilfeldige effekten hvor år er nøstet inn under innsjø. Den faste effekten av 

innsjø var imidlertid ikke statistisk signifikant, men det er gode teoretiske grunne r til å la den 

stå (ulik belastning av D5, forskjellig baselinje for Ơ15Nc). En ekskludering av den innvirket i 

liten grad på estimatet av TMF, men bidro i første rekke til å snevre inn dens 

konfidensgrenser. 

 

Den reduserte modellen forklarte i alt 45 % av variansen i konsentrasjonene av D5 (log-

transformert) og ga en TMF for begge sjøene på 2,29 (95% KI: 1,83 ð 2,88). Det kunne ikke 

påvises noen signifikant forskjell mellom midlere D5 -konsentrasjoner justert for forskjeller i 

Ơ15N for næringsnettene i Mjøsa og Randsfjorden (2100 vs. 1970 ng/g lipid, p = 0,9), men en 

sammenlikning er ellers lite meningsfull da det ikke er gjort en baselinjejustering for Ơ15N. 

Den reduserte modellen med dens faste effekter er vist Figur 9 mens resultatene fra den 

statistiske modelleringen i sin helhet er gitt i Vedlegg 2.  

 

For D6 kom vi fram til følgende reduserte modell:  

 

 log CD6 = a + b·TLrel  + c·Innsjø 

 

Modellen forklarte i alt 52 % av variansen i konsentrasjonene av D6 (log-transformert) og ga 

en TMF for begge sjøene på 2,28 (95% KI: 1,93 ð 2,70). Det kunne ikke påvises noen signifikant 

forskjell mellom midlere D 6-konsentrasjoner justert for forskjeller i Ơ15N for næringsnettene i 

Mjøsa og Randsfjorden (130 vs. 100 ng/g lipid, p = 0,2), men som for D5 er en sammenlikning 

lite meningsfull da det ikke er gjort en baselinjejustering for Ơ15N. Den reduserte modellen 

med dens faste effekter er vist  Figur 9 mens resultatene fra den statistiske modelleringen i 

sin helhet er git t i Vedlegg 2. 

 

Det er publisert få undersøkelser av trofisk magnifisering av sykliske siloksaner, men for Lake 

Erie har Macgoldrick et al. (2014) rapportert at biomagnifisering av D4 og D5 synes å være 

svært følsom for hvilke organismegrupper som næringsn ettet komponeres av. De påviste at 

TMF for D4 og D5 var >1 for kun én av fem kombinasjoner av organismegrupper. TMF-

estimater for PCB-180 var òg avhengig av kombinasjonen av organismegrupper, men de 

samsvarte ikke med funnet for cVMS-materialet. Forfattern e diskuterer hvorvidt forskjeller i 
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miljøeksponering og/eller ulik lipid -partisjonering av PCB og cVMS kan ha bidratt til 

resultatene, uten å trekke noen entydig konklusjon.  

 

I en nyere studie fra kystområder i Nord -Kina (Jia et al. 2015) rapporteres det i midlertid om 

trofisk magnifisering av D5, og med en TMF av omlag samme størrelse (1,77; 95 % KI: 1,41 ð 

2,24) som vi rapporterer fra Mjøsa og Randsfjorden. Som en referansesubstans brukte de her 

BDE-99, som biomagnifiserte som forventet med en TMF på 3,27 (95 % KI: 2,49 ð 4,30). Disse 

to undersøkelsene, sammen med våre fra Mjøsa og Randsfjorden (Borgå et al. 2012b, Borgå et 

al. 2013a) er etter hva vi vet de eneste arbeidene som omfatter trofisk magnifisering av cVMS 

i akvatiske næringskjeder som er publiser t i fagfellevurderte tidsskrifter.  

 

 

Figur 9. Forholdet mellom cVMS-forbindelsen e D5 og D6 (lipidnormalisert) og relativt trofisk nivå (TL rel) i organismer 

fra det pelagiske næringsnett  i Mjøsa og Randsfjorden, fanget  i  ulike år . Regresjonslinjene med 95 % konfidensbånd 

mellom konsentrasjon (log e-transformert) og trofisk nivå er inntegnet. Regresjonene er resultater fra «mixed linear 

models» (se tekst). Konsentrasjoner under kvantifikasjons - eller deteksjonsgrensene (LOD/Q ) er byttet ut med 

halve grensene. 

 

4.3.4  Samvariasjoner mellom cVMS, PCB, PBDE og trofisk nivå  

Miljøgifter med liknende fysisk -kjemiske egenskaper kan forventes å vise et felles mønster for 

oppkonsentrering i økologiske næringsnett. Vi har derfor undersøkt samvarias jonen mellom 

cVMS-forbindelsene D5 og D6, PCB-153, BDE-47 og relativt trofisk nivå ( TLrel , basert på Ơ15N) i 


