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Resume: 

Laboratorieforsøg viser, at visse miljø-

realistiske blandinger af miljøfarlige 

stoffer, og enkeltstoffer, har en tendens 

til at forøge andelen af misdannede un-

ger i ålekvabber. En simpel dosis-

respons sammenhæng kan dog ikke 

udledes.  

 

Naturstyrelsen vil, når lejligheden gives, 

offentliggøre rapporter og indlæg ved-

rørende forsknings- og udviklingspro-

jekter inden for miljøsektoren, finansie-

ret af Naturstyrelsen. Det skal bemær-

kes, at en sådan offentliggørelse ikke 

nødvendigvis betyder, at det pågæl-

dende indlæg giver udtryk for Natursty-

relsens synspunkter. Offentliggørelsen 

betyder imidlertid, at Naturstyrelsen fin-

der, at indholdet udgør et væsentligt 

indlæg i debatten omkring den danske 

miljøpolitik. 

 



 

Indhold 

 

Forord ............................................................................................................ 5 
Sammenfatning............................................................................................. 7 
Summary ....................................................................................................... 9 
Introduktion................................................................................................. 11 

Kandidatstoffer og doser........................................................................... 11 
Biomarkører og optagelse/metabolisme af organismefremmede stoffer.. 14 

Metoder og prøvetagning .......................................................................... 17 
Indsamling................................................................................................. 17 
Kemikalier og blandinger .......................................................................... 17 
Forsøgsopstilling....................................................................................... 18 
Undersøgelse af voksne fisk og unger ..................................................... 19 
Databehandling og statistik....................................................................... 22 

Resultater .................................................................................................... 25 
Eksponering af æg og unger..................................................................... 25 
Overførsel fra moder til æg og unger........................................................ 29 
Biometri og kondition ................................................................................ 30 
Misdannelser i unger................................................................................. 32 
Øvrige biomarkører ................................................................................... 35 

Diskussion................................................................................................... 37 
Eksponering .............................................................................................. 37 
Misdannelser og abnorm udvikling af unger ............................................. 37 
Sammenhæng mellem eksponering og effekter ....................................... 39 

Konklusioner og anbefalinger................................................................... 43 
Referencer ................................................................................................... 45 
 

 



 

 

 

 



Eksponeringsforsøg med ålekvabbe - FORMÅL

 

Forord 

I forbindelse med den nationale overvågning af vandmiljøet (NOVANA) i årene 

2004-2008 er der fundet forhøjede forekomster af misdannede unger i kuld fra 

fisken ålekvabbe i en række danske fjorde. I andre lande, herunder Tyskland og 

Sverige, er der gjort lignende fund af misdannede ålekvabbeunger. 

 

Der er tidligere blevet gennemført to litteraturstudier i Miljøministeriets regi: 1) 

Misdannet ålekvabbeunger og andre biologiske effekter i danske vandområder. 

Litteraturudredning (Stuer-Lauridsen et al. 2008), og 2) Kemiske stoffer der kan 

føre til misdannelser i fisk. Indkredsning af stoffer ud fra deres biokemiske vir-

kemekanisme (Halling-Sørensen et al. 2008). 

 

Konklusionerne fra disse udredninger var, at ålekvabbeunger med misdannelser 

er hyppigst forekommende i kystnære områder med menneskelig aktivitet, og at 

der er mistanke om, at fx klorerede organiske forbindelser, TBT, PAH, pestici-

der, tungmetaller, lægemidler og stoffer med hormonforstyrrende effekter er år-

sagen til fund af misdannelser, evt. ved additiv virkning fra flere stoffer. 

 

FORMÅL-projektet (’Et undersøgelsesforløb til at FORklare fund af Misdannede 

ÅLekvabbeunger i danske fjorde’) er en del af Miljøministeriets tilvejebringelse 

af viden, der er nødvendig, for at Naturstyrelsen kan opstille forslag til indsatser, 

der kan imødegå biologiske effekter i miljøet.  

 

FORMÅL-projektet består af tre trin: 

1. Et måleprogram, der kan tilvejebringe et fyldestgørende billede af vandmil-

jøets tilstand med hensyn til miljøfarlige stoffer for at indkredse årsagen til 

fund af misdannelser i ålekvabbeunger. 

2. Laboratorieforsøg til etablering af viden om effektniveauer for udvalgte ke-

miske stoffer i ålekvabber. 

3. En tværgående analyse af de gennemførte aktiviteter og resultater fra an-

dre projekter, der sammenfatter viden om årsager til forekomst og udbre-

delse af effekter og misdannelser i ålekvabber. 

 

De overordnede resultater og konklusioner fra trin 1 er sammenfattet i ’Miljøfar-

lige stoffer og ålekvabbe – et feltstudie. FORMÅL - Trin 1 ud fra 3 delrapporter: 

I) Miljøfarlige stoffer i ålekvabbe, II) Biomarkører i ålekvabbe samt III) Miljøfarli-

ge stoffer i sediment og muslinger. 

 

Denne rapport omhandler resultaterne fra trin 2, hvor formålet var at undersøge, 

om den indikerede kausale sammenhæng mellem udsættelse for miljøfarlige 

stoffer og misdannelser i ålekvabbeunger kunne eftervises i laboratorieforsøg. 

 

 5



Eksponeringsforsøg med ålekvabbe - FORMÅL 

 

 6 



Eksponeringsforsøg med ålekvabbe - FORMÅL

 

Sammenfatning 

Projektet FORMÅL (”Et undersøgelsesforløb til at FORklare fund af Misdannede 

ÅLekvabbeunger i danske fjorde”) er fase 3 i Naturstyrelsens undersøgelsesfor-

løb iværksat for at klargøre et eventuelt sammenhæng mellem miljøfarlige stof-

fer og misdannelser i fisken ålekvabbe (Zoarces viviparus). FORMÅL indeholder 

tre trin, hvor det første er et feltbaseret måleprogram, som vurderer vandmiljøets 

og ålekvabbens tilstand med hensyn til miljøfarlige stoffer. En sammenfatning af 

resultaterne af første trin findes i: ’Miljøfarlige stoffer og ålekvabbe – et feltstu-

die. FORMÅL - Trin 1’. Trin 2 er laboratoriebaserede eksperimenter med åle-

kvabber og relevante kandidatstoffer og trin 3 er en integreret analyse baseret 

på resultaterne af trin 1 og 2 af FORMÅL samt resultater fra andre relevante 

projekter om ålekvabber. 

 

Litteraturstudier i de tidligere to faser har peget på, at bl.a. tungmetaller, orga-

notin, tjærestoffer (PAH’er), klorerede aromatiske stoffer som fx dioxin og dio-

xinlignende PCB’er og bromerede flammehæmmere er de mest sandsynlige år-

sager til misdannelser i fisk. Disse miljøfarlige stoffer samt blødgørere (phthalater) 

og perfluorerede stoffer (PFAS) blev målt i æg, muskel og lever hos ålekvabbe-

hunner og -unger indfanget i et feltstudie på tre forskellige lokaliteter. Stærke 

kandidatstoffer blev udpeget på baggrund af kraftigt forhøjede koncentrationer i 

ålekvabber fra to lokaliteter ved Roskilde og Frederiksværk, hvor mere end 5 % 

af kuldene havde mere end 5 % deformiteter, i forhold til Agersø, hvor der ikke 

er fundet tilsvarende forhøjede niveauer af misdannede unger hos ålekvabbe. 

 

For at verificere at de stærke kandidatstoffer kan være årsag til misdannelser i 

ålekvabbeunger, gennemførtes et kontrolleret eksponeringsforsøg med de stærke 

kandidatstoffer i blandinger og som enkeltstoffer i relevante doser. Denne rap-

port omhandler disse eksponeringsforsøg. 

 

Forekomst af miljøfarlige stoffer blev målt i æg fra én af eksponeringerne, samt i 

kontrolfisk, tre dage efter eksponering og i unger sidst i forsøget. Unger fra kon-

trol og de eksponerede ålekvabbehunner blev undersøgt for forekomst af mis-

dannelser, samt for biometriske mål til vurdering af kondition. I hunner blev der 

målt for CYP1A-aktivitet i lever, og for kalciumindhold i plasma og ovarievæske. 

PAH-metabolitter blev også målt i hunner som et mål for PAH-eksponering. Der-

udover blev hunners biometriske mål brugt til at beregne forskellige konditions-

indeks. 

 

Undersøgelsen viste, at visse miljørealistiske blandinger af miljøfarlige stoffer 

eller enkeltstoffer har en tendens til at forøge andelen af misdannede unger i 

ålekvabber i samme omfang, som bliver fundet i miljøet. En simpel dosis-respons 

sammenhæng kunne dog ikke påvises. 
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Hovedkonklusionerne fra forsøget er, at 

 der er en tendens til øget forekomst af misdannelser i ålekvabbeunger, når 

de udsættes for såvel blandinger af miljøfarlige stoffer som enkelte miljøfar-

lige stoffer i miljørelevante koncentrationer. 

 frekvenser af misdannelser og koncentrationer af miljøfarlige stoffer i forsø-

gene er på niveau med dem, som er fundet i miljøet. 

 der er ikke simple dosis-respons sammenhæng, hvilket kan skyldes anta-

gonistiske effekter af stofblandinger ved højere koncentrationer. 
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Summary 

The Danish Ministry of the Environment has instigated a series of projects aim-

ing to clarify whether observed deformities in eelpout (Zoarces viviparous) larvae 

are caused by environmentally hazardous substances.  

 

FORMÅL is the third project with the aim to verify whether the candidate sub-

stances indeed are the cause of the observed deformities. In order to fulfil the 

aim, FORMÅL consists of three parts: 1) a field study, 2) laboratory experiments 

with eelpout, and 3) an integrated analysis based on both part 1 and 2 of FOR-

MÅL, as well as on results from other on-going projects on eelpout. 

 

The conclusions of earlier literature-based projects indicated that substances 

such as heavy metals, organotin, polyaromatic hydrocarbons (PAHs), and halo-

genated aromatic compounds like dioxins, PCBs and flame retardants were 

likely candidates to have caused the deformities. 

 

These environmentally hazardous substances, as well as phthalates and per-

fluorinated compounds (PFSA) were found in the eggs, muscle and liver of eel-

pout females and larvae collected in a field study at three different sites. Strong 

candidate substances were pointed out based on high concentrations in eel-

pouts from two impacted sites where more than 5 % of the broods had more 

than 5 % deformed fry compared to a reference site where no deformities were 

observed.  

 

To verify that the strong candidate substances could indeed be the cause of the 

deformities in the eelpout fry, a laboratory-based controlled environment ex-

periment was conducted. Both mixtures and single substances were used in 

relevant concentrations. This report deals with the results of this experiment. 

 

A thorough investigation of the occurrence of deformities in the fry of exposed 

eelpout females was carried out and various anatomical parameters were 

measured. 

 

Moreover, various parameters and biomarkers were used to assess the uptake 

and metabolism of the exposure compounds, and what biological mechanisms 

are affected by hazardous substances and result in the observed deformities in 

eelpout larvae. The biomarkers used in this study were PAH-metabolites, 

CYP1A-activity and calcium levels in the ovarian fluid and plasma.  

 

The main conclusions from the experiment are: 
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 Hazardous compounds tend to increase the incidence of abnormal fry 

in eelpout when administrated as either mixtures or single substances 

at environmentally realistic concentrations. 

 The levels of deformities as well as exposure of eggs and fry were similar 

to those found in the environment. 

 A simple dose-response relationship could not be determined, and 

there were indications of antagonistic effects of mixtures at higher con-

centrations. 
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Introduktion 

Det overordnede formål med undersøgelsesforløbet var at belyse årsagen til 

misdannelser i ålekvabbeunger (Stuer-Lauridsen et al. 2008). Hypotesen er, at 

den øgede forekomst af misdannelser i fiskeunger er forårsaget af miljøfarlige 

stoffer, der inducerer toksiske effekter og processer, som kan lede til misdan-

nelser. 

 

Bekræftelse af hypotesen forudsætter, at man kan etablere en årsagssammen-

hæng mellem udsættelse for kandidatstoffer og de observerede misdannelser. 

Derfor er der blevet gennemført et kontrolleret laboratorieforsøg, hvor drægtige 

ålekvabbehunner er blevet udsat for stærke kandidatstoffer i blandinger og som 

enkeltstoffer i miljørelevante koncentrationer. 

 

I denne delrapport sammenfattes resultaterne af de biologiske og kemiske må-

linger i eksponerede ålekvabbehunner og -unger, som er blevet udført i labora-

torieforsøget. 

Kandidatstoffer og doser 
Stofferne og deres doser i eksponeringen i laboratorieforsøgene er valgt ud fra 

målinger dels i ålekvabber (delrapport I) og dels i muslinger og sediment (del-

rapport III) fra undersøgelsesforløbets trin 1. Kandidatstofferne er udpeget på 

grundlag af forekomst af forhøjede koncentrationer i ålekvabber i belastede om-

råder med høj hyppighed af misdannelser (Roskilde og Frederiksværk) i forhold 

til en ”ren” referencelokalitet med lav hyppighed af misdannelser (Agersø). 

 

Det samlede billede af forekomst og koncentrationer af miljøfarlige stoffer pe-

gede på kobber, organotin, PAH’er, chlorerede dioxiner og dioxinlignende poly-

chlorerede biphenyler (PCB’er) som stærke kandidater til at være årsag til de 

observerede misdannelser, samt bromerede flammehæmmere, perfluorerede 

forbindelser og nonylphenol som kandidatstoffer. 

 

I laboratorieforsøgene udvalgtes 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) 

som repræsentant for de chlorerede dioxiner og de dioxinlignende PCB’er, py-

ren som repræsentant for PAH’erne, tributyltin som repræsentant for organotin-

forbindelserne, PFOS (perfluorooctansulfonsyre) som repræsentant for de 

perfluorerede forbindelser, og 2,2’,4,4’-tetrabromodiphenylether (BDE-47) som 

repræsentant for de bromerede flammehæmmere. 

 

TCDD og pyren (PAH) tilhører stofgrupper, der påvirker Ah-receptoren og her-

ved CYP-systemet, som kan forårsage bl.a. oxidativ stress, interferens med 

proteiner og DNA og effekter på vitamin- og hormonbalancen (Sturve et al. 

2005, Alsop et al. 2007, Billiard et al. 2008). TCDD og PAH’er er blevet påvist at 

forårsage ødem pga. osmoregulatoriske effekter, leverskader, kardiovaskulær 
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dysfunktion, tidlig død, blommesækødem og skeletmisdannelser – især kæbe- 

og øjendeformiteter – i fiskeunger (Hose et al. 1982, Hannah et al. 1982, Giesy 

et al. 2002, Incardona et al. 2004, Antkiewicz et al. 2005, Carney et al. 2006, 

Farwell et al. 2006, Incardona et al. 2006, Yamauchi et al. 2006). 

 

TBT kan – ud over at påvirke CYP- og hormonsystemet (Fent 1996, Morcillo et 

al. 2004, Mortensen & Arukwe 2007, 2009) – også påvirke ion- og næringsstof-

transport over cellemembraner (Selwyn 1976). Dette påvirker bl.a. pH-gradien-

ter over cellemembraner og calciumtransport. Skader på cellemembranens 

transportenzymer og andre virkninger på ATPasen påvirker energibalancen 

negativt og interfererer med osmoreguleringen (Fent 1996, Hartl et al. 2000). 

Det er påvist, at TBT er genotoksisk i fisk i miljørelevante koncentrationer 

(Micael et al. 2007), og det kan føre til reduceret klækning og deformiteter i fisk 

– bl.a. abnorm øjen- og muskeludvikling (Fent 1992, Nakayama et al. 2005, 

Hano et al. 2007). 

 

Akkumulering af metaller – inklusive kobber – kan forårsage en øgning af 

’Reactive Oxygen Species’ (ROS), som forårsager oxidativ stress. Trods forhø-

jet antioxidantforsvar kan oxidativ skade ske, når organismer bliver eksponeret 

for kemiske stoffer, hvis systemet ikke kan følge med. Oxidativ stress medfører 

typisk skader på cellemembranens lipider og på proteiner. Kobber er blevet på-

vist at medføre DNA-skader (Chairi et al. 2010, Santos et al. 2010) og at forstyrre 

mitokondriel respiration (Craig et al. 2007, Garceau et al. 2010) og metalbin-

dende enzymer (Craig et al. 2009, Atli & Canli 2010, Chairi et al. 2010). Udsæt-

telse for subletale kobberkoncentrationer medfører typisk blommesækødem og 

rygsøjlekrumning (Adema-Hannes & Shenker 2008). Kobber reducerer vitamin 

A-koncentrationer (Alsop et al. 2007) og forstyrrer ionbalancen (Stouthart et al. 

1996, McGeer et al. 2000). Desuden reducerer det optagelsen af æggeblomme 

i fiskeunger og har derfor effekter på metabolisme og vækst (Stouthart et al. 

1996, Johnson et al. 2007, Witeska et al. 2010). Effekter på nervesystemet og 

hjerterytmen er også rapporteret efter eksponering for kobbersalte (Johnson et 

al. 2007). 

 

Bromerede flammehæmmere forårsager adskillige udviklingsmæssige defekter i 

fiskeunger, bl.a. på rygsøjle og hjerte (Lema et al. 2007), blommesækødem 

(Kammann et al. 2006), effekter på P-450 aktivitet og oxidativ stress (Tjärnlund 

et al. 1998, Kling et al. 2008). Stofferne påvirker ligeledes både kønshormon- 

og thyroidhormonsystemet (de Wit 2002, Hamers et al. 2006). 

 

PFOS forårsager oxidativ stress og hepatocytapoptose (Oakes et al. 2005, Liu 

et al. 2007, Han et al. 2010). Det sidstnævnte kan skyldes, at PFOS skader cel-
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lemembranerne og interfererer med DNA-metabolismens homeostase (Hoff et 

al. 2003). Ud over også at interferere med thyroidhormonerne, som spiller en 

vigtig rolle for normal udvikling og fysiologisk funktion i fisk (Shi et al. 2008, 

2009), påvirker PFOS også steroidhormonbalancen (Oakes et al. 2005). Gene-

relt forårsager PFOS mange forskellige typer misdannelser på fiskeunger pga. 

bl.a. apoptose i de embryonale celler (Shi et al. 2008). 

 

Nonylphenol har en række effekter på fisk. Blandt andet virker det hormonfor-

styrrende og inducerer bl.a. vitellogeninsyntese i hanner og reduceret ægpro-

duktion og fertilitet (Christiansen et al. 1998, Ishibashi et al. 2006). Endvidere er 

der observeret deformiteter hos afkom af eksponerede hunner samt hæmning 

af CYP1-aktivitet og oxidativ skade på bl.a. æg (Kelly & di Giulio 2000, Mara-

donna et al. 2004, Zhang et al. 2006, Meucci & Arukwe 2006, Zhang et al. 

2008). 

 

For yderligere oplysninger om effekter af de udvalgte stoffer henvises til rappor-

ten ”Kemiske stoffer der kan føre til misdannelser i fisk” fra trin 1 af FORMÅL 

(Halling-Sørensen et al. 2008). 

 

De fleste af de udvalgte stoffer kan overføres fra moderfisk til æg eller afkom og 

ofte bioakkumulere dér til højere koncentrationer end i moderen pga. disse tidlige 

livsstadiers manglende evne til at metabolisere og udskille stofferne (Fent 1991, 

Giesy et al. 2002, Nakayama et al. 2005, Ohji et al. 2006, Rattfelt Nyholm et al. 

2008, Sharpe et al. 2010). De fleste stoffer kan også reducere klækningssucce-

sen (fx Hose et al.1982, Fent & Meier 1994, Johnson et al. 2007, Adema-

Hannes & Shenker 2008). 

 

Doserne af eksponeringsstofferne blev udvalgt ud fra to forskellige kriterier: 1) 

ud fra de målte koncentrationer i ålekvabber fra de to belastede områder (Del-

rapport I) og 2) ud fra koncentrationen i blåmuslinger fra områderne (delrapport 

III). Doserne i forsøget blev valgt, så eksponeringen af ålekvabberne var hen-

holdsvis 10 og 50 gange højere, end den belastning ålekvabberne er udsat for i 

de to områder med forhøjet hyppighed af misdannelser. Der er i Appendiks A 

gjort mere detaljeret rede for beregningerne af doserne. 

 

Det blev ved en række små pilotforsøg sikret, at de valgte doser ikke medførte 

akut dødelighed for ålekvabberne. 

 

Der blev eksponeret for såvel enkeltstoffer som blandinger. Dette giver mulig-

hed for at få et billede af blandingseffekter, som er den mest miljørelevante si-
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tuation for fiskene, samt udpege de enkeltstoffer, der eventuelt forårsager mis-

dannelser. 

Biomarkører og optagelse/metabolisme af organismefremmede 
stoffer 
Biomarkører er biologiske indikatorer, der kan anvendes til at vurdere, om miljø-

farlige stoffer påvirker og derved udgør en risiko for dyrelivet i vore farvande. 

Forekomsten af misdannelser i fisk som ålekvabben er et eksempel på en ge-

nerel biomarkør, hvor det vil være nødvendigt med yderligere undersøgelser af 

både de kemiske og biologiske forhold for at sandsynliggøre årsagerne. 

 

Følgende biomarkører anvendtes i denne undersøgelse: 

 Biometriske data 

 Misdannelser/unormal udvikling af unger 

 CYP1A-aktivitet 

 Calciumindhold i ovarievæske og plasma 

 

Desuden er det vigtigt at verificere, at de stoffer, fisken er blevet eksponeret for, 

er blevet optaget i vævet og eventuelt metaboliseret. Derfor blev følgende må-

linger foretaget: 

 Kemiske målinger i æg og unger (puljede prøver) 

 Måling af PAH-metabolitter i galde (på individniveau) 

 

Misdannelser i unger og biometri 

Misdannelser i unger er den primære effekt, som blev målt i dette projekt for at 

vurdere, om miljøfarlige stoffer forårsager de misdannelser, som er observeret i 

naturen. 

 

Biometri, dvs. forskellige typer af fysiske mål, fx længde, vægt, levervægt m.m., 

er brugt til at beregne fiskens kondition som et supplement til misdannelser. 

 

CYP-1A aktivitet 

I alle fisk findes cytochrom-P450-medierede enzymer, som indgår i den oxidative 

metabolisme. Udover at omdanne en del af organismens egne stoffer som vi-

taminer og hormoner, omdanner disse enzymer, og især enzymerne af typen 

CYP1A, organiske miljøfarlige stoffer såsom PAH og dioxinlignende stoffer, så 

de bliver mere vandopløselige og nemmere at udskille. En vigtig egenskab ved 

disse enzymer er, at de er inducérbare, dvs. at aktiviteten øges som respons på 

en stigende påvirkning. En forhøjet CYP1A-enzymaktivitet medfører bl.a. oxida-

tiv stress i form af en øget produktion af reaktive metabolitter med særlig høj 

toksicitet, fx epoxider af PAH, der kan have en mutagen og kræftfremkaldende 

virkning ved at forvolde skader på DNA. Disse egenskaber gør CYP1A-
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aktiviteten anvendelig som biomarkør. Man skal dog være opmærksom på, at 

sæsonmæssige variationer i enzymaktiviteten er velkendte, og forskelle også 

kan skyldes bl.a. kønsforskelle og reproduktiv status. Det er derfor vigtigt at 

sammenligne grupper af fisk indsamlet under ensartede forhold, hvilket også er 

tilfælde i dette forsøg. 

 

Calcium i ovarievæske og plasma 

Da ålekvabben er levendefødende, er det en god modelart til at studere effek-

terne af toksisk påvirkning af afkommet gennem moderen og direkte påvirknin-

ger af ynglen. Ved reproduktionen frigives æggene fra ovariet ind i ovariesæk-

ken, og befrugtningen sker umiddelbart efter. Cirka 3 uger efter befrugtningen 

klækker larverne. Herefter ligger larverne frit i ovariesækken. Deres vækst er 

gennem den første måneds tid afhængig af blommesækken. I denne periode 

sker bl.a. differentiering af gonader. Herefter, indtil fødsel ca. 5 måneder efter 

klækning, er ynglen afhængig af de næringsstoffer i ovarievæsken, som dannes 

gennem denne periode. Miljøet inde i ovariet og ovarievæskens indhold kan 

derfor tænkes at have stor betydning for udviklingen af ynglen. 

 

Calcium indgår som en vigtig komponent i opbygningen skelettet og andre vitale 

dele, og det optages aktivt af ynglen. Igennem hele perioden bliver afkommet 

udsat for de forureningsstoffer moderen udsættes for gennem udveksling over 

ovariesækkens væg (Rasmussen et al. 2002). Forskning har vist, at østrogene 

stoffer – både naturlige og forureningsstoffer – kan påvirke mængden af ovarie-

væske og indholdet af calcium (Rasmussen et al. 2002). 

 

Optagelse og omsætning af kandidatstoffer 

Ved eksponeringsforsøg er det vigtigt at vide, hvor meget af de anvendte stoffer 

fisken reelt optager i vævet og i dette tilfælde videregiver til ungerne. Stoffers 

optagelsesgrad afhænger af mange faktorer såsom eksponeringsmetode og 

stoffets biokemiske egenskaber som fx fedtopløselighed. 

 

Koncentrationen af et stof på et givent tidspunkt siger ikke nødvendigvis alt om 

den eksponering, ålekvabberne er udsat for. Mange stoffer bliver omsat (meta-

boliseret) i organismer, herunder organotin, nonylphenol, phthalater, PFAS og 

PAH’er. Metabolisering bevirker, at stofferne bliver mere vandopløselige og 

derved lettere at udskille. Andre stoffer såsom visse dioxiner, dioxinlignende 

PCB’er og bromerede flammehæmmere har en meget lavere omsætning i or-

ganismen eller bliver slet ikke nedbrudt. Disse oplagres typisk i cellemembraner 

og lipiddepoter. Stoffer, der ophobes i lipiddepoter, bliver ofte frigivet igen i peri-

oder, hvor fiskene har brug for ekstra energi – fx i den reproduktive periode. For 

at få et mere reelt billede af den belastning fra stoffer fiskene er udsat for, er det 
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derfor nødvendigt at foretage målinger af stoffer og metabolitter i væv og krops-

væsker. 

 

PAH-metabolitter 

Skadelige PAH’er (dvs. tjærestoffer) bliver forholdsvis hurtigt omsat af CYP1A-

enzymsystemet til mere vandopløselige metabolitter (se ovenfor), som derved 

nemmere udskilles fra fisk, primært via galde og urin. Niveauet af PAH-metabo-

litter i galde kan derfor anvendes som et mål for belastning med PAH, men det 

skal ses i forhold til, i hvilken grad CYP1A-enzymet er induceret og derved i hø-

jere grad har potentiale til at danne disse metabolitter. Den primære PAH-meta-

bolit i fiskegalde er 1-hydroxypyren. 

 

Selv om PAH-forbindelser bliver hurtigt omsat, kan en del af dem alligevel være 

skadelige for organismen, bl.a. eftersom de bliver omdannet til særligt reaktive 

mellemstoffer (metabolitter), som kan reagere med og dermed skade cellernes 

DNA og proteiner. 
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Metoder og prøvetagning 

Forsøget blev planlagt til at påbegyndes umiddelbart efter ovulation og befrugt-

ning af ålekvabbehunnernes æg, da de første dage i embryonets udvikling reg-

nes for at være den mest følsomme over for kemiske forstyrrelser. Da den præ-

cise dato for dette ikke var kendt, og da der ikke er nogen kendt fremgangsmå-

de, der sikrer, at parring kan ske i fangenskab, blev der indsamlet ålekvabber 1-

2 gange om ugen i en periode fra midten af august. 

Indsamling 
Ålekvabber til forsøget blev fanget i ruser i farvandet rundt om den lille ø Birk-

holm, der ligger ca. fire km sydvest for Tåsinge i Det sydfynske Øhav. Området 

er uden indlysende forureningskilder. Fiskene blev leveret i Skovballe på Tåsinge 

og transporteret i en gennemluftet tank på en trailer til feltstation Kerteminde, 

hvor de blev overflyttet til et opbevaringskar. 

 

På feltstationen i Kerteminde blev tre til fem hunner aflivet med henblik på be-

stemmelse af deres reproduktive status. Den 7. september 2010 kunne vi kon-

statere, at fire ud af fire undersøgte hunner havde ovuleret, og at befrugtningen 

var sket. Følgelig blev forsøget sat i gang den 10. september 2010. Ålekvab-

berne, der indgik i forsøget, var indfanget henholdsvis den 7. og den 9. septem-

ber. 

Kemikalier og blandinger 
De drægtige ålekvabbehunner blev eksponeret for en blanding (Dk-blanding) af 

de kemikalier, der i projektfase 1 fremstod som de stærkeste kandidatstoffer 

(TBT, PAH, dioxin), og som ifølge litteraturen har forskellige virkemekanismer. 

 

Der anvendtes to dosisniveauer af denne blanding, Dk10 og Dk50 (tabel 1). 

Derudover eksponeredes en gruppe for en blanding (Dk+-blanding) af nonyl-

phenol, en bromeret flammehæmmer BDE 47 (2,2',4,4'-tetrabromodiphenyl 

ether) og PFOS ved en koncentration. Disse stoffer forventes at have lignende 

virkemekanismer som dem i Dk-blandingerne. De to blandinger kombineredes 

også i en eksponering (Dk50+). De resterende grupper af fisk blev eksponeret 

for enkeltstoffer fra Dk50-blandingen (tabel 1). 

 

Der blev taget højde for eventuelle ukendte virkninger af karrenes størrelse ved 

at duplikere eksponeringen for Dk10, Dk50 og Dk50+ samt kontrol, således at 

der eksponeredes i både store og mindre kar (tabel 1). 

 

Stofferne blev administreret ved opblanding i jordnøddeolie, og eksponeringen 

skete ved en enkelt intraperitoneal injektion ved forsøgsstart (se længere nede). 

Kobber blev administreret særskilt, og ikke i blandingerne, da det ikke er oplø-
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seligt i jordnøddeolie. Kobber blev derfor administreret opløst i destilleret H2O. 

Eksponeringen er angivet i tabel 1. 

 

Tabel 1. Forsøgsgrupper og eksponeringsniveau af stoffer. 
Gruppe Antal fisk 

(start) 

Eksponering 

(per g vådvægt hun) 

Kontrol 20  

Dk10 20 5 ng Sn-TBT + 200 ng pyren + 10 pgTCDD 

Dk50 20 25 ng Sn-TBT + 1 µg pyren + 50 pg TCDD 

Dk50+ 23 25 ng Sn-TBT + 1 µg pyren + 50 pg TCDD + 

500 ng NP + 2,5 ng BFR + 500 ng PFOS 

Kontrol 10  

Dk10 10 5 ng Sn-TBT + 200 ng pyren + 10 pgTCDD 

Dk50 10 25 ng Sn-TBT +1 µg pyren + 50 pg TCDD 

Dk50+ 10 25 ng Sn-TBT + 1 µg pyren + 50 pg TCDD + 

500 ng NP + 2,5 ng BFR + 500 ng PFOS 

Dk+ 10 500 ng NP + 2,5 ng BFR + 500 ng PFOS 

TBT 10 25 ng Sn-TBT 

Pyren 10 1 µg pyren 

TCDD 10 50 pg TCDD 

Cu 2 x 5 1 µg Cu 

 

 

Der var 20 fisk i hver af de fire store kar, og 10 fisk i hver af de mindre. De sid-

ste to små kar for kobbereksponering indeholdt fra start fem fisk hver. 

 

Forsøgsopstilling 
Forsøget blev foretaget på Syddansk Universitet, Marinbiologisk Forsknings-

center i Kerteminde, som har tilladelse til at udføre dyreforsøg. Her var opstillet 

fire store, otte mindre (178 l) og to små kar, alle med gennemstrømmende hav-

vand og gennemluftning. 

 

Efter forsøgsstart blev karrene tilset dagligt og døde fisk noteret og fjernet. 

Vandgennemstrømning og lufttilførsel blev ligeledes kontrolleret, og vandtempe-

raturen blev målt. De første to uger blev fiskene ikke fodret, da de virkede lidt 

stressede og ikke havde interesse for føde. Herefter blev de fodret med hakkede 

muslinger, først én gang om ugen, siden to og til sidst i forsøget tre gange om 

ugen. Muslingerne var importeret fra Chile (Pesquere, San José) og var forkogte. 

 

Forsøgsstart 

På forsøgets dag 0 blev hunfisk tilfældigt udvalgt til de forskellige grupper. De 

blev bedøvet i ca. 0,002 % phenoxyethanol og vejet. Ud fra vægten af hver en-
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kelt fisk blev mængden af eksponeringsblanding udregnet og 4,16 µl jordnød-

deolie/g fisk blev injiceret i bughulen. 

 

En række prøver blev udtaget fra 10 ueksponerede fisk til bestemmelse af T0-

værdier for de forskellige biomarkører. Desuden blev yderligere seks fisk injice-

ret med Dk50+. Disse fisk blev aflivet efter 3 døgn, og vævsprøver blev udtaget 

til måling af optagelse af eksponeringsstofferne i æg. 

 

Afslutning af forsøget 

Forsøget blev afsluttet i uge 44, efter 7½ uge. Prøvetagningen tog i alt fire dage, 

så ikke alle forsøgsgrupper blev afsluttet samme dag. Ålekvabberne blev bedø-

vet i 0,002 % phenoxyethanol og derefter vejet og målt. 

 

Først blev blod udtaget fra den caudale vene med en hepariniseret kanyle, og 

et blodsmear blev lavet på et objektglas. Ovarievæske blev udtaget ved at stik-

ke en kanyle gennem bugvæggen ind i ovariesækken. 

 

Vævsprøver og æg/unger blev udtaget ved dissektion umiddelbart efter, at de 

voksne fisk var blevet aflivet med et kraftigt slag i hovedet. Ynglen blev dissekeret 

ud af ovariesækken og vejet. Resten af ovarievæsken blev siet fra og vejet. 

 

Ynglen blev bedøvet med mineralvand, talt og sorteret efter misdannelser, og 

billeder blev taget af hele kuldet. Herefter blev længden af alle embryonerne 

målt, og de blev efterfølgende nedfrosset til kemiske analyser. 

 

De udtagne vævsprøver skulle, ud over at anvendes til de i dette projekt udvalg-

te analyser for biomarkører og miljøfarlige stoffer, også kunne anvendes til an-

dre supplerende undersøgelser i forbindelse med BONUS+-projekterne BAL-

COFISH og BEAST. Dette indebar, at nogle af vævsprøverne blev opdelt i flere 

delprøver: fx blev lever og muskel opdelt i henholdsvis syv og fire delprøver. Al-

le delprøver blev registeret og opbevaret separat i en biobank, så senere identi-

fikation og analyser af individbaserede prøver kunne gennemføres. Ovariesæk-

ken blev til sidst udtaget, vejet og konserveret, og fiskens somatiske vægt (uden 

indre organer) blev noteret. 

 

Undersøgelse af voksne fisk og unger 
En række parametre blev undersøgt i september ved forsøgets start, tre dage 

efter forsøgets start, samt ved den primære prøvetagning ved forsøgets afslut-

ning (tabel 2). 

 

 19



Eksponeringsforsøg med ålekvabbe - FORMÅL 

Tabel 2.   Oversigt over de undersøgte parametre, udvalgt matrice og analysemetode. 
Parameter Matrice Analysemetode 

Biometri Voksne drægtige hunner Længde, vægt, vægt uden indvol-
de, levervægt, antal unger og kuld-
vægt, vægt af ovariesæk 

Biometri Yngel Længde og vægt 

Misdannelser   

Kemisk analyse Æg og unger start og slut 
(Kontrol og DK50+) 

LC-MS/GC-MS, GC-PFDP 

Calcium Ovarievæske, plasma Atomabsorptionsspektrofotometri 

CYP 1A-aktivitet Lever fra voksne hunner 

Kontrol og Dk50+ 

Enzymassay 

 

PAH-metabolitter Galde fra voksne hunner 

Kontrol og Dk50+ 

Fluorescens og HPLC 

 

 

 

  

Biometriske data 

Følgende biometriske mål blev taget på alle fisk: længde (til nærmeste 0,5 cm), 

totalvægt, vægt uden indvolde og gonader, vægt af lever, vægt af kuld, vægt af 

ovariesæk og ovarievæske, antal unger i kuld og ungernes længde. 

 

Ud fra disse data blev følgende udregnet:  

 

 Konditionsindeks (KI) voksne hunner (vægt uden indvolde (g)/længde3 

(cm))*100) 

 Leversomatiske indeks (LSI) (levervægt (g)/ vægt uden indvolde (g)*100) 

 Gonade-somatisk indeks (GSI) (ungers vægt (g) + vægt af ovariesæk 

(g) + vægt af ovarievæske (g)/ vægt uden indvolde (g) *100) 

 Konditionsindeks unger (KIu) (gennemsnitsvægt af unger fra kuld 

(g)*100/gennemsnitslængde3 (cm) af unger fra kuld 

 Reproduktiv kapacitet (RK): Antal unger uden dværgvækst/hunnens 

vægt uden indvolde (g) 

 

Misdannelser/unormal udvikling i ålekvabbeunger 

Unormal udvikling hos ålekvabbeunger kan inddeles i 10 forskellige typer af 

fejludviklede unger, som beskrevet i den tekniske anvisning for NOVANA 

(Strand & Dahllöf 2005) (tabel 3). 
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Tabel 3.   Karakterisering af forskellige typer af fejludviklede unger i kuld fra ålekvabbe 

(efter Strand & Dahllöf 2005). 
0 Befrugtede æg eller embryoner, der lige er klækket (< 10 mm) 

A Døde unger uden misdannelser (> 10 mm) 

B Unger med misdannelser i blommesæk eller indvolde 

C Unger med ’vinkelknæk’ på rygrad 

D Unger med spiralformet rygrad 

E Unger med defekt på øjne eller manglende øjne 

F Unger med misdannelser i hovedet 

G To sammenvoksede unger, eventuelt som siamesiske tvillinger 

H Andre abnormiteter, evt. som kalcificerede unger eller sammenfiltrede klynger 

I Signifikant mindre unger, ’dværgvækst’ 

  

  

Misdannede unger blev karakteriseret visuelt som tilhørende type B-G. Der var 

ingen forekomster af type H. 

 

En længdefordeling af ungerne blev fundet ved at måle længden af alle levende, 

normalt udviklede unger i længdegrupper á 2,5 mm. Normalt tilhører næsten 

alle unger i et kuld tre grupper. De unger, der faldt to kategorier under de tre 

hovedgrupper, blev kategoriseret som dværge (type I). 

 

Denne karakterisering af markante, synlige misdannelser udelukker ikke, at an-

dre ikke umiddelbart synlige skadelige effekter på ungeudviklingen, fx i form af 

skader på nervesystemet eller blodkredsløbet, er til stede. 

 

Calciummålinger i blod og ovarievæske 

Prøver af blod på 0,5-1 ml til calciumanalyser blev udtaget med hepariniseret 1 

ml sprøjte med kanyle. Plasma blev udtaget og frosset ned på tøris efter centri-

fugering i Eppendorfrør ved 2.500 rpm i fem minutter. Herefter blev plasma fros-

set ved -80ºC indtil analyse. 

 

Ovarievæske til calciummålinger blev ved prøvetagningen i november udtaget 

med en kanyle gennem bugvæggen på den aflivede fisk og overført til Eppen-

dorfrør. Herefter blev væsken frosset ved -80°C indtil analyse. 

 

Før analyse blev prøverne fortyndet 100 gange i 0,1 % La2O3. Koncentrationen af 

totalt calcium (fri og bundet) i ovarievæske og -plasma blev målt med atomab-

sorptionsspektrofotometri (Perkin Elmer). 

 

CYP1A-analyser 

Leverprøver til måling af aktiviteten af CYP1A-afgiftningsenzymer blev nedfros-

set i flydende kvælstof direkte efter afvejning og opbevaret ved -80ºC. Aktivite-
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ten af CYP1A blev målt som EROD (Ethoxyresorufin-O-deethylase) i S9-

fraktionen af en homogeniseret lever fra de drægtige ålekvabbehunner og nor-

maliseret til proteinniveauet målt ved Bradford-metoden. Analyserne blev udført 

i henhold til ICES guideline (Stagg & McIntosh 1998). 

 

Kemiske analyser 

De 10 ekstra fisk, som blev eksponeret for Dk50+-blandingen i starten af forsø-

get, samt ikke eksponerede fisk fra T0 blev brugt til at vurdere kemikaliekoncen-

trationen i æg. Tre dage efter injektionen blev disse fisk aflivet. Æg fra samtlige 

individer blev puljet og efterfølgende delt op til analyser af de forskellige stoffer. 

På samme måde blev unger fra Dk50+-blandingen og kontrollen puljet til sidst i 

eksperimentet, og de tilsvarende analyser blev foretaget som et mål for ekspo-

nering i løbet af forsøget. 

 

Samtlige analyser blev udført ved DCE - Nationalt Center for Miljø og Energi 

(det tidligere DMU), Aarhus Universitet, ifølge de tekniske anvisninger for NO-

VA/NOVANA (Pedersen et al. 2004a-c; Strand & Dahllöf 2005). Analysemeto-

der, detektionsgrænser og usikkerhed for samtlige stoffer findes i Annex 1, tabel 

2. Usikkerheder er angivet som de akkrediterede usikkerheder, idet der ikke var 

mulighed for dobbeltbestemmelser. 

 

Analyser af PAH-metabolitter 

I de grupper af ålekvabber, der i dette eksperiment også blev eksponeret for py-

ren (enten alene eller i en blanding), blev koncentrationerne af PAH-metabolit-

ten 1-hydroxypyren bestemt ved brug af fluorescens-metoden Synkron Fluore-

scens Scan (delta 41nm) på prøver af galde og urin, der var fortyndet henholds-

vis 2000 og 100 gange i methanol:vand (50 % v/v). Koncentrationen blev be-

stemt ved ekstern kalibrering til en standard af 1-hydroxypyren, og derpå juste-

ret med faktor 1,7 for at korrigere for den højere fluorescens af konjugerede 

sammenlignet med dekonjugerede pyren-metabolitter (Tairova et al. in press). 

Som en del af kvalitetssikringen har denne metode i 2010 også opnået tilfreds-

stillende resultater i en international interkalibrering om PAH-metabolitter i fiske-

galde i 2010 (Kammann 2010). 

Databehandling og statistik 
Fisk, hvor der kun blev fundet ubefrugtede æg, et overtal af ubefrugtede æg el-

ler mindre end 10 unger, blev ikke inkluderet i dataanalysen. 

 

I databehandlingen blev grupperne eksponeret for identiske kemikalier i hen-

holdsvis store og mindre kar slået sammen. 
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I overvågningssammenhæng betragtes et kuld som påvirket, når der er 5 % eller 

flere deforme unger (type B-G). Denne grænse er beregnet efter den forekomst 

af deformiteter, som findes i områder med lille og diffus belastning af miljøfarlige 

stoffer. Når man summerer alle grupper af misdannelser under betegnelsen ab-

norm udvikling, er grænsen for påvirkning på tilsvarende måde sat til mere end 

10 % med abnorm udvikling i et kuld, da der også er naturlig forekomst af unor-

mal tilvækst oven i deformiteter. 

 

Hyppighederne af de forskellige typer af misdannelser blev opgjort i de enkelte 

grupper dels som gennemsnit af antal unger, og dels som procent af kuld inden 

for hver behandling med mere end 5 % misdannelser af type B-G, og med mere 

end 10 % misdannelser af alle typer (abnorm udvikling). Signifikante forskelle i 

misdannelser mellem de eksponerede fisk og kontrol blev testet ved en ensidet 

Chi2 med Fisher’s exact test, som bruges, når antal individer i de forskellige 

grupper er lavere end fem i én af grupperne. 

 

Til de biometriske målinger blev envejs variansanalyse (ANOVA) anvendt, efter-

fulgt af Bonferroni's Multiple Comparison Test, for at sammenligne de forskellige 

grupper baseret på middelværdier. Forskelle i konditionsindeks for unger og re-

produktiv kapacitet mellem procent af kuld inden for hver behandling blev der-

udover vurderet ved Chi2 med Fisher’s exact test. 

 

Analyserne blev foretaget ved hjælp af GraphPad Prism 5, og der blev anvendt 

et signifikansniveau på α = 0,05. 
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Resultater 

I dette kapitel gennemgås resultaterne af laboratorieforsøget med eksponering 

af drægtige ålekvabbehunner for kandidatstoffer, som mistænkes for at kunne 

forklare fund af misdannelser i ålekvabbeunger. 

Eksponering af æg og unger 
Alle stoffer, undtagen pyren, blev målt på puljede prøver af æg og unger, hvor-

imod PAH-metabolitter blev målt i individuelle hunner som et mål for pyreneks-

ponering. 

 

PAH-metabolitter 

Der var lave niveauer af PAH-metabolitter i de indfangede fisk samt i kontrolfisk 

tre dage efter injektion (figur 1). Koncentrationerne var forhøjede i Dk50+-fisk 

efter tre dage, hvilket tyder på en igangsat metabolisering. Den store variation i 

koncentration for DK50+ fisk kan være et udslag af såvel individuelle forskelle i 

metabolisering, som variation i eksponeringssucces. 

 

Figur 1.   PAH-metabolitter i galde ved start og afslutning af forsøget. Standardafvigelser 

angiver 95 % konfidensinterval og n antal fisk i hver gruppe. D0 angiver forsøgsstart og 

D3 tre dage efter start. 

 

 

Koncentrationerne var stadigt lave i kontrolfisk ved forsøgets afslutning, men 

der var forhøjede niveauer i de fisk, som var blevet eksponerede for pyren og 

mest i de fisk, som kun havde fået pyren, selv om den oprindelige eksponering 

med pyren var ens i Dk50, Dk50+ og kun pyren. Igen var der store individuelle 

forskelle i koncentration. 

 

TBT, TCDD, PFOS, BFR og NP 

Koncentrationerne i æg og unger fra forsøgets kontrolgruppe og Dk50+-gruppe 

er sammenlignet med koncentrationerne i æg og unger fra feltstudiet (Dahllöf & 
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Strand 2010). Sammenligningen er enten med Roskilde eller Frederiksværk af-

hængigt af, hvor koncentrationerne i felten var de højeste. 

 

Koncentrationerne af TBT i forsøget, som repræsentant for summen af TBT og 

phenyltin (TPhT) i miljøet, i æg og unger var ca. 10 gange højere i DK50+ end i 

kontrolgruppen og i felten ved Roskilde (figur 2). Der var kun lave koncentratio-

ner af nedbrydningsprodukterne DBT og MBT i forsøget og ikke nogen forøg-

else over tid (ikke vist). 

 

 

Figur 2.   TBT- og TPhT-koncentrationer i æg og unger sammenlignet med Roskilde i 

august (æg) og november (unger). 

 

 

TCDD-koncentrationen i æg og unger fra Dk50+-gruppen var mindst 20 gange 

højere end koncentrationerne fundet i felten (figur 3). Eftersom TCDD blev be-

nyttet som substitut for den samlede belastning af dioxin, furan og dioxin-

lignende PCB’er, er det mere hensigtsmæssig at sammenligne de toksiske 

ekvivalenter (TEQ). Ved omregning til toksiske ækvivalenter svarede den sam-

lede eksponeringsbelastning i æg og unger til de niveauer, som blev målt i fel-

ten (figur 4.) 
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Figur 3.   TCDD-koncentrationer i æg og unger sammenlignet med Frederiksværk i au-

gust (æg) og november (unger). 

 

 

 

 

 

Figur 4.   TEQ-WHO-ækvivalenter i æg og unger sammenlignet med Roskilde i august 

(æg), og med Frederiksværk november (unger). 

 

 

Koncentrationerne af PFOS i de eksponerede æg og unger var to og fem gange 

højere end de koncentrationer, som blev målt i æg og unger fra Frederiksværk 

(figur 5). 
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Figur 5.   PFOS-koncentrationer i æg og unger sammenlignet med Frederiksværk i au-

gust (æg) og november (unger). 

 

 

Ålekvabberne blev eksponeret med ren BDE-47 som repræsentant for bromerede 

flammehæmmere. Eksponeringen var i samme størrelsesorden som målt i fel-

ten i såvel æg som unger (figur 6). 

 

 

Figur 6.   BFR-koncentrationer i æg og unger sammenlignet med Frederiksværk. 

 

 

Der foreligger ikke NP-data fra felten til at sammenligne med. Eksponeringen 

resulterede i forhøjede koncentrationer i æg, men der var ingen forskel mellem 

unger fra eksponerede fisk og kontrolfisk sidst i forsøget (figur 7). 
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Figur 7.   NP-koncentrationer i æg og unger fra forsøget. 

 

 

Overførsel fra moder til æg og unger 
Den beregnede TBT-eksponering for hunner (125 µg Sn/kg tørstof (TS)) var ca. 

10 gange højere end den samlede TBT- og TPhT-mængde, som blev målt i åle-

kvabbehunner i feltstudiet. Tilsvarende var den beregnede eksponering af hunner 

for dioxinen TCDD (250 ng/kg TS) 1000 gange højere end det, som blev målt 

for TCCD i felten. Regnet som TEQ, var eksponeringen 10 gange højere end i 

felten. 

 

For PFOS og NP kendes niveauerne i voksne ålekvabber fra felten ikke, men 

den beregnede eksponering af hunner var 2.500 ng/kg TS for begge stoffer. 

 

Da stofferne ikke blev målt direkte i hunnerne (undtaget pyren, som dog ikke 

blev målt i æg og unger), kan overførsel ikke beregnes på traditionel vis. Der-

imod kender vi mængden af injiceret stof i hunnernes bughule, koncentrationer i 

puljer af æg og unger, samt vægt af hunner, æg og unger. Derved kan den pro-

centuelle overførsel af injicerede mængde i hunner til æg og unger beregnes, 

uden at optagelsen i moderfisken er kendt. 

 

Stofferne var kun i mindre mængder overført til æggene tre dage efter ekspone-

ringen af hunnerne (tabel 4). 
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Tabel 4.   Overførsel af injiceret mængde stoffer i hunner til æg (september) og unger 

(november). 

Overførsel fra 
moder til: 

TBT 
(%) 

PFOS 
(%) 

NP 
(%) 

TCDD  
(%) 

ΣBFR 
(%) 

Æg 2,7 0,8 0,4 3,7 0,8 

Unger 13,9 2,8 0,1 52,5 7,96 

 

 
     

Ved forsøgets afslutning var dog hele 52,5 % af TCDD overført til ungerne. 

TBT, PFOS og BFR blev også overført i løbet af forsøget, men ikke i den samme 

grad som TCDD. Den procentuelle overførsel af NP til æg og unger var lav. 

Biometri og kondition 
Der var ingen effekter på fiskernes grundlæggende biometri. Gennemsnits-

længden for de drægtige ålekvabber var 28,0 cm (fra 19,8 cm til 33,0 cm), og 

deres vægt var i gennemsnit 108,2 g (fra 46,9 g til 193,0 g). Der var en stor in-

dividuel variation i størrelsen af kuldene, men uafhængigt af eksponeringssta-

tus. Gennemsnittet lå på 110,6 unger/kuld. Vægten af hele kuldet var i gennem-

snit 15,3 g, og længden og vægten af de individuelle unger var i gennemsnit 

34,4 mm og 0,139 g ved forsøgets afslutning. Vægten af ovariesæk og ovarie-

væske var heller ikke påvirket af eksponeringen. Biometri for de forskellige be-

handlinger findes i Annex A. 

 

Fiskenes kondition blev også vurderet ved en række indeks (tabel 5). Konditi-

onsindekset (KI) faldt fra forsøgets start til dets afslutning (se Annex A), hvilket 

skyldes den metabolske omkostning ålekvabbehunnerne har ved at forsørge de 

voksende unger. Det leversomatiske (LSI) og gonadesomatiske (GSI) indeks 

var i gennemsnit henholdsvis 2,1 og 34,8 %. 

 

Tabel 5.   Konditionsindekser for hunner ved forsøgets afslutning. LSI - lever somatisk 

indeks, KI - konditionsindeks, GSI - gonadesomatisk indeks, RK - reproduktiv kapacitet. 
Gruppe Antal fisk LSI KI GSI RK 

Kontrol 13 2,1 ± 0,9 0,33 ± 0,04 34,7 ± 9,7 166 ± 46 

Dk10 17 2,0 ± 0,8 0,33 ± 0,03 33,5 ± 12,4 146 ± 65 

Dk50 20 1,9 ± 0,6 0,32 ± 0,03 28 ± 9,1 129 ± 63 

Dk50+ 16 2,2 ± 0,6 0,31 ± 0,02 32,8 ± 11 132 ± 68 

Dk+ 7 2,0 ± 0,7 0,32 ± 0,05 37,6 ± 8,2 161 ± 37 

TBT 5 1,9 ± 1,1 0,31 ± 0,02 40,2 ± 11,9 137 ± 61 

Pyren 5 2,2 ± 1,0 0,32 ± 0,05 28,3 ± 12,8 109 ± 61 

TCDD 5 2,1 ± 0,7 0,30 ± 0,03 38,2 ± 5,8 136 ± 33 

Cu 7 2,2 ± 0,5 0,32 ± 0,03 39,4 ± 4,9 145 ± 44 
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Der var ingen signifikant forskel mellem grupperne beregnet som middelværdier 

af indeks. Derimod var der signifikant flere hunner med en reproduktiv kapacitet 

(RK) på mindre end 100 % i Dk50+ og pyreneksponeringen, og fire af de andre 

eksponeringsgrupper havde også et større antal med reduceret RK sammenlig-

net med kontrollen, hvor alle hunner havde et RK > 100 % (figur 8). 

 

 

Figur 8.   Andel hunner med lavere end 100 % reproduktiv kapacitet. n angiver antal og * 

signifikant forskel fra kontrol (p < 0,05). 

 

 

Konditionsindekset for ynglen var ikke signifikant forskelligt mellem forsøgs-

grupperne, beregnet som middelværdier, men der var signifikant flere kuld med 

lavt konditionsindeks (< 0,03) i Dk10, Dk50+ samt pyrengruppen, samtidig med 

at der også var et forhøjet antal i de andre eksponeringer undtagen TBT (figur 9). 

 

 

Figur 9.   Andel hunner med kuld hvor kuldets konditionsindeks er lavere end 0,03. n angi-

ver antal og * signifikant forskel fra kontrol (p < 0,05). 
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Misdannelser i unger 
Der blev konstateret abnorm udvikling hos 8 % af ungerne i kontrolgruppen og 

selv om der var en overordnet tendens til, at eksponering af moderfisken for de 

udvalgte eksponeringsstoffer forårsagede en øget frekvens af misdannelser i 

ynglen, var denne tendens dog ikke statistisk signifikant, når resultaterne blev 

behandlet som gennemsnitligt antal misdannet yngel i kuld (figur 10). 

 

 

Figur 10.   Gennemsnitlig andel af abnorm yngel (tidligt døde (type 0), sent døde (type 

A), misdannede (type B-G), dværge (type I) og sammenlagt (alle typer)) i de forskellige 

eksponeringsgrupper. Standardafvigelser angiver 95 % konfidensinterval. 

 

 

Når resultaterne blev behandlet som andel af kuld med mere end 10 % abnormt 

udviklede unger, er resultatet signifikant for grupperne Dk10, Dk50, DK50+ og 

pyren (figur 11). Kuld med mere end 20 % misdannelser fandtes i Dk10, Dk50, 

DK50+, pyren og kobber. 
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Figur 11.   Andel af kuld med mere end 10 % abnormt udviklede unger (type 0, A-I). n 

angiver antal replikater og * angiver p < 0,05 (Chi2, Fischer exact test). 

 

 

Antallet af æg, som ikke var nået længere i udviklingen end at være befrugtede, 

eller hvis udvikling var standset lige efter klækning (type 0), var højere i de fleste 

eksponerede grupper (undtaget Dk+ og TBT) end i kontrolgruppen – dog uden 

at forskellene var statistisk signifikante (figur 12). I Dk10, Dk50, Dk50+, pyren 

samt TCDD fandtes derudover kuld med mere end 10 % misdannelser. 

 

 

Figur 12.   Andel af kuld med mere end 5 % type 0. n angiver antal replikater. 

 

 

Der var heller ikke signifikante forskelle i dværgvækst (type I) i nogen af ekspo-

neringerne sammenlignet med kontrolgruppen, og andelen af påvirkede kuld 

var også lavere end for type 0 (figur 13). Dog var der kuld med mere end 10 % 

misdannelser i visse af eksponeringerne. 
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Figur 13.   Andel af kuld med mere end 5 % dværgvækst (type I). n angiver antal replikater. 

 

 

I kontrolgruppen og grupperne eksponeret for TBT og kobber havde ingen hunner 

mere end 5 % misdannelser af typen B-G i deres kuld, hvorimod der var forhøjet 

forekomst ved de andre eksponeringer; forskellen var dog kun statistisk signifi-

kant i pyrengruppen (figur 14). Derudover fandtes kuld med mere end 10 % mis-

dannelser i Dk10, DK50+ samt i pyren. 

 

 

Figur 14.   Andel af kuld med mere end 5 % misdannelser af type B-G. n angiver antal 

replikater. 

 

 

Tidligt døde unger uden misdannelser (type A) i mere end 5 % af de enkelte 

kuld forekom kun i kobbereksponeringen. Forskellen var ikke statistisk signifi-

kant i forhold til kontrolgruppen. 
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Den relative forekomst af deformiteter type B-G varierede mellem de forskellige 

eksponeringer (figur 15), men direkte sammenhæng til stoffer kunne ikke udle-

des. 

 

Figur 15.   Relativ fordeling af deformiteter type B (blommesæk eller indvolde), C (vinkel-

knæk på rygrad), D (spiralformet rygrad), E (defekt på øjne eller manglende øjne), F 

(misdannelser i hovedet), G (sammenvoksede unger, eventuelt som siamesiske tvillinger).

 

 

Øvrige biomarkører 
CYP1A-aktiviteten tre dage efter eksponering var noget forhøjet i Dk50+ blan-

dingen, men ikke signifikant forskellig fra kontrollen. Sidst i forsøget var aktivite-

ten også forhøjet i forhold til kontrollen, men kun signifikant for Dk50+ (figur 16). 
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Figur 16.   CYP1A-aktivitet målt som EROD i hunner ved starten og afslutningen af for-

søget. Standardafvigelser angiver 95 % konfidensinterval, n antal fisk i hver gruppe og 

* signifikant forskel fra kontrollen. 

 

 

 

Calciumkoncentrationerne i plasma var reducerede i ålekvabbehunnerne eks-

poneret for Dk50, Dk+ og kobber i forhold til niveauerne hos kontrolhunnerne 

(figur 17). Samme tendens sås i ovarievæsken, men her var forskellen dog ikke 

statistisk signifikant. 

 

 

 

Figur 17.   Calciumkoncentrationer i ovarievæske og plasma i hunner fra forskellige eks-

poneringsgrupper. * indikerer en signifikant forskel fra kontrolgruppen. 
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Diskussion 

Formålet med denne laboratorieundersøgelse var at forsøge at etablere en år-

sagssammenhæng mellem de observerede misdannelser i ålekvabbeynglen og 

udsættelse for stærke kandidatstoffer i miljøet ved eksperimentel eksponering 

af ålekvabbehunner med miljørelevante doser af stofferne. 

Eksponering 
Vurderet ud fra koncentrationerne af kandidatstofferne i æg og unger i Dk50+-

gruppen syntes eksponeringen at være forholdsvis vellykket, idet koncentratio-

nerne i æg og unger var på niveau med eller højere end koncentrationerne fun-

det ved Roskilde og/eller Frederiksværk. Da de enkelte stoffer er udvalgt som 

repræsentanter for stofgrupper, er det derfor ikke urealistisk at antage, at blan-

dingerne dækker det miljørealistiske niveau hos ålekvabber i belastede områ-

der. 

 

Nonylphenol var det eneste stof, hvor koncentrationen var markant højere i æg 

end i unger tre dage efter injektionen. Da nonylphenol – i modsætning til de an-

dre kandidatstoffer – er hurtigt omsætteligt (T½ = 10 timer hos hundestejle, Eke-

lund et. al. 1990) hos fisk, er dette resultat ganske som forventet. 

 

I dette forsøg blev eksponeringen målt ved at pulje æg og unger i Dk50+-

eksponeringen, hvor alle stoffer undtaget kobber indgik. Derved er der ikke mu-

lighed for at vurdere individuelle forskelle i eksponering.  

 

PAH-metabolitter i hunner kan dog bruges som en indikation på individuelle va-

riationer i eksponering, som kan skyldes individuelle forskelle i optag og meta-

bolisering. De store variationer mellem individer i såvel Dk50+- som pyren-

eksponerede fisk tyder på, at der er stor forskel i eksponering mellem individer 

samt i metabolisering løbet af forsøget. 

Misdannelser og abnorm udvikling af unger 
Der var en overordnet tendens til, at eksponeringen for de udpegede kandidat-

stoffer forårsagede en forøget frekvens af misdannelser (type B-G) i ungerne. I 

kontrollen, TBT og kobber forekom ikke kuld med mere end 5 % deformiteter af 

type B-G, hvorimod de andre eksponeringer havde en effektstørrelse på mellem 

5 og 40 %, dvs. over niveauet for naturligt forekommende misdannelser, og på 

størrelse med de niveauer man finder i forurenede områder. Dk10, Dk50, Dk50+, 

samt TCDD var de eksponeringer, som gav kuld med mere end 10 eller 20 % 

misdannelser af type 0, I og total abnorm udvikling. 

 

En forholdsvis stor dødelighed blandt forsøgsdyrene betød, at kun effekter, som 

var mere end 35 % større end i kontrolgruppen, faldt signifikant ud, når antal 

fisk i de enkelte grupper var flere end 12. Tilsvarende krævedes en effektstør-
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relse på 50 % for eksponeringsgrupper med mindre end 10 fisk i hver. Styrken i 

testene var derfor lille, eftersom der kræves mellem 35 og 50 % effektøgning i 

forhold til kontrol, hvis der skal opnås et signifikansniveau på 5 %. Til sammen-

ligning kan det noteres, at den signifikante detektérbare forskel af effektstørrelse i 

overvågningssammenhæng er 10 %, eftersom der undersøges 50 kuld pr. station 

for at dække variationen i effekter mellem individer fra den samme lokalitet. Da 

fisk fra miljøet blev brugt i forsøget, indgår den naturlige variation i følsomhed 

og kondition mellem individer, selv om hunnerne havde de samme forhold efter 

eksponering. 

 

Misdannelsesfrekvenser på 35-50 % er betegnende for stærkt forurenede om-

råder. I de to forurenede lokaliteter Roskilde og Frederiksværk, hvilke ekspone-

ringen i dette forsøg er baseret på, var effekterne i 2002 høje (20-55 %), men 

har i de efterfølgende år været omtrent 10-15 % for type B-G. Tilsvarende be-

tragtes områder som referenceområder, hvis der er mindre end 5 % af antal 

kuld, som har > 5 % deformiteter af type B-G. For abnormt udviklede unger er 

baggrundsniveauet tilsvarende mindre end 10 % abnormt udviklede unger. 

 

I dette tilfælde, når den statistiske styrke er lille, kan man ikke konkludere, at 

stofferne ikke har en effekt, selv om antallet af signifikante resultater er lavt. 

Som supplement kan man derfor bruge en weight-of-evidence (WOE) tilgang, 

hvor effektstørrelserne også inddrages. Som tærskelværdier i weight-of-

evidence tilgangen bruges den signifikant detekterbare effektstørrelse i felten, 

når man undersøger kuld af 50 hunner, dvs. en forskel på 10 %. 

 

TBT og Dk+ var de to eksponeringer, som resulterede i de mindste effektstør-

relser i forhold til kontrollen, efterfulgt af Dk50 (tabel 6). Kobbereksponering 

havde flest indikatorer (fem af seks) med effektstørrelse > 10 % af kontrol, 

mens de øvrige havde fire af seks. 

 

Tabel 6.   Forskel i effektstørrelse i forhold til kontrolgruppen (%). Mørke felter viser ef-

fektstørrelser > 10 %. Negative værdier indikerer, at der var færre misdannelser end i 

kontrolgruppen. 

 

Tidligt døde unger og dværgvækst (type A og I) udviste de mindste forskelle i 

forhold til kontrolgruppen, og dværgvækst var desuden i visse tilfælde mindre 

end i kontrollen. Tidlig død kan skyldes direkte toksiske effekter af ekspone-
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ringsstofferne, men det kan også have andre årsager. Generel stress eller hvis 

hunålekvabberne er udsatte for hypoxi, kan også føre til tidlig død af unger 

(Strand et al. 2004, Eriksen et al. 2006). Indfangning og overførsel til laborato-

rieforhold, næsten uden tid til akklimatisering, kan være den stress, som var år-

sag til såvel type A og I effekter som dødelighed af ålekvabbehunner. 

 

Den hyppigst forekommende misdannelse i de fleste grupper, inklusive kontrol-

gruppen, var spiralformet rygrad efterfulgt af vinkelknæk på rygraden. Andre 

studier, hvor forekomst af misdannelser i vilde ålekvabber er blevet undersøgt, 

har også noteret fortrinsvis rygsøjlemisdannelser (Strand et al. 2004, Gercken 

et al. 2006). 

 

En tilsvarende WOE-tilgang for de biomarkører, som blev målt i ålekvabbehun-

ner (tabel 7), viser igen, at Dk+ og TBT, denne gang sammen med TCDD, var 

eksponeringerne med de færreste forskelle i forhold til kontrol, efterfulgt af kobber 

og pyren. 

 

Tabel 7.   Forskel i effektstørrelse i forhold til kontrolgruppen. Mørke felter viser effekt-

størrelser på mere end 10 %. 

 

Sammenhæng mellem eksponering og effekter 
 

Misdannelser 

Selv om effekterne i de eksponerede kuld var større end i kontrolkuldene, var 

der ikke en simpel sammenhæng mellem størrelsen af effekten og ekspone-

ringsniveauet eller typen af stof. For deformiteter (type B-G) svarer Dk10 dog til 

en additiv effekt af enkeltstofferne TBT, pyren og TCDD, og DK50+ svarer til en 

additativ effekt af Dk50 og Dk+. Men effekten af såvel Dk50 som Dk50+ var 

meget mindre end, hvad der kunne forventes ved additive effekter af enkeltstof-

ferne. 

 

Dette kan skyldes to ting: 1) at eksponeringen ikke ramte det rigtige tidspunkt 

for alle individer, 2) at der er antagonistiske interaktioner, når en fisk samtidigt 

udsættes for mange stoffer i høje koncentrationer. 

 

Det er veldokumenteret, at udviklingen af skelet, muskler og organsystemer er 

specielt følsom over for påvirkninger fra teratogene stoffer i en begrænset peri-

ode (Manson & Wise 1991, Bentivegna & Piatkowski 1998). Misdannelser, tera-
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togene effekter, induceres i perioden fra ægget anlægges i hunner (vitellogene-

sen) op til klækningstidspunktet (Bodammer 1993). Ved at injicere kandidatstof-

ferne i bughulen inden for en periode på ca. 7 dage efter befrugtningen, var en 

del af den følsomme periode dækket i forsøget. 

 

Mange af de stoffer, som blev brugt i forsøget, interagerer med de samme re-

ceptorer og proteiner i cellerne. Denne type af interaktioner kan være såvel for-

stærkende (agonistiske) som hæmmende (antagonistiske). I dette forsøg var 

det ikke muligt at inkludere alle de nødvendige kombinationer af stoffer og ke-

miske analyser for at kunne lave en kvantitativ vurdering af interaktionseffekter. 

Dog er der indikationer på antagonistiske effekter, når man betragter fx Dk50 og 

Dk10. Hvor der er en additiv effekt af enkeltstoffer i Dk10, er der et lavt effektni-

veau i Dk50 – endda lavere end i Dk10. Dette peger på, at der er antagonistiske 

effekter mellem TBT, pyren og TCDD, når niveauerne bliver høje nok, forudsat 

at optagelsen er ens ved de forskellige eksponeringer. Antagonistiske effekter 

må også forudsættes at være til stede i miljøet, hvor ålekvabber altid vil være 

eksponerede for en blanding af stoffer.  

 

Leversomatisk indeks 

Mange forureningsstoffer forårsager leverforstørrelse i fisk (fx Celander et al. 

1994, Vetemaa et al. 1997, Gercken et al. 2006). Sturve et al. (2005) fandt bl.a. 

et forhøjet LSI i ålekvabber i Gøteborg Fjord efter uddybning af fjorden og knyt-

tede det til eksponering for PAH. Ligeledes har Strand et al. (2004) fundet for-

størret lever i ålekvabber i områder i danske farvande med forøget forekomst af 

misdannede unger. I nærværende forsøg fandt vi ingen signifikante forskelle 

mellem LSI i kontrolgruppen og de eksponerede grupper. 

 

I en undersøgelse hvor ålekvabber blev fanget i et relativt rent område af Katte-

gat nær den svenske kyst, lå LSI i august måned i gennemsnit lidt under 2 % 

(Ronisz et al. 1999). Dette er en lille smule lavere end i vores forsøg. Det vides 

dog ikke, hvor mange af de indre organer, der var blevet fjernet i det svenske 

forsøg, ligesom størrelsesfordelingen for fiskene ikke var angivet. På den anden 

side kan den højere LSI indikere, at fiskene har været udsat for miljøfarlige stof-

fer på fangststedet eller i vandet fra havnen i Kerteminde. Forstørrelse af leve-

ren i forbindelse med eksponering for forurenende stoffer er formodentlig relate-

ret til en generel forstyrrelse af stofskiftet og/eller induktion af beskyttende me-

kanismer inklusiv de novo syntese af enzymer. Desuden kan eksponering for 

hormonforstyrrende stoffer forhøje vitellogeninproduktionen og herved også øge 

aktiviteten i leveren (Rasmussen et al. 2002). 
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Hunners reproduktive kapacitet og ungers konditionsindeks 

Både blandinger af miljøfarlige stoffer og enkeltstoffer forårsagede en højere 

andel hunner med mindsket reproduktiv kapacitet og/eller unger med lavt kondi-

tionsindeks. Kun for TBT var dette ikke tilfældet. Der var ingen dosis-respons 

sammenhæng, men en korrelation mellem lav reproduktiv kapacitet og KI for 

unger inden for hver behandling. 

 

CYP1A-aktivitet 

Den forhøjede CYP1A-aktivitet, dvs. en forhøjet mængde af CYP1A-enzymer i 

eksponerede fisk, kan være et resultat af behov for forøget nedbrydning af de 

miljøfarlige stoffer. Et øget niveau af CYP1A kan også skyldes, at enzymerne 

bliver blokeret af stofferne, dvs. at mere enzym produceres, så CYP1A kan ud-

føre dets normale funktioner, herunder nedbrydning af hormoner og vitaminer. 

Der kan også være tale om en kombination af de to muligheder. Der var ikke 

direkte sammenhæng mellem aktivitet og eksponering for pyren og TCDD, hvil-

ket peger på, at aktiviteten er et resultat af mange forskellige interaktioner både 

additive som antagonistiske. Aktiviteten af CYP1A steg i løbet af forsøget, hvil-

ket indikerer, at der er en forsinkelse mellem eksponering og effekt på CYP1A. 

 

Calcium 

Der var et signifikant fald i koncentrationen af plasmacalcium i hunner ekspone-

ret for Dk50- og Dk+-blandingerne, men overraskende ikke i hunner eksponeret 

for Dk50+-blandingen. I sidstnævnte var der dog til gengæld en tendens til lavere 

koncentrationer i ovarievæsken. Det vides ikke, om dette meget moderate fald i 

calciumtilgængelighed til ynglen kan bidrage til de observerede misdannelser. 

 

Også kobber reducerede mængden af calcium i blodet. Kobbers effekter på 

calciumoptagelsen er ikke grundigt undersøgt, mens andre metaller såsom 

cadmium og bly er veldokumenterede konkurrenter (Craig et al. 2007). Disse 

metaller bliver transporteret over gælle- eller tarmepithelet via calciumkanaler 

og hæmmer calciumoptagelsen, og det samme synes at gælde for kobber 

(Eyckmans et al. 2010). Fisk kan dog oftest kompensere efter en akut ekspone-

ring som den i dette forsøg (McGeer et al. 2000, Eyckmans et al. 2010). 

 

Ud over direkte effekter på mekanismerne for iontransport kan kobber og andre 

forurenende stoffer påvirke de hormoner, som styrer ionbalancen (Kirk et al. 

2003, Suzuki et al. 2003, 2009, Eyckmans et al. 2010). Dette kan påvirke både 

optagelse over epitheler og optagelse ind i celler og skelet samt påvirke mobili-

seringen af skæl (Bjerregaard et al. 2001, Kirk et al. 2003, Suzuki et al. 2003, 

2009). 
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Dødelighed i forsøget 

Dødeligheden i de forskellige grupper lå mellem 30 og 54,5 %, og dødsfaldene 

blandt forsøgsdyrene skete primært inden for de første tre uger efter forsøgs-

start. Dødeligheden var ikke relateret til eksponeringen. Der er i tidligere labora-

torieforsøg med ålekvabber fundet en lignende dødelighed (Mattsson et al. 

2001). I denne type forsøg, hvor der ikke er tid til egentlig akklimatisering til la-

boratorieforholdene mellem indfangning og igangsættelse af eksponeringen, 

vurderes fiskene at være udsat for en højere grad af stress under forsøget end 

normalt. Under mere normal akklimatisering vil det også være muligt at få sorteret 

de fisk fra, som måtte være skadede i ruserne under indfangningen. 

 

Overvejelser 

I forsøget blev fiskene kun udsat for en enkelt puls af kandidatstofferne via den 

intraperitonale injektion. Langtidseksponering via vandfasen eller gennem føden 

ville være mere miljørealistisk, idet denne eksponeringsform bedre simulerer 

den kontinuerlige påvirkning fiskene, og hermed deres unger, udsættes for i mil-

jøet. 

 

Vandeksponering er dog svær – hvis ikke umulig at administrere for så mange 

stoffer samtidigt, da nogle af de anvendte stoffer har en overordentlig lav oplø-

selighed i vand. Eventuel eksponering via føden kræver, at fiskene først er så 

akklimatiserede til laboratorieforholdene, at de vil tage føde til sig. I vores forsøg 

skete dette først 2 uger inde i forsøget. Hvis eksponering skulle ske gennem fø-

den, og man samtidig ønskede at ramme det følsomme vindue i ynglens udvik-

ling, ville det være nødvendigt, at fiskene skulle indfanges og holdes i laborato-

riet, før ægløsning og befrugtning havde fundet sted. Der var ikke på forhånd 

erfaring med, om fiskene var villige til at parre sig i fangenskab, hvilket ville ha-

ve gjort denne fremgangsmåde meget usikker. 

 

Mange af de anvendte stoffer er lipofile og kan under vitellogenesen videreføres 

fra en eksponeret moderfisk til blommesækkene i æggene og ophobes der. En 

miljørealistisk eksponering af fiskene under vitellogenesen ville derfor være re-

levant. Desværre er der meget lidt erfaring med opdræt af ålekvabber i fangen-

skab. Et lille sideløbende forsøg på feltstationen i Kerteminde tyder dog på, at 

det er muligt at opbevare fiskene i længere tid og få dem til at få ægløsning og 

parre sig. Hvis dette kunne kombineres med kontinuerlig eksponering gennem 

vandet eller føden, ville det også kunne fange det vindue, hvor embryonerne er 

allermest følsomme over for kemiske forstyrrelser. 
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Konklusioner og anbefalinger 

 

Konklusionerne fra eksponeringsforsøget er, at: 

 

 Der er en tendens til øget forekomst af misdannelser i ålekvabbeunger, når 

de udsættes for såvel blandinger af miljøfarlige stoffer som enkelte miljøfar-

lige stoffer i miljørelevante koncentrationer. 

 Eksponeringen i forsøgene resulterede i koncentrationer af miljøfarlige stof-

fer, som er på niveau med dem, som er fundet i miljøet. 

 Frekvenser af misdannelser var også på niveau med dem, som er fundet i 

miljøet. 

 Pyren og dioxinet TCDD var de enkeltstoffer, som forårsagede et forhøjet 

niveau af misdannelser af type B-G. Alle blandinger gav også forhøjede ni-

veauer af type B-G, men i lavere grad end pyren alene. Samtlige enkeltstof-

fer og blandinger medførte forhøjede niveauer af abnormt udviklede unger. 

 Effekten af blandingen med lav koncentration af pyren, TBT og TCDD kan 

beskrives som en additiv effekt af enkeltstofferne.  

 For blandinger med højere koncentrationer er der ikke simple dosis-respons 

sammenhænge, hvilket formenligt skyldes antagonistiske effekter af stof-

blandinger. 

 Der er generel tendens til mindsket reproduktiv kapacitet og lavere kondition 

af unger i eksponerede fisk. 

 Biomarkøren CYP1A-aktivitet var forhøjet i forhold til kontrollen med en tids-

mæssig forsinkelse mellem eksponering og effekt. Også her var der tegn på 

antagonistiske effekter på CYP1A-systemet. 

 

Det anbefales, at: 

 

1. Der gennemføres flere kontrollerede eksponeringsforsøg for at undersøge 

sammenhængen mellem eksponering for miljøfarlige stoffer og misdannel-

ser i unger. 

2. I nye forsøg bør flere kombinationer af miljøfarlige stoffer inddrages, så in-

teraktionseffekter bedre kan forstås. Derudover skal forsøgsgrupperne være 

større, der bør være mere tid til akklimatisering og eventuelt kan flere kan-

didatstoffer inddrages. Ved nye forsøg bør eksponeringen af hunner ske 

også inden befrugtning for at inddrage hele det teratogene vindue og helst 

gennem føde, så fiskene kan eksponeres for mange forskellige typer af 

stoffer samtidigt. 

3. Prøver fra FORMÅLs biobank gøres tilgængelige for andre forskningspro-

jekter, hvor ålekvabben er i fokus, så komplementerende og opfølgende 

analyser kan fortages for at tilvejebringe et mere fyldigt billede af biomar-

kørrespons. 
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