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FORORD

Isbjermen er en av karakterartene i Arktis. Den er ansett som en god indikator for
forurensning i miljget. Nyere undersgkelser viser at forekomstene av
forurensningsstoffer, spesielt PCB, i isbjern ved Svalbard er meget hoye.
Konsentrasjonene i isbjern ved Svalbard synes a vare ca. 6 ganger hoyere enn i isbjern
fra Alaska.

Ifelge "Naturens talegrenser - rammer for videre aktivitet" har dette programmet
prioritert bl. a. forurensningssituasjonen i arktiske strek. Det synes ogsa 4 ha vart
onskelig 4 gke kunnskapsniviet om tilegrenser for tungmetaller og polyklorerte
hydrokarboner. Rammeplanen understreker viktigheten av a finne frem til gode

bioindikatorer for ulike typer forurensning.

Pa denne bakgrunn startet et samarbeidsprosjekt mellom Norsk Polarinstitutt og
Veterinzrinstituttet med stette fra Programmet Naturens Talegrenser, med den hensikt
og forsgke  belyse eventuelle effekter av det heye niva av PCB som finnes i isbjem ved
Svalbard. Senere har ogsa andre institusjoner blitt trukket inn i arbeidet. Denne
rapporten ble laget for 4 samle opplysninger om effekter av klorerte organiske
miljogifter pa pattedyr for a fa en bakgrunn for & forsta hva som kan skje med isbjorn.

Oslo, juni 1994 Janneche Utne Skare og @ystein Wiig






1. INNLEDNING

Det er registrert hoye nivaer av klorerte organiske miljogifter hos isbjern (Ursus
maritimus) ved Svalbard (Norheim et al. 1992). Et pagdende samarbeidsprosjekt mellom
Norges Veterinerhogskole og Norsk Polarinstitutt tar sikte pa a kartlegge disse
fremmedstoffene hos isbjem, spesielt med tanke pa eventuelle effekter pa hormonelle
systemer og reproduksjon. Denne rapporten er et ledd i dette prosjektet.

Klorerte organiske miljogifter (organokloriner=0Cs) inkluderer industrikjemikalier som
polyklorerte bifenyler (PCB), hexaklorbenzen (HCB), pesticider som
diklordifenyltrikloretan (DDT), klordan, aldrin/dieldrin, hexaklorcyklohexan (HCH) og
forbrenningsprodukter som polyklorerte dibenzodioksiner (PCDD) og dibenzofuraner
(PCDF). Mange av disse stoffene ble utviklet og satt i produksjon for ca. 50 ar siden. De
fikk en betydelig og bred anvendelse i de folgende 30 ar, med produksjons maksima pa
slutten av 1960- og i begynnelsen av 1970-tallet (Bletchy 1984). Flere av de klorerte
pesticider ble tidlig registrert som miljogifter (1950-tallet), mens PCB forst ble
karakterisert og bestemt fra biota pa midten av 1960-tallet (Jensen 1966). I det folgende
tidret ble det innfort restriksjoner pa bruk av klorerte organiske forbindelser forst og
fremst i Europa og Nord-Amerika (Addison 1982). I Norge ble bruken av DDT og andre
klororganiske pesticider sterkt begrenset rundt 1970. DDT ble siste gang benyttet i 1988,
mens lindan (gamma-HCH) blir forbudt brukt i 1993. PCB-produkter er fremdeles i bruk
1 Norge i dag til tross for at det ble innfort importforbud og forbud mot nybruk av PCB i
1980. Det foreligger en fellesplan for OECD-landene om nedtrapping og utfasing av
PCB innen 1995 (SFT 1990).

Blant organoklorinene er det spesielt industrikjemikaliene PCB og insektsmiddelet DDT
som har vart gjenstand for nermere studier, og det foreligger i dag betydelig kunnskap
om utbredelse, forekomst og niva av disse forbindelsene i naturmiljoet (Safe 1984, Safe
et al. 1985, Duinker et al. 1988, Wania & Mackay 1993). Organoklorinene er fettloslige
og persistente (brytes langsomt ned i naturen) forbindelser som i forskjellig grad vil
oppkonsentreres i organismer og akkumuleres i nzringskjeder (Peakall 1975, Tanabe et
al. 1983, Muir et al. 1988, Reuthergardh 1988,). De hoyeste konsentrasjonene finnes i
fettvev hos arter som utgjor endeledd i marine n®ringskjeder som tannhval, sel, polarrev,
isbjern og mennesker (Helle et al. 1976, Reijnders 1980, Tatsukawa 1992, Muir et al.
1992, Wang-Andersen et al. 1993, Espeland 1993, Kleivane et al. in press).

Kartlegging av klorerte organiske miljegifter har siden 1970-arene avslert en global
spredning, der langtransport, spesielt via luft fra industrialiserte omrader i Europa,
Eurasia og USA, har resultert i ansamlinger av betydelige mengder av organokloriner i
Arktis (Risbrough et al. 1968, Atlas & Giam 1981, Hidaka et al. 1983, Anon 1989).

Tidligere og pagaende miljgovervakning i arktiske omrader stadfester behovet for
ytterligere analyse og evaluering av langtransporterte organokloriner i dette miljoet.
Isbjem er en av topp predatorene i Arktis og lever hovedsaklig av sel (Stirling &
Archibald 1977). Flere undersokelser viser at isbjern inneholder betydelige
konsentrasjoner av organiske miljogifter, og at flere av disse fremmedstoffene (spesielt



PCB) oppkonsentreres fra sel til isbjorn (biomagnifikasjon) (Norstrom et al. 1988, Muir
et al. 1992, Norheim et al. 1992). Hunner kan kvitte seg med deler av sin egen OCs
belastning gjennom ungeproduksjon. Det har vist seg at den viktigste utshillesesveien for
disse miljogiftene i pattedyr er via placenta til foster og via morsmelk til avkom (Tanabe
et al. 1982, Addison & Brodie 1987, Skaare et al. 1990). Det kan nevnes at ved
sammenligning av miljogiftbelastning hos norske kvinner og isbjernbinner fra Svalbard
fremkommer det at isbjorn inneholdt fra 30-60 ganger hoyere PCB konsentrasjoner enn
norske kvinner (Norheim et al. 1992, Skaare & Polder 1990). Vivet imidlertid lite om
hvilken effekt en slik hgy miljogiftbelastning har pa isbjerene. Det er videre ogsa vel
kjent at mange faktorer (kjonn, alder, fodevalg, emaringsstatus, helsestatus, arstid m.m.)
kan pavirke nivaene av organiske miljogifter i kroppen. Det er derfor viktig at disse
forhold tas i betraktning nar en skal sammenlikne OC-resultater fra forskjellige studier.

Formilet med denne rapporten har vert a kartlegge kunnskap om forekomst, niva og
eventuelle effekter av klororganiske miljogifter hos pattedyr med relevans for isbjom.

2. ISBJORNENS BIOLOGI

Isbjorn har en sirkumpolar utbredelse knyttet til isdekte omrader. De er ikke jevnt fordelt
men finnes i mer eller mindre avgrensede bestander. Pa verdensbasis finnes det mellom
20.000 og 30.000 isbjern (Wiig et al. in press). Isbjgrene ved Svalbard har tradisjonelt
blitt betraktet som en del av bestanden mellom @st-Greonland og Franz Josef Land i
Russland (Larsen 1986). Det ble anslatt & veere mellom 4.000 og 7.000 bjem i dette
omradet hvorav ca. 2.000 fantes ved Svalbard. Nyere undersegkelser tyder pa at
isbjermene ved Svalbard utgjoer en egen bestand (Wiig in press).

I folge Larsen (1986) finnes isbjemene i Svalbard-omradet mellom den sydlige isgrense
og 820N. Utbredelsen skifter, imidlertid, med drivisens utbredelse. I folge Larsen (1986)
forflytter bjornene seg serover med den ekspanderende vinterisen. Om sommeren gar
bjemene nordover igjen nar isen trekker seg tilbake.

Isbjernene parrer seg om varen (Wiig et al. 1992). De befruktede eggene deler seg noen
ganger og gar sa inn i en hvile-fase. De fester seg til livmorveggen i september/oktober
og fortsetter na utviklingen. Den gravide binna graver et hi i sngen oppe i en bratt
skraning ikke langt fra kysten. Det er bare gravide binner som ligger i hi. Andre isbjorn er
ut hele vinteren men kan grave seg nedi sngen i kortere perioder med dérlig ver.
Vanligvis fades to unger (en til tre) ved nyttar. De veier da mindre enn én kilo. Binna
med ungene, som har vokst til ca. ti kilo, gér ut av hiet forst i begynnelsen av april.
Binna har fastet i ca. seks maneder, men na begynner hun a fange sel pa isen. Ungene
folger mora i ca. 2.5 ar for de blir forlatt og binna igjen kommer i brunst. En isbjernbinne
far derfor normalt unger hvert tredje ar. De far unger for forste gang i fem-seks ars
alderen og kan fa unger til de er omtrent 20 ar.



Dadligheten til ungene er stor. To tredjedeler av dem der for de har forlatt mora. Blant
dodsarsakene finnes utmattelse, forfrysning og kanibalisme fra voksne hanner. Hvis
ungene dor om vinteren eller varen, kan binna komme i brunst samme var. Hos eldre
individer er dedeligheten lav ca. 10% per ar. Isbjernene kan bli ca. 30 ar gamle. Den
eldste som er fanget pa Svalbard var 32 ar.

Isbjorn lever hovedsakelig av sel som de fanger pa isen (Smith & Lydersen 1991).
Bjomenes utbredelse er derfor helt avhengig av utbredelsen til sel. Det er forst og fremst
ringsel som fanges, men ogsa storkobbe og antakelig grenlandssel er viktige
naringsarter. Nar det er mye sel tilgjengelig, spiser bjermene forst og fremst skinnet og
spekket av selene de fanger. Dette gjor at spesielt fettlgslige OCs akkumulerer 1 isbjorn. I
snitt trenger en voksen isbjorn mellom 50 og 100 sel i aret.

11973 inngikk de fem arktiske randstatene Danmark/Grenland, Canada, USA,
Sovjetunionen og Norge en avtale om vern av isbjern. Samtidig forpliktet landene seg til
a gjenomfore forskningsprogrammer for bl.a. a kartlegge deres utbredelse og vandringer.
Med utgangspunkt i Svalbard startet Norsk Polarinstitutt et forskningprosjekt i 1988 for
a studere vandringsmensteret til isbjernene i dette omradet ved hjelp av satellitteknologi.
Systemet gir bl.a. informasjon om binnenes hiaktivitet. I forbindelse med dette prosjekt
tas det ogsa forskjellige vevsprover som bl.a. brukes til 4 studere forurensning. Ved a
sammenlikne PCB nivier i binner som folger normal reproduksjossyklus med binner som
ikke folger normale syklus kan vi fé belyst om hoye PCB verdier pavirker
reproduksjonen.

3. PCB - KORT BESKRIVELSE

3.1. Kjemisk identitet

Polyklorerte bifenyler, PCB, er syntetiske forbindelser som ikke forekommer naturlig i
miljget. Det er et samlingsnavn for flere ulike molekyler som har felles grundstuktur -
bifenyler (Fig. 1). Gjennom at ulikt antall kloratomer bindes til bifenylen oppstar ulike
typer av PCB-molekyler, kongener.

Kjemisk formel for PCB er C12H]-nClpder n kan variere fra 1 til 10. Teoretisk kan det
forekomme 209 forskjellige PCB forbindelser (kongener), som har forskjellig
kloreringsgrad og klorsubstitusjonsmenster. Bare 130 av disse er identifisert i
kommersielle produkter (tekniske blandinger) (Safe 1984, Tanabe 1989). Ballschmiter &
Zell (1980) har foreslatt et nummereringssystem (IUPAC-nummerering) for PCB
kongener. PCB 1-209 (Tabell 1.).

PCB kongener uten kloratomer i ortho posisjoner kan anta koplanar (flat) konfirmasjon.
Tre kongener (77, 126, 169) som ogsa har klor i bade para og minst 2 metaposisjoner, er
i sin koplanare konfirmasjon nesten stereoisomere av den mest toksiske dioksin (2,3,7,8-
TCDD). Disse har dioksinliknende effekter. Sannsynlighet for 4 anta koplanar
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konfirmasjon er mindre for mono-ortho analogene, og enda mindre for di-ortho
analogene (Tanabe 1989, Safe 1990).

meta  ortho ortho meta

meta ortho otho meta 7

Fig. 1. Grunnstruktur for polyklorerte bifenyler. (Basic structure of poly-chlorinated
bifenyles).

3.2. Kjemiske og fysiske egenskaper

Alle PCB forbindelsene er fettlgselige og har svert liten vannlaselighet. Fettloselighet
oker med gkende grad av klorering. Rene individuelle PCB forbindelser er fargelose og
ofte krystallinske. Tekniske blandinger er klare til lysegule oljer som ikke krystalliseres
selv ved lav temperatur. Pa grunn av fysikalske/kjemiske egenskaper som hoy stabilitet
mot nedbrytning med syrer, baser, varme, lys, oksydasjonsmiddel - eller
reduksjonsmiddel, hey varmestabilitet, hay termisk ledningsevne, lav elektrisk
ledningsevne og lav brennbarhet, har PCB funnet stor anvendelse. PCB fremstilles ved
klorering av bifenyl i nervar av en passende katalysator. Avhengig av
reaksjonsbetingelser, varierer kloreringsgrad mellom 21% og 68% (v/v). Tekniske
blandinger av polyklorerte bifenyler (PCBs), som industriproduktene Aroclor, Clophen
og Kaneclor har vert benyttet i en rekke produkter og industriprosesser verden over.
Total produksjon av PCBs antas per i dag a ligge pa over 1.8 mill tonn. Bruksomradene
varierer fra isolasjonsvasker i transformatorer og kondensatorer, og smeringskjemikalier
i hydrauliske vasker, til mykgjorere i plast, maling, fugemasse, lim, sementmertel m.m.
(Bletchy 1984, SFT 1990)

3.3. Distribusjon

Produksjon og bruk av polyklorerte bifenyler har i stor grad vert begrenset til
industrialiserte omrader, hvorav hovedtyngden er konsentrert i den tempererte sonen pa
den nordlige halvkule. Forekomster av disse fremmedstoffene i luft, vann og biota viser
imidlertid global spredning. PCBs er middels flyktige forbindelser som transporteres og
spredes i hovedsak via luft til fiemtliggende omrader, og de er gjenfunnet savel i Arktis
som i Antarktis (Atlas & Giam 1981, Hidaka et al. 1983, Muir et al. 1988).
Sesongmessige ulikheter i vindsystemene over den serlige og nordlige halvkule, samt
storre forbruk og utslipp av klorerte forbindelser pa den nordlige halvkule, forer til at
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nivdene i arktiske prover er betydelig hoyere enn det som blir funnet i prover fra
Antarktis.

3.4. Bioakkumulasjon, biomagnifikasjon

PCB brytes langsomt ned i naturen (hey persistens). Men stabiliteten varierer innenfor
gruppen, og er tildels avhengig av antall kloratomer og substitusjonsmenster. Hoy
persistens forer til oppkonsentrering i organismer, enten direkte med opptak fra vann
eller via faden (bioakkumulering). Hoy fettlaselighet og persistens gir mulighet for
oppkonsentrering med hgyere trofisk niva (biomagnifikasjon) (Tanabe et al. 1983,
Norstrom et al. 1988). De hayeste konsentrasjonene av PCB er funnet i fettvev hos topp-
predatorer, spesielt i marine naringskjeder, f.eks. isbjemn, polarrev, polarmake og enkelte
sjopattedyr (Helle et al. 1976, Reijnders 1986, Bergman & Olsson 1986, Tatsukawa
1992, Muir et al. 1992, Norheim et al. 1992, Wang-Andersen et al. 1993, Espeland
1993, Gabrielsen et al. 1994, Kleivane et al. in press).

3.5. PCB-magnster i tekniske og biologiske prever

Nar tekniske PCB-blandinger kommer ut i miljget vil forskjellige arter ha ulik evne til
metabolisere/omdanne PCB-kongener (avhengig av antall klor og
klorsubstitusjonsmenster) slik at sammensetningen av kongener vil vere forskjellig for
ulike arter. Det betyr at det skjer en "filtrering" i naringskjeden som resulterer i at PCB-
mensteret i f.eks. isbjorn vil vaere svart forskjellig fra tilsvarende menster i sel (Boon et
al. 1991, Norheim et al. 1992). Tendensen ser ut til 4 veere at rovdyr akkumulerer
heyklorerte bifenyler i sterre grad (Muir et al. 1988, Norheim et al. 1992).

3.6. PCB-analyse

Prosedyre for analyse av PCB inkluderer ekstraksjon, ekstraktoppkonsentrering,
opprensning, laromatografisk separasjon, identifikasjon og kvantifisering. Kvantifisering
av total PCB har konvensjonelt vart gjort ved den sdkalte "pattern" metoden, der en
sammenligner > 4 topper i et gasslawromatogram fra en biologisk preve med et
gasskromatogram av en teknisk PCB-blanding (Sawyer 1978, Jensen et al. 1983). I dag
er det vanlig 4 kvantifisere hver PCB-komponent (kongener) for seg ved sammenligning
med individuelle standarder. Sum PCB er da summen av konsentrasjonene av de enkelte
PCB-komponentene (kongenene). Forskjellige laboratorier kan imidlertid summere
forskjellig antall enkelt-forbindelser. Det kan bety at grunnlaget for sum PCB kan bli noe
forskjellig for ulike studier. Sammenligninger av PCB niva mellom laboratorier mi derfor
gjeres med varsomhet.
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Tabell 1. Plassering av kloratomer og IUPAC nummerering av samtlige PCB kongener
(Ballshmiter og Zell 1980). (Position of chlor atoms and IU PC numbering of PCB

congeners).
No. Structure No. Structure No. Structure No. Structure
1 2 56 2,334 111 2,3,3',5,5' 166*** | 2,3,4,4',5,6
2 3 57 2,3,3.5 112 2,3,3',5,6 167+ 2,3',4,4',5,5'
3 4 58 2,3,3.,5 113 2,3,3',5.,6 168*** | 2,3'4,4'.5',6
4 2,2 59 2,3,3,6 114=* 2,3,4,4',5 169+ 3,3',4,4',5,5
5 2.3 60 2344 115 23446 170*** | 2.2'3.3'.44'5
6 2,3 61 2,3,4,5 116 2,3,4,5,6 171 2,2',3,3',4,4',6
7 2,4 62 2,3,4,6 117 2,3,4',5,6 172 2,2',3,3',4,5,5'
8 2,4 63 2,34'5 118** 2,3',4,4'.5 173 2,2',3,3',4,5,6
9 2,5 64 2,3,4',6 119 2,3',4,4'6 174 2,2,3,3',4,5,6'
10 2.6 65 2,3.5.6 120 2.3'4.5.5 175 2.2'.3.3'.4.5'.6
11 33 66 2,344 121 2,3'4,5.,6 176 2,2',3,3,4,6,6'
12 34 67 2,3'4,5 122 2'.3,3' 4,5 177 2,2',3,3',4'5,6
13 34 68 2,3'4,5 123** 2,3,44'5 178 2,2',3,3,5,5',6
14 3,5 69 2,3',4,6 124 2',3,4,5,5 179 2,2',3,3',5,6,6'
15 44 70 23'.4'5 125 234,56 180*** | 22'.344'5.5'
16 2,23 71 2,3'4',6 126* 3,3',4,4'.5 181 2,2',3,4,4',5,6
17 2,2'4 72 2,3',5,5' 127 3,3'4,5,5' 182 2,2'.3,44'.5,6
18 2,25 73 2,3',5',6 128*** | 2,2',3,3'44' 183 2,2',3,4,4',5,6
19 2,2',6 74 2,4,4'.5 129 2,2',3,3',4,5 184 2,2',3,4,4',6,6'
20 2.3.3 75 2.4.4'6 130 2.2'.3.3'4.5' 185 2.2'.3.45.5'6
21 2,3,4 76 2',3,4,5 131 2,2',3,3',4,6 186 2,2',3,4,5,6,6'
22 . 2,3,4' 77* 3,3',4,4' 132 2,2',3,3',4,6' 187 2,2',3,4',5,5',6
23 2,3,5 78 3,3'4,5 133 2,2',3,3',5,5' 188 2,2',3,4',5,6,6'
24 2,3,6 79 3,3'4,5 134 2,2',3,3',5,6 189+ 2,3,3',4,4',5,5
25 2.3 4 80 3355 135 2.2'.3,3'.5.6 190*°** | 2.3.3'44'5.6
26 2,35 81* 3,4,4'.5 136 2,2',3,3',6,6' 191*** | 2,3,3'4,4',5',6
27 2,3',6 82 2,2',3,3'4 137%** | 22',3,4,4',5 192 2,3,3',4,5,5',6
28 2,44 83 2,2',3,3'.5 138*** | 22',3,44'5 193 2,3,3',4',5,5',6
29 24,5 84 2,2',3,3',6 139 2,2',3,4,4'.6 194*** | 22'3,3'4,4'5,5
30 24,6 85 2.2'.344' 140 223,446 195 2.2',3,3'.4.4'.5.6
31 2,45 86 2,2',3,4,5 141 2,2',3,4,5,5' 196 2,2',3,3,44.5,6
32 2,4'.6 87 2,2',34,5' 142 2,2',3,4,5,6 197 2,2',3,3,4,4,6,6'
33 2'.3,4 88 2,2',3,4,6 143 2,2',3,4,5,6' 198 2,2',3,3',4,5,5',6
4 23,5 89 2,2',3,4,6' 144 2,2',3,4,5',6 199 2,2',3,3',4,5,6,6'
35 3.34 ) 22'.34'5 145 22'.346.6 200 22'.3.3'4,5'6.6'
36 3,35 91 2,2',3,4'.6 146 2,2,34'5,5 201 2,2',3,34'5,5,6
37 344 92 2,2',3,5,5 147 2,2',3,4',5,6 202 2,2',3,3',5,5,6,6'
38 345 93 2,2',3,5,6 148 2,2',3,4',5,6' 203 2,2',3,4,4,5,5,6
39 34,5 94 2,2,3,5,6 149 2,2',3,4',5',6 204 2,2',3,4,4',5,6,6'
40 2233 95 2,2'.3.5'.6 150 2.2'.3.4'.6.6' 205*** | 2.3.3'44'5.5.6
41 2,2'.3,4 96 2,2',3,6,6' 151 2,2,3,5,5'.6 206 2,2',3,3',4,4',5,5',6
42 2,234 97 2,2,3'4,5 152 2,2',3,5,6,6' 207 2,2',3,3',4,4',5,6,6'
43 22.3,5 98 2,2.3,4,6 153**= | 2,2'4,4'55 208 2,2',3,3',4,5,5,6,6'
44 2,2'3,5 99 2,2',4,4'5 154 2,2',4,4'5,6' 209 2,2',3,3',4,4',5,5,6,6'
45 2.2'.3.6 100 22'44'6 155 22'.44'6.6
46 2,2',3,6 101 2,2'4,55 156+ 2,3,3'4,4'.5
47 2,244 102 2,2',4,5,6' 157+ 2,3,3',4,4'.5
48 22'4,5 103 2,2',4,5,6 158*=** | 2,3,3'4,4'6
49 2,2'4,5 104 2,2',4,6,6' 159 2,3,3'4,5,5'
50 2.2'46 105** 23344 160 233456
Sl 2,2',4,6 106 2,3,3'4,5 161 2,3,3'4,5,6
52 2,255 107 2,33'4'5 162 2,3,3'.4.5,5
53 2,2'.5,6' 108 2,3,3',4,5' 163 2,2,3'4'5,6
54 2,2'.6,6 109 2,3,3,46 164 2,3,3,4.5.6
55 2334 110 23346 165 2.3.3'5.5'.6

» »
Non-ortho congener’, ** mono-ortho congener,

*** di-ortho congener

* also chlorinated in both para and at least two meta positions

#
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3.7. Effekter av PCB

Toksiske effekter av PCB som vanligst er observert i forsgksdyr etter akutt og kronisk
administrasjon av PCB blandinger/enkelt PCB komponenter inkluderer vekttap,
hudforandringer, svekket immunforsvar, hormonelle og stoffskifte forstyrrelser,
kreftutvikling, neurotoksiske effekter og kanskje viktigst nedsatt forplantningsevne
(Ahlborg et al. 1992). I hvilken grad enkelte PCB kongener virker toksiske, vil i
hovedsak vare avhengig av kloreringsgrad og plassering av kloratomer pa fenylringen.
Det er strukturen (konfigurasjonen) av PCB molekylet som vil avgjere type effekt og
grad av giftighet for den enkelte kongener og det skilles mellom flate (koplanar) og
"bulkete” PCB kongener. Man har funnet at som for de polyklorerte dibenzodioksinene
og dibenzofuranene, er noen toksiske PCB effekter (f.eks. enzyminduksjon,
immuntoksisitet) knyttet til binding av PCB kongener til en cytosolisk aryl-hydrokarbon
(Ah) reseptor. Denne bindingen krever koplanarhet og narver av laterale klor pa
bifenylringen. Fra studier med individuelle PCB kongener og fra strukturlikhet med den
mest giftige dioksin (2,3,7,8-TCDD) har Safe (1990) konkludert med at PCB kongener
(77, 126, 169) som har klor substituert i begge para-posisjoner og minst to meta og
ingen ortho (non-ortho) er de mest toksiske PCB kongener. Klorering i en (mono-ortho)
eller 2 (dio-ortho) orthoposisjoner reduserer videre det toksiske potensiale p.g.a. mindre
sannsynlighet for a anta koplanar konfigurasjon. Det vil si at vi pr. i dag vet noe om
mekanismer for giftighet nar det gjelder koplanar og tildels mono-ortho PCB, mens vi vet
lite eller ingen ting om mekanismer involvert i toksisitet av di-ortho PCB. Man mistenker
imidlertid di-ortho PCB forbindelser for a vare ansvarlig for neurotoksiske effekter
observert i nyfodte individer (inkl. spebam) eksponert in utero og gjennom morsmelk.

4. KLORERTE ORGANISKE MILJOGIFTER I ISBJORN

I det folgende er forsgkt sammenfattet resultater fra miljggiftundersekelser pa isbjern fra
Svalbard, Canada og Alaska. I disse studiene ble OCs niva og sammensetning undersgkt i
spekk-vev, samt at det i enkelte av undersgkelsene ogsa ble analysert vevsprover fra
hjemne, lever og muskel. Om ikke annet er oppgitt foreligger resultatene pa fettvekt basis
(mg OCs/kg fettvekt = ppm) (Tabell 2.). Det er funnet fa arbeider i fra gronlandske
omrader (1 dyr), mens informasjon pa dette feltet mangler helt i fra russiske
nordomrader.

4.1. PCB

4.1.1. Nivaer av sum PCB

Nivaene av sum PCB (ZPCB) i prover (6-18 dyr) fra kanadiske isbjerner (n=121)
mnsamlet i perioden fra 1982 til 1984 varierte fra 4 til 8 ppm (Norstrom et al. 1988).
Resultatet viste en gkning til ca. det dobbelte i 10-ars perioden fra 1969 til begynnelsen
av 1980-tallet. Nivaene av 2 PCB i leverprover 1 noe over det som ble funnet i
spekkprevene (forholdstall=2,71). I den samme artikkelen refereres det til OC analyser
pa en isbjern fanget pa vestkysten av Grenland i 1972. Det er angitt en PCB belastning
pa hele 21 ppm i denne bjemen (Clausen et al. 1975). I et kanadisk materiale (n>40)
innsamlet rundt 1970 (1968-1972) ble det registrert store individuelle variasjoner med
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hensyn pa 2’ PCB konsentrasjoner (< 1 til 80 ppm) i forskjellige organer (Bowes &
Jonkel 1975). Muskelprover utgjorde over 50% av analysene i dette arbeidet. De
heyeste verdiene ble funnet i muskel pa unge dyr (>80 ppm), samt i lever fra eldre dyr
(>60 ppm). Det ble analysert fa spekkprover, og det bemerkes at disse prevene
sannsynligvis er hentet fra spekklag pa nedre del av bakfoten. Nivaene i disse
spekkprovene (n=9, 2-15 ppm) var sammenlignbare med det som ble funnet av Norstrom
et al. (1988) pa 1980-tallet. Det ble registrert relativt lave 2PCB konsentrasjoner i
hjemeprover (<1ppm). En melke-prove inneholdt relativt heyt niva (18 ppm) (Bowes &
Jonkel 1975). Lentfer (1976) viser til store variasjoner i prover fra Alaska (n=77)
innsamlet i 1970 og 1972. Praver fra 2 til 15 dyr (totalt 8 prever) var slatt sammen for
analyse, og 2 PCB varierte mellom < 2 ppm og 25 ppm. Alle analysene fra 1970 viste
nivaer pa over 10 ppm (vatvekt), mens 1972 materialet viste ca. 10% av dette. I
motsetning til 1970 materialet ble 1972 resultatene angitt pa fettvekt basis. Geografisk
var omradene sammenlignbare, men 1970 materialet inneholdt faerre ungdyr (n=5, <5 ér,
mens 1972 hadde n=23, <5 ar) (Lentfer 1976). I dette arbeidet ble det ogsa analysert pa
vevsprover av hjeme, lever og muskel. Resultatene viste relativt lave nivaer (<1 ppm).
Omregnet pa fettvektbasis vil konsentrasjonene av hjerneprovene fra 1970 ligge pa
mellom 3 og 4 ppm.

I over 10 ar har man fra Svalbard rutinemessig innsamlet isbjernmateriale fra dyr som er
skutt eller funnet dede. Norheim et al. (1992) analyserte spekk og leverprover fra dette
materialet (n=24, 1978-1989). Nivaene varierte fra 2,6 til 90 ppm (gj.snitt=15 ppm for
dyr<2 ar (n=3), og gj.snitt=31 ppm for dyr>2 ar (n=7)) i spekkprever, og 0,1 til 78 ppm
(gj.snitt=12 ppm for dyr<2 ar (n=5), og gj.snitt=13 ppm for dyr>2 ar (n=16)) i
leverprover. Det papekes at nivaene i denne undersokelsen er angitt pa vatvekt basis.
Dette vil spesielt vare utslagsgivende i forbindelse med malinger i lever, hvor en vil se en
dramatisk nivaelaing viss dataene blir fremstilt pa fettvekt basis. Resultatene viste ingen
vesentlige endringer av OC nivaet i denne 10 ars perioden (1978-1989). Det ma her
presiseres at materialet var heterogent med hensyn pa viktige biologiske parametere, og
er saledes lite egnet til a avslere temporale endringer.

4.1.2. Arts-spesifikk OCs metabolisme

Ved a studere og sammenligne PCB mensteret mellom arter er det fremkommet en del
kunnskap om artsforskjeller med hensyn pa evnen til & metabolisere og omdanne ulike
kjemiske strukturer. Slik kunnskap er viktig for vurdering av mulige effekter ved PCB
belastning,

Marine pattedyr ser ikke ut til 4 kunne metabolisere PCB kongener med klorsubstitusjon
i2,5-eller 2,3,6- seter, med 2,4,5-klorsubstitusjon pa den andre phenylringen (ex. PCB
nr. 52, 101, 149) (Muir et al. 1988). Tanabe et al. (1988) antyder at denne forskjellen
grunner i at marine pattedyr enten har redusert eller mangler bestemte induserbare MFO
(mixed-function oxidase) enzym-systemer (P450 CYP1A, CYP2B). PCB kongener som
ser ut til 4 bioakkumuleres i pattedyr, som PCB nr. 118, 138, 187, 183 og 196
forekommer i et relativt lavere forhold i isbjerm enn i ringsel (Muir et al. 1988). PCB
mensteret i isbjern viser seg a vare spesielt, og forskjellig fra andre marine og terrestre
pattedyr (Boon et al. 1991, Norheim et al. 1992). I isbjom er de betydeligste kongener
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klorsubstituert i minst 2,4,2°,4",-seter (ex. PCB nr. 99, 138, 153, 170, 194), og foreligger
ihovedsak som enten hexa- eller heptaklor bifenyler, mens ingen trikloro- og kun fa
tetraklorobifenyler er registrert (Muir et al. 1988, Norheim et al. 1992). I ringsel er dette
forskjovet, og hovedandelen av 2PCB foreligger som penta- og hexaklor bifenyler (Muir
et al. 1988). En undersekelse fra Kanada viste at seks PCB kongener utgjorde hele 93%
av 2 PCB (PCB nr. 99, 153, 138, 180, 170 og 193) i isbjerm, hvorav PCB nr. 153, 180
og 170 utgjorde ca. 70% (Norstrom et al. 1988). I en liknende undersgkelse fra
Svalbard, der bare en av PCB kongeneme var byttet ut (PCB nr.193 mot PCB nr.194)
var den tilsvarende prosentandelen sammenlignbar (87%) (Norheim et al. 1992). Isbjern
kan metabolisere PCB kongener med ikke-klorerte para-seter, ikke-klorerte meta- og
ortho- nabo seter, eller med begge ortho-setene klorsubstituert pa en av phenylringene
(Norstrom et al. 1988). Dette tyder pa at isbjorn har en enda sterre evne til a
metabolisere PCBs enn ringsel spesielt med hensyn pa enkelte bulkete PCB kongener.
Fremmedstoffimetaboliserende enzymsystemer er imidlertid kun fragmentarisk kartlagt
(Boon et al. 1991).

En biomagnifikasjonsfaktor pa under 1 (BMF < 1) fra ringsel til isbjorn for >DDT
(Norstrom et al. 1988) og p,p'-DDE (Muir et al. 1988), tyder pa at isbjern har en
usedvanlig metabolsk kapasitet med hensyn pa DDT komponenter i forhold til andre
undersgkte pattedyr. Liknende observasjoner ble gjort for dioxin og furan kongener i et
arbeid av Norstrom et al. (1990). Biomagnifikasjons-faktoren 1a pa under eller lik med 1
(BMF < 1) fra ringsel til isbjern for dioxin kongener (PCDDs), mens det ikke ble funnet
malbare nivder av dibenzofuraner (PCDFs). Dette tyder pa at isbjern kan omsette disse
fremmedstoffene.

4.2. Dioxiner og dibenzofuraner

Det foreligger relativt fa arbeider pa disse kjemikaliene i isbjern. Dioxin kongener
(TCDD og OCDD) ble funnet i bade prover av spekk og lever (Norstrom et al. 1988).
Materialet er nermere beskrevet under kapitel 4.1.1. Nivaene av TCDD la mellom
deteksjonsgrensen (0,002 ppm) og 0,0037 ppm vétvekt, mens tilsvarende for OCDD 13
niviene mellom deteksjonsgrensen (0,008 ppm) og 0,0043 ppm vétvekt. Dibenzofuraner
(PCDFs) ble ikke funnet i noen av isbjermprevene (Norstrom et al. 1990).

4.3. DDT

Det er ovenfor antydet at isbjorn syntes a ha en usedvanlig metabolsk kapasitet med
hensyn pa DDT komponenter i forhold til andre undersgkte pattedyrarter (kap. 4.8.2.).
Dette gjenspeilesi de relativt lavere nivaene av forholdstallet >DDT/ZPCB en finner i
isbjomn i forhold til det som blir funnet i andre arter fra de samme omradene. Materialet
som er beslarevet av Norstrom et al. (1988) under PCBs kapitlet, ble ogsa analysert med
tanke pa andre organokloriner. Nivdene av 2DDT i spekk varierte fra 0,12 til 1,19 ppm.
I provene fra 1969 utgjorde DDT (sannsynligvis p, p- DDT) en forholdsvis sterre andel
av 2>DDT enn ca. 10 ar senere, mens DDT totalt sett kun ble funnet i sma mengder.
Mesteparten av 2DDT ble registrert som DDT metabolitten, DDE. Pa fettbasis ble det
registrert over 10 ganger sa hoye 2 DDT nivaer i leverprover i forhold til det som ble
funnet i spekkpravene (forholdstall=13,0) (Norstrom et al. 1988). DDT komponenten
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o,p -DDT ble registrert i polartorsk (muskel), men ble ikke funnet i malbare mengder i
spekkprover fra hverken ringsel eller isbjern (Muir et al. 1988). Det ble funnet ca. 10
ganger si hpye nivaer av > DDT i lever som i spekk sammenliknet pa fettbasis (Norstrom
et al. 1988). Bowes & Jonkel (1975) analyserte spekk, lever, muskel, hjeme og
melkeprever med hensyn pa p, p-DDE og p, p-DDT metabolitter. Materialet er nzermere
beskrevet under kapitel 4.1.1. Nar en sammenlikner nivaene pa fettbasis, ble de hoyeste
konsentrasjonene registrert i muskel og leverprever, med henholdsvis ca. 2 ppm og 4,5
ppm for p, p-DDE metabolitten. I spekk varierte nivaene av p, p-DDE fra 0,13 til 1,04
ppm, mens p, p-DDT metabolitten varierte fra det halve til det dobbelte av tilsvarende

p, p-DDT verdi (Bowes & Jonkel 1975).

I et isbjornmateriale fra Alaska er det rapportert om relativt lave verdier av tre DDT
metabolitter (Lentfer 1976). Prover fra spekk, lever, muskel og hjeme ble undersekt.
Materialet er ellers nermere beskrevet under kapitel 4.1.1. Hverken DDE, DDD eller
DDT metabolitter ble funnet i muskel prevene, mens DDD metabolitten kun ble registrert
i leverprovene. Nivaene for disse varierte fra 0,04 til 0,21 ppm. Det ble ikke funnet
markerte forskjeller mellom DDT metabolitter i hjemeprever. Nivaene varierte fra 0,01
til 0,03 ppm vatvekt. Fettinnholdet i disse provene varierte fra 11 til 15 prosent. I
spekkprovene fant man derimot relativt haye DDT verdier i forhold til de to andre
metabolittene. Konsentrasjonene av DDT varierte mellom 0,03 og 0,64 ppm (fettvekt),
som var likt med eller opp til det dobbelte av DDE nivaene.

I leverprover fra Svalbard materialet (Norheim et al. 1992) ble det ikke funnet malbare
mengder av o,p - eller p,p’-TDE, mens det i 2 av prevene ble detektert bade p,p’- og
o,p -DDT med verdier pa henholdsvis 0,06-0,10 og 0,1-0,4 ppm (vatvekt). Disse DDT
komponentene ble ogsa registrert i spekkprover i konsentrasjoner pa henholdsvis 1 til 5
ppm og 6 til 13 ppm (vatvekt). Med hensyn pa den viktigste DDT metabolitten, DDE,
varierte nivaene fra <0,1 til 3,4 ppm vatvekt (gj.snitt=1,30 ppm for dyr<2 ar (n=3), og
gj.snitt=0,75 ppm for dyr>2 ar (n=7)) i spekkprover, og <0,1 til 0,5 ppm vatvekt
(gj.snitt=0,12 ppm for dyr<2 ar (n=5), og gj.snitt=0,18 ppm for dyr>2 ar (n=16)) i
leverprever (Norheim et al. 1992). Clausen et al. (1975) har i en undersgkelse fra
Gronland analysert OCs nivaer i en isbjorn. Det ble funnet 1,25 p, p-DDE i spekkprgven.

4.4. Klordan-gruppen

Nest etter 2PCB, ble de hoyeste OCs verdiene registrert for > -klordan (Norstrom et al.
1988). Materialet er n@rmere beskrevet under kapitel 4.1.1. I spekkprever varierte 3 -
klordan konsentrasjonene fra 1,81 til 6,09 ppm. Den mest betydelige komponenten var
oksyklordan med hele 63% av 2 -klordan (Norstrom et al. 1988). Transnonaklor utgjorde
hele 30-40% av Y -klordan i ringsel, men kun 9% i isbjern. Heptaklor epoxide utgjorde
7% bade i teknisk klordan og i X -klordan i isbjern spekk, mens nonachlor-3 gket fra 1% i
tekninsk klordan til 16% av > -klordan i spekkprovene. Pa fettbasis ble det registrert over
10 ganger sa hagye > -klordan nivier i leverpraver i forhold til det som ble funnet i
spekkpravene (forholdstall=14,4) (Norstrom et al. 1988). I leverprover fra Svalbard ble
det funnet relativt hoye verdier av den mest betydelige klordan metabolitten, oksyklordan
(Norheim et al. 1992). Konsentrasjonene varierte fra 5,0 til 18,8 ppm vatvekt, med en
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gjennomsnitts verdi pa 8,5 ppm vatvekt (n=7). Materialet er n®rmere beskrevet under
kapitel 4.1.1. Bade heptaklor og heptaklor epoxide ble detektert i disse leverprevene
(n=7) med varierende konsentrasjoner fra 0,4 til 2,3 ppm vatvekt. Gjennomsnittsverdiene
12 pa henholdsvis 1,2 og 0,8 ppm vatvekt (Norheim et al. 1992). Clausen et al. (1975)
fant ikke registrerbare mengder av heptaklor i en isbjern prove fra Grenland. Derimot ble
det funnet 0,49 ppm heptaklor epoksyd, som er en metabolitt av heptaklor.

4.5. Drin-gruppen

I et isbjormmateriale fra Kanada (Norstrom et al. 1988), ble det i spekk funnet dieldrin
konsentrasjoner fra 0,17 og 0,96 ppm. Materialet er nermere beskrevet under kapitel
4.1.1. Pa fettbasis ble det registrert over 10 ganger sa haye dieldrin nivaer i leverprever i
forhold til det som ble funnet i spekkprovene (forholdstall=14,1) (Norstrom et al. 1988).
Ileverpraver fra Svalbard (Norheim et al. 1992) ble det ikke funnet malbare mengder av
aldrin, mens dieldrin ble funnet i konsentrasjoner fra 0,5 til 1,2 ppm vatvekt, med en
gjennomsnittsverdi pa 0,8 ppm vatvekt (n=7). Lave endrin og dieldrin nivéer (< 0,1 ppm)
iisbjomn fra vestre og nordre del av Alaska er rapportert i Lentfer (1976). Fra Gronland
er det rapportert om hele 3,06 ppm aldrin i en spekkprave fra isbjorn (Clausen et al.
1975).

4.6. HCH

I et isbjornmateriale fra Kanada (Norstrom et al. 1988), ble det i spekk funnet ##HCH
konsentrasjoner fra 0,30 og 0,87 ppm. Materialet er n&ermere beskrevet under kapitel
4.1.1. Pa fettbasis ble det registrert omtrent like haye HCHs nivéer i leverprover i forhold
til det som ble funnet i spekkprovene (forholdstall=1,15) (Norstrom et al. 1988). I
leverprovene ble det kun registrert forekomster av ##-HCH metabolitten, mens opp til
29% av 2HCH i spekkpravene ble registrert som B-HCH (Norstrom et al. 1988). I
leverpraver (n=7) fra Svalbard (Norheim et al. 1992) ble det ikke funnet malbare
mengder av a- eller gamma-HCH, mens nivaene av 3-HCH metabolitten varierte mellom
0,5 og 4,2 ppm vatvekt, med en gjennomsnittsverdi pa 1,4 ppm vatvekt (Norheim et al.
1992). Clausen et al. (1975) fant ikke registrerbare mengder av hexaklorcyklohexan
(HCH) i en isbjern preve fra Grenland.

4.7. Andre

Hexaklorbenzen (HCB) var dominerende blant klorbenzener (CBs) og representerte ca.
75% av CBs i isbjermprover fra Canada. I en samlepreve pa 10 dyr fra Barrow Strait
(1982) ble >-CBs milt til 0,34 ppm vatvekt (Muir et al. 1988). I en undersgkelse av
Norstrom et al. (1988) varierte konsentrasjonene av >-CBs i spekkprover fra 0,19 til
0,40 ppm. I spekkprever fra Svalbard (Norheim et al. 1992) ble det registrert hayere
HCB verdier i ungdyr enn i voksne dyr. Nivaene varierte fra <0,05 til 1,5 ppm vatvekt
(gj.snitt=0,54 ppm for dyr<2 ar (n=3), og gj.snitt=0,12 ppm for dyr>2 ar (n=7)) i
spekkprover, og <0,01 til 0,11 ppm vatvekt (gj.snitt=0,02 ppm for dyr<2 ar (n=5), og
gj.snitt=0,02 ppm for dyr>2 ar (n=16)) i leverprover (Norheim et al. 1992). Toxaphene
ble i en kanadisk undersekelse registrert i polartorsk, men ble ikke funnet i méalbare
mengder hverken 1 ringsel eller isbjern (Muir et al. 1988).
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4.8. Oppsummering

I isbjern er det registrert falgende organokloriner: PCBs, DDTs, HCHs, klordan og
klordan metabolitter, dieldrin, aldrin, HCB, heptaklor og heptaklor epoksyd, og dioxiner.
Nivaene av disse miljogiftene er beskrevet i studier fra Alaska (Lentfer 1976), Kanada
(Bowes & Jonkel 1975, Norstrom et al. 1988, Muir et al. 1988), Grenland (Clausen et
al. 1975) og Svalbard (Norheim et al. 1992). I tillegg til OCs nivaer i spekkvev, har
enkelte av arbeidene ogsa henvist til OCs konsentrasjoner i lever, muskel, hjene og/eller
morsmelk. Norstrom et al. (1988) angir et forholdstall mellom OCs nivaer i lever og
spekk, og viser at HCHs og HCB er likt fordelt i begge vev i henhold til fettinnhold,
mens 2 DDT, > -klordan og dieldrin i mye sterre grad ble konsentrert i leverprevene.
Forholdstallet for 2’PCB viste en mellomting av dette, og forekommer i ca. dobbelt sa
heye konsentrasjoner i leverprever. Bowes & Jonkel (1975) viser til haye 2 PCB nivaer i
en enkel morsmelkpreve (18 ppm), samt meget haye verdier i enkelte prover av lever og
muskel (60-80 ppm).

Undersgkelsene viser at >PCB nivaene i prover av isbjemspekk er mer enn ti ganger
heyere enn nivaene av andre OCs. De hayeste verdiene av 2 PCB (90 ppm) er registrert i
dyr fra Svalbard (Norheim et al. 1992). Av de andre organoklorinene, har det vist seg at
2 -klordan, og i s@rdeleshet oxyklordan, utgjer en betydelig andel av 32 OCs. Til sammen
kunne > PCB og > -klordan utgjere hele 80% av organoklorinbelastningen (3 OCs), mens
2DDT verdiene la pa kun ca. 10% av 2 PCB konsentrasjonene (Norstrom et al. 1988).
De relativt lave niviene av DDT metabolitter, og i serdeleshet DDE, som er registrert i
isbjern, indikerer at denne arten kan kvitte seg med disse fremmedstoffene.
Biomagnifikasjonsfaktor (BMF) pa fettvekt fra ringsel til isbjern ble regnet ut til a vaere
under en for >DDT (BMF<1), og ca. atte for > PCB og > -klordan (BMF = 8)ien
kanadisk undersekelse (Muir et al. 1988). Tilsvarende ble det fra Svalbard rapportert om
BMF verdier under en for p,p’-DDE (BMF<1) (Norheim et al. 1992). Enkelte PCB
kongener som bidro betydelig til >PCB iringsel, ble funnet kun i sma mengder, eller
forekom ikke i det hele tatt i isbjornprevene. Dette tyder pa at isbjern metaboliserer
disse PCB forbindelsene. Dette gjelder PCB kongener som er klorsubstituerte i 2,5,-
3,4,- eller 2,3,5-posisjoner eller tilsvarende uten kloratomer hverken i para seter, eller i
ortho-meta nabo seter (Norstrom et al. 1988).

Over ca. en ti ars periode, fra slutten av 1960-tallet til begynnelsen av 1980-tallet, fant
Norstrom et al. (1988) en markert nivagkning av > -klordan (4X), PCB (2X), >HCH
(2X) og dieldrin (2X) i isbjern, mens nivaene av > DDT forble uforandret.
Selundersgkelser fra andre omrader i kanadisk Arktis fra den samme perioden, viser en
motsatt tendens, med over halvering av > PCB og >DDT nivaer i ringsel, grenlandsel og
havert (Addison et al. 1984, Addison and Zinck 1986). Tolkningsmensteret er
komplisert. I tillegg til at det er benyttet forskjellige analysemetoder papeker Norstrom et
al. (1988) mange faktorer som kan pavirke resultatene, sa som forskjeller pa spekk og
kondisjonsforhold, forskjellig fortilgang mellom periodene og/eller en gket konsentrasjon
av OCs i sel fra disse omradene i 1982-1984 (Norstrom et al. 1988). En gket bruk av
klordanprodukter etter DDT restriksjonene i USA tidlig pa 1970-tallet, forklarer den
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sterke stigningen av ###-klordan konsentrasjoner i isbjernprovene i denne perioden. Det
ble ogsa registrert et ca. dobbelt sa hayt forholdstall mellom > PCB/2DDT (fra 12 til 21)
i isbjernprevene, mens forholdstallet mellom DDT/DDE sank betraktelig (Bowes &
Jonkel 1975, Muir et al. 1988). Dette tyder pa en redusert bruk av DDT pesticidet i
denne perioden.

Det ble registrert geografiske forskjeller med gkende OCs konsentrasjoner i
isbjemprever fra nord til ser i kanadisk Arktis (Norstrom et al. 1988). Dette
sammenfaller med atmosfzriske malinger og sneprover fra disse omradene. Det ble ogsa
funnet en gkning i > -klordan, >DDT og dieldrin konsentrasjonene fra vest mot est ved
ca. 70°N (Kanada), mens nivaene av 2 PCB ikke viste denne tendensen (Norstrom et al.
1988). En vil derimot finne en gkning av 2 PCB konsentrasjoner fra vest mot ost ved a
sammenligne isbjerndata fra henholdsvis Kanada og Svalbard (Norstrom et al. 1988,
Norheim et al. 1992). Dette overenstemmer med et studie av Norstrom et al. (1990), der
nivder av de mengdemessige mest betydelige PCB kongener (ikke spesifisert) i ringsel fra
bade Kanada og Svalbard sammenlignes. Det ble i det sistnevnte materiale registrert
dobbelt sa hoye verdier. Dette tyder pa at det eksisterer en ost-vest gradient for disse
PCB forbindelsene. Det ma papekes at en ved slike sammenligninger ber vare klar over
bade de biologiske variasjoner og eventuelt forskjeller i analysemetodikk.
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5. UTVALGTE EFFEKTSTUDIER PA LABORATORIEDYR

Vi har valgt a prioritere forskningsarbeider som beskriver effektstudier pa pattedyr
innenfor felter som omhandler reproduksjonsforstyrrelser, forstyrrelser av det endokrine
system, forstyrrelser i forbindelse med vitamin A metabolisme, samt pavirkning av
immunforsvaret. Resultater fra laboratorieforsek pa mus, rotte, marsvin, mink og ape er
samlet inn under dette kapitlet, og refereres i denne artsrekkefolgen under hvert
underkapittel.

Neurotoksiske effekter/adferdsforstyrrelser og utvikling av svulst/kreft herer i hoyeste
grad med under en risikovurdering av PCB og andre organokloriner. Imidlertid er det
praktisk vanskelig a studere eventuelle skade-effekter forbundet med disse i naturlige
populasjoner av f.eks. isbjorn, og det foreligger ikke feltundersekelser innenfor disse
fagfelt. Vi har derfor valgt ikke a referere/diskutere dette i denne rapporten.

Det er flere grunner til a vare forbeholden med a ekstrapolere resultater fra
laboratorieforsek til forhold in natura. Det er sjelden at man undersgker de samme
artene. Modellforsgkene utferes som regel pa laboratoriedyr (oftest mus eller rotte),
forsgksperiodene er relativt korte, og kjemikaliedosene som benyttes ligger ofte over det
en finner i naturlige sammenhenger. I tillegg analyseres det som oftest pa enkeltstoffer i
laboratorieforsgk, mens i biota forekommer flere OCs altid samtidig i et
kjemikaliekompleks. Dette kompliserer tolknings-mulighetene. Det foreligger relativt fa
forskningsarbeider med hensyn pa synergistiske og antagonistiske effekter av klorerte
organiske miljogifter. Man har ogsa relativ liten kunnskap om langtidseffekter av disse
fremmedstoffene.

5.1. Reproduksjonstoksisitet

5.1.1. PCB

Watanabe og Sugahara (1981) har i museforsegk vist til mulig effekt-forskjeller mellom
oral og subkutan tilfering av teknisk PCB. Det ble gjort forsek med subkutane
injeksjoner av 0,05 ml av PCBs (Kanechlor-500) i 95% ethanol fra sjette drektighetsdag
og videre i 10 dager utover i drektighetsperioden. Antall tilfeller av dpen gane i
ungekullene viste en doseavhengig respons. Totaldosene 13 pa mellom 10 og 50 mg PCB
(Kanechlor-500).

Effekter knyttet til fosterutviklingen hos mus ble undersgkt av Bimbaum et al. (1985).
Arbeidet antyder synergisk effekt mellom enkelte PCB kongener og dioxinet 2,3,7,8-
TCDD. Undersgkelsen viste til en 10 dobling av antall dpen gane i musefoster nar
2,3,7,8-TCDD (0,012 ppm) ble kombinert med PCB nr.156 (40 og 80 ppm) i mordyr.
Kun 2,3,7,8-TCDD injeksjon ga signifikant fzerre kasus, mens ingen effekt ble funnet ved
kun PCB nr.156 injeksjon. Kombinasjon av 2,3,7,8-TCDD og PCB nr.153 ga ingen
signifikant forskjell fra 2,3,7,8-TCDD administrert alene. Signifikant gkning av ratio
levervekt/kroppsvekt ble registrert i injiserte mordyr sammenlignet med kontrollgrupper.
Ingen signifikante forskjeller ble funnet mellom prevedyr og kontrollgrupper med hensyn
pa vekt og antall av levende foster, dede foster eller vekt av placenta.
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Linzey (1988) viser til kroniske effekter av PCBs hos mus. I foden ble det tilsatt 10 ppm
PCB:s, bade i forste og annen generasjon. Resultatene tyder pa at dyrene i annen
generasjon hadde lavere fekunditet i forhold til bade kontrollgruppene og PCB
behandlete mordyr i forstegenerasjon. Forfatterne ser ikke bort i fra at forsgksoppsettet
kan ha pavirket resultatene. Selv om det var lik fodselsvekt i kontrollgruppene og
forspksdyrene (1- og 2- generasjon), ble ungeveksten redusert etter 4, 8 og 12 uker i
ungekull fra PCB behandlede forste og annen generasjons medre. I tillegg ble det funnet
redusert vektekning av ovarier og uterus etter 8 og 12 uker. Ingen forskjeller ble funnet
med hensyn pa testikkelvekt.

I museforsgk viser Biegel et al. (1989) at enkelte PCB kongener (PCB nr.52 og PCB
nr.153, samt Aroclor 1254) er antagonister i forhold til effekten av 2,3,7,8-TCDD
(dioxin kongen) i forbindelse med dannelse av apen gane i nyfedte museunger. Dette
viser seg 4 vaere doseavhengig, og det forbindes med affinitet og binding til aryl
hydrokarbon reseptoren (Ah-reseptor). Konklusjonene her er noe motstridende i forhold
til resultater fra Bimbaum et al. (1985).

I forsek pa mus, viser Marks et al. (1989) signifikant gkning av misdannelser i musunger
ved fortilsetting av PCB nr.77 til mordyr ved doser pa 4, 8, 16, 32 og 64 ppm,
henholdsvis med 7.2%, 9.8%, 25.4%, 50.0% og 75.0%. I kontrollgrupper ble det
registrert ca. 1% misdannelser. Av pavisbare effekter var det apen gane og
hydronephrosis som dominerte. Hverken PCB nr.80 eller TMB (tetrametylbifenyl) viste
noe utslag pd mordyr eller pa kull ved hayeste dose (65 ppm/dag). TMB viste at en ikke
halogenert klor substituering av et bifenyl i posisjonene 3 og 4 pa PCBs fenylringer, ikke
forer til lilmende effekter som etter en PCB nr.77 eksponering. PCB nr.77 er et non-
ortho-klorert PCB kongen med klor substituert i posisjonene 3 og 4.

Radioaktivt merket teknisk PCB (KC-600) ble tilfort hunnrotter i doser pa 10 ppm/uke
over 4 uker for parring (Takagi et al. 1986). I hovedsak viste forseket overferinger av
PCBs i utero og via melken til neste generasjon. I gjennomsnitt ble ca. 0,003% av PCBs
i mordyr overfort til fetus, mens inntil 5% av PCB i mordyret ble overfort til ungene via
melken. Gjennomsnittnivaene i melken 13 pa 1,84 ppm. Det ble ikke vist til effekter pa
foster eller unger.

I et arbeid av Sager et al. (1987), ble hannrotter tidlig postnatalt tilfort forskjellige
konsentrasjoner av PCB produktet Aroclor 1254 (PCB1=8 ppm, PCB2=32 ppm og
PCB3=64 ppm). Disse ble krysset med hunndyr som ikke var PCBs behandlet.
Resultatene ga statistisk faerre embryoer og et redusert antall av befruktede egg som
festet seg i livmoren sammenlignet med kontrollgrupper, og ogsa med en gruppe dyr som
fikk lavere kosttilfersel. Det ble ikke funnet signifikante forskjeller i antall spermier
mellom forsgksgruppene. Forfatterne diskuterer mulige PCB pavirkninger i forbindelse
med spermcellenes bevegelse og motorikk.

I en undersekelse utfort pa marsvin (Lundkvist 1990), ble Clophen A50 (2,2 mg) tilfert
in utero og via melken. Disse dosene ble tilfert mordyr under drektighetsperioden fra dag
18 til dag 60, og tilsvarte mellom 1,8-3,2 mg/kg kroppsvekt. Ungekull fra disse viste en
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langsommere vekst og en forsinket kjennsmodning i forhold til kontrollgrupper. Ved tre
maneders alderen var testikkelvekten signifikant lavere i hanner fra medre som hadde fatt
tilfert PCBs. Det ble ikke funmet signifikante forskjeller med hensyn pa testosteronniva
mellom gruppene.

I forsgk utfert pa marsvin (Brunstrem et al. 1982) ble det vist at 2,2 mg Clophen
AS50/dag tilsatt i foden fra dag 16 til dag 60 under drektighetsperioden, ga statistisk
lavere kullsterrelse i forhold til kontrollgrupper. Kun 2 av 18 drektige dyr bar hele kull,
mens 4 dyr aborterte foster mellom dag 50 og dag 55 av drektighetsperioden.

Aurlich & Ringer (1977) viser gjennom flere forsgk at mink er spesielt folsom ovenfor
PCB pavirkning. Det ble registrert liten appetitt, fettlever, nedbrytning i nyrevev og
svulster i tarmsystemet i forsoksdyrene. Nar det ble tilfert doser pa over 5 ppm Aroclor
1254/dag i foret (dagsrasjoner pa ca. 150 g) i to maneder for befruktning, ga dette
dramatiske utslag pa antall levendefodte unger, med opp til 100% dedelighet. PCB
nivdene i spekkvev fra disse dyrene er ikke oppgitt. Noen av hunndyrene fra disse
forsekene ble krysset med hanner fra kontrollgrupper, etter a ha blitt foret pA normalkost
i ca. ett ar. Flere av medrene bar frem levende unger. Forfatterne papeker at om man
slutter 4 tilfore PCBs i kostholdet, vil PCB pavirkning i forbindelse med reproduksjon
ikke vare av varig art.

I minkforsek viste Backelin & Bergman (1992) effekter med hensyn pa fosterutvikling.
Det ble tilsatt Aroclor 1254 (1,64 mg/dag), Clophen A50 (2 mg/dag) eller tilsvarende
forskjellige blandinger av 0-, 1- og 2-4-ortho CBs i foden til drektige dyr i ca. 80-96
dager. Dette ga utslag pa kullsterrelse. Clophen A50 tilforsel viste seg a gi sen fosterded
og corporea lutea i uterus, mens Aroclor 1254 medferte hoy frekvens av tidlig fosterded
med for det meste corporea albicantia i uterus. Det antydes effekt og virkning i forhold til
det hormonelle system, hvor ubalanse kan pavirke drektighetsforlopet.

Reproduksjonssuksess hos 160 hunn mink som fikk tilfert forskjellige PCB
sammensetninger, ble undersgkt (Kihlstrom et al. 1992). Doser pa 2 mg Clophen A50
eller 1,64 mg Aroclor 1254 / dag, senket antall levendefodte og senket
gjennomsnittsvekten hos nyfodte, uten samtidig a endre pa implantasjonsraten. Storst
betydning i forhold til reproduksjonsforstyrrelser ble relatert til 0- og 1-ortho CBs
gruppene. Ved itillegg a tilsette 2-4-ortho CBs i andre PCBs fraksjoner, sker den
toksiske effekten.

Truelove et al. (1990) utforte en storre undersgkelse pa ape (Malaca mulatta) i et
langtidsstudie som strakte seg over flere dr. Doser pa 0, 5, 20, 40 og 80 ###g Aroclor
1254/kg/dag viste etter 2 ar gjennomsnittskonsentrasjoner i spekk (fett vev) pa
henholdsvis 0,79, 7,8, 22,6, 47,7 og 85,3 ppm fett vekt (standardavik pa 40-50%). Liten
eller ingen effekt ble funnet mellom gruppene med hensyn pa menstruasjons syklus eller
dens varighet, heller ikke ble det funnet forandringer i progesteron eller gstrogen
syntesen.
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5.1.2. DDT

I et rotte-studie (Sprague-Dawlay) av Kombrust et al. (1986) ble det vist at p,p'-DDE
ikke pavirker amming eller vekst av ammende kull ved en dose pa: 10 mg p,p'-DDE/kg
5 dager/uke i 5 uker for fodsel og under forsgket.

Juberg et al. (1991) viser til en gket frekvens av uterus sammentrekninger etter o,p'-DDT
pavirkning in vitro. Det tyder pa at det kan vare en gstrogen effekt av dette pesticidet,
som igjen kan ha sammenheng med for tidlige fadsler. Det samme forskerteamet (Juberg
et al. 1992) viser at den gstrogene effekten til 0,p'-DDT ikke er bundet eller avhengig av
prostaglandin Ey (PGE?) frigjering, som ogsa stimulerer muskelsammentrekninger i
uterus, eller i et direkte gstrogen reseptor-bundet forhold. Videre er det vist at dette
pesticidet pavirker ione-transport over nerve membraner.

5.1.3. Klordan-gruppen

I et museforsek viser Blash et al. (1987) en doserelatert effekt i testikler, med hemmning
av spermatogenesen. Undersgkelsene baserte seg pa diameter maling av et viss antall
spermledere (15), samt prosentvis gdelagte spermledere og histologiske forandringer i
vev. Dosene som ble gitt oralt (teknisk klordan), var pa 100 og 300 ppm kroppsvekt,
tilsvarende 0,08 og 0,25 mg/dag i 30 dager.

Etter eksponering med heptaklor ble det funnet en selektiv konsentrering i
kjonnsorganene (Amita Rani ef al. 1992). En lavere karbon anhydrase aktivitet ble
registrert i blodet (doseavhengig). Dette kan innvirke pa pH-verdien i det hunnlige
kjennsorgan, og derved pavirke forplantningsevnen.

5.1.4. Drin-gruppen

I forsek med mus og rotte viser Kavlock et al. (1981) til artsforskjeller med hensyn pa
folsomhet og reaksjon i forhold til endrin. Det ble ikke pavist teratogen effekt i mus eller
rotte ved vedvarende fortilsetting under drektighetsperioden. Selv ved tilfering av
toksiske doser til mordyret, ble det ikke observert teratogen effekt pa avkom. I avkom
fra begge arter ble det registrert levervektokning og senket gking av kroppsvekten i
forhold til kontrollgrupper.

I bukhulen pa rotte ble det injisert 150 ###g/kg/dag aldrini 13 og 23 dager (Chatterjee et
al. 1988). Konsentrasjonen av testosteron i plasma sank suksessivt, og det ble registrert
vektreduksjon i kjennskjertler. Andre artikler som siteres antyder nedsatt spermvolum
forbundet med dette pesticidet. I den samme undersgkelsen sank testikulert 3 3-HSD og
17 B8-HSD (hydroxysteroid dehydrogenaser), mens cholesterol konsentrasjonen gket.
Dette tyder pa en nedsatt steroidogenese og testosteron syntese.

I rotteforsek injiserte Castro et al. (1992) 1 mg aldrin/kg gjennom hele
drektighetsperioden. Det ble registrert en senere utvikling av tenner og av testikler, samt
adferdsavvik i kull fra aldrin behandlede mordyr. Dette gjaldt bade nyfadte unger og dyr i
voksen alder (etter 90 dager).
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5.1.5. HCH

Chadwick et al. (1988) injiserte 0.069 mmol gamma-HCH/kg/dag (lindan) i hunnrotter.
Hunndyr fra disse medrene fikk tilfort opp til 40 mg gamma-HCH/dag via foden, og det
ble pavist en doseavhengig respons med signifikante utslag i gruppene som fikk tilfort
over 20 mg/dag. Av effekter ble det registrert forsinket kjennsutvikling, endret gstrogen
syklus, vekt reduksjon av hypofysen og uterus, samt et gket matinntak. Det antydes at
lindan kan ha en antigstrogen effekt.

5.1.6. Andre
Det ble ikke funnet effektstudier i forbindelse med reproduksjonstoksisitet med andre
OCs enn de som er beskrevet ovenfor.

5.1.7. Oppsummering

Med hensyn til reproduksjonstoksisitet i forseksdyr som mus, rotte, marsvin, mink og
ape, ble det i flere arbeider registrert redusert vekst i ungekull og forsinket
kjonnsmodning (PCBs, aldrin, HCH,), samt reduserte ungekull (PCB). Oket andel av
misfoster (dpen gane) ble funnet ved tilferte kombinasjoner av enkelte PCB kongener
med dioxin (2,3,7,8-TCDD). Hemning av spermatogenese (klordan), nedsatt
steroidogenese og testosteron syntese (aldrin), samt endring i spermiecellenes motorikk
(PCB) er diskutert i flere av artiklene. Det kan tyde pa at o,p’-DDT (@strogen effekt) og
en av HCH isomerene (anti-gstrogen effekt) virker antagonistisk. En oppkonsentrering
av heptaklor i reproduksjonsorganer (selektivt), kan ha virkning pa forplantningsevnen
ved at pH-verdi i uterus endres.

5.2. Endokrine system

5.2.1. PCB

Brouwer et al. (1986) har i forsek pa mus og rotte funnet at metabolitter av PCB nr.77
direkte kan pavirke transthyretin (TTR), som derved hindrer dannelse av komplekse
transportproteiner for retinol og thyroxin i plasma. Dette forer til et senket niva av RBP
(retinol binding protein, transport), retinol og thyroxin i plasma, og forer til lave vitamin
A konsentrasjoner (hypovitaminosis A).

I et forsek av Wassermann et al. (1973) fikk voksne hannrotter tilfort 250 ppm Aroclor
1221 via drikkevannet over en 10 ukers periode. Dette ga et niva i fettvev pa 5,8 ppm (
kontroll dyr = 0,065 ppm). Plasma niva av det corticosterone (steroid hormon), som blir
dannet i zona fasiculata i binyrene, ble doblet (12,3 ###g/ 100 ml plasma) i forhold til
kontrollgrupper. Det viste seg at konsentrasjoner av andre OCs i fettvevet ogsa gket ved
PCB tilfering, noe som tyder pa en metabolsk effekt av PCB.

I rotteforsgk ble forskjellige PCB blandinger (Aroclor 1254, 1242 eller 1016) tilfort
hunnrotter. Konsentrasjoner pa opp til 50 ppm ble tilfort dyrene via foden over en 5 til 7
méneders periode (Byme et al. 1988). Corticosteron i serum sank for alle
forsgksgruppene i forhold til kontrollgrupper. Det vistes en doseavhengig effekt hvor
"50" eksponeringen ga 5 ganger (5x) lavere verdi av corticosteron i forhold til "0"
gruppen. Det antydes mulig skadelig effekt pa binyrene (adrenal cortex).
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Brouwer (1989) viste at enkelte PCB kongener (PCB nr.77) og PCB produkter (Aroclor
1254) kan pavirke bindinger mellom total thyroxin (TT4) og transport proteinet
transthyretin (TTR). Dette pavirker konsentrasjonen av thyroxin i sirkulasjon, med en
drastisk reduksjon TT4 i plasma, siden fii thyroxin (T4) relativt raskt fjemes fra
blodsirkulasjonen. Bastomsky (1977) antyder induksjon av UDP-glucuronosyl
transferase av PCB og dens like, og dermed en mulig gket nedbrytning og utskillelse av
fri thyroxin. Arbeider av Byme et al. (1987) og Heussen et al. (1992) viser til liknende
effekter.

Forsgk pa rotte (Durham & Brouwer 1990) indikerer en tidlig oppkonsentrering av PCB
nr.77 (TCB) i binyrekjertlene, med mulige pavirkninger av cholesterol metabolismen (en
forlgper til steroid syntese). Det ble funnet merkbare forandringer i retinoid homeostasen
i lever og binyrekjertler etter TCB intoksikering.

Hansen et al. (1992) viser i rotteforsek at PCB kongener, PCB metabolitter og tekniske
blandinger av PCB har effekt pa uterus vekt i ikke-kjennsmodne rotter. En liknende
effekt ble funnet ved injeksjon av estradiol-178. Ortho-substituerte PCB kongener viser
en gstrogen effekt, med eket placenta vekt, mens PCB nr.77 viser antigstrogen effekt pa
linje med 2,3,7,8-TCDD (dioxin). Aroclor 1242 viste seg a ha har sterre effekt ved
repeterte smadoser i forhold til store enkeldoser, nar totaltilforselen ellers var lik.

I et rotteforsgk ble forskjellige doser PCB nr.169 (0,2-1,8 mg/kg) tilfort via foden fra
forste drektighetsdag (Morse et al. 1992). En gruppe av dyrene fikk videre tilfort 0,6
mg/kg/dag PCB nr.169 og 1,0 mg/kg/dag PCB nr.77 fra dag 2 til dag 19 under
drektighetsperioden. Det ble pavist lavere konsentrasjoner av thyroide hormoner i
plasma, samt endret thyroid metabolisme (fra passivt (T4) til aktivt (T3) hormon) i
hjernehomogenat fra voksne drektige dyr, fetus og avkom. I fetus ble dette registrert kun
nar mordyret ble tilfert bade PCB nr.169 og PCB nr.77, mens det i avkom ogsa ble
registrert i de som kun ble tilfort PCB nr.169. Man slsiller her altsa pa transplacental
overforing (PCB nr.77) og overfering via melken (PCB nr.169 og PCB nr.77). En gket
5'D-2 (Thyroxine 5°-Deiodinase type 2, enzym involvert i omdannelse av T4 til T3)
virker som en respons pa lokal hypothyroidisme. Det antydes at dette kan ha viktige
virkninger i fetus i forhold til utvikling av nervesystemet.

I et studie pa marsvin ble det via foden tilfert 2,2 mg Clophen A50/dag fra dag 17 til dag
61 under drektighetsperioden (Lundkvist & Kindahl 1989). Det ble funnet forhgyde
plasma verdier av 15-keto-13,14-dihydroprostaglandin F-###, gstron sulfat, gstradiol-178
i sen fosterutvikling, mens det ikke ble registrert endrede progesteron verdier i plasma.
Dette resultatet stotter ikke oppunder teorien om at det er en enzym indusert nedgang i
konsentrasjonen av progesteron som er hovedarsaken til fosterded i PCBs injiserte
marsvin.

Bergman et al. (1992) viser i minkforsgk at metabolisering av PCBs gir oksygen og
svovelholdige metabolitter. Methyl-sulfonyl klorobifenyl (MeSO2-CBs) er ogsa funnet i
sel (havert) fra Ostersjoen. Det er lite kjent i hvilken grad disse metabolittene kan ha
toksisk virkning. Brouwer (1991) dreftet dette, og viser til arylhydrokarbon reseptoren
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(Ah-reseptor), og dens rolle som vektor i induksjonskomplekset ved dannelsen av PCBs
metabolitter. Disse dannes ofte ut i fra de relativt planare PCB kongener. Det antydes at
hydroxylmetabolitter (PCB-OH) virker inn og endrer pa vitamin A metabolismen og
metabolismen av thyroide hormoner, mens methylsulphon metabolitter (MeSO2-CBs)
kan ha innvirket pa utviklingen av lunge- og binyrevev i musefoster.

I minkforsgk viser Bergman et al. (1992) til forskjellige effekter i levercellene, ved blant
annet peri- og centrolobulare fett forandringer. Dette relateres ikke direkte til 0- og 1-
ortho CBs, men til forskjellige fraksjoner av teknisk PCBs.

Edqvist et al. (1992) undersgkte biokjemiske parametere i drektig mink, som via faden
har fatt tilsatt PCBs (Aroclor 1254, Clophen A50) eller forskjellige sammensetninger av
PCB kongener. Falgende blodparametre ble undersekt: S-ALAT (alanin
aminotransferase), S-ALP (alkaline phosfatase), S-BA (serum bile acids), S-cholesterol
og S-fructosamin. Lavere konsentrasjoner ble funnet i mange av tilfellene (varierende
PCB kongener sammensetning). Ved 0-ortho Cbs eller disse kombinert med andre Cbs,
vises forandringer ved forstyrrelser i levercellene (hepatocytes). Forfatterne antyder at de
biokjemiske forandringer som ble registrert i blodet ved disse forsgkene, ogsa kan
benyttes ved evaluering av PCB kontaminering i naturlige populasjoner.

Hunn mink fikk tilsatt 2 mg Clophen ASO eller enkelt kongener i kombinasjon (0-, 1-
eller 2-4-ortho CBs) i foden, daglig i 84-96 dager (Brunstrem 1992). Monooksygenase
aktiviteten ble analysert i mordyr og ungekull 5 dager etter fadsel. EROD
(Ethoxyresorufin O-Deethylase) aktiviteten gket ca. to til tre ganger, mens AHH (Aryl
Hydrokarbon Hydroksylase) aktiviteten gket ca. to ganger sammenlignet med tilsvarende
kontrollverdier. De nyfodte var mest folsomme for induksjon.

Van Den Berg et al. (1988) viste i et apeforsek at en finner en dosegradert senkning av
plasma thyroxin hormoner fra 35 til 99%, etter opp til 23 ukers forsek med mating 2
ganger i uka med henholdsvis 0,1, 1 og 3 mg PCB nr.77/kg kroppsvekt.

5.2.2. DDT

Johnson et al. (1988) antydet i et rotteforsgk at o,p'-DDT kan ha gstrogen virkning via
forskjellige mekanismer. Enten ved genom og ikke-genom pavirkning, ved utvidet
livmor, ved eket histamin konsentrasjon (“slipp"), eller ved gket produksjon av RNA,
DNA og proteinsyntese.

I et studie viser Brandt et al. (1992) at mink metaboliser forskjellige DDT metabolitter til
cytotoksiske intermediater i binyrebarken (zona fasiculata). 3-methylsulfonyl-DDE
(MeS0O2-DDE), o,p-DDD og p,p-DDD kan fore til vevsforstyrrelser og celleded. Det
viser seg at det er store arts- variasjoner (mink, mus, rotte, sel) med hensyn til aktivering
av disse stoffene.

5.2.3. Klordan
Det ble ikke funnet effektstudier med klordan eller klordan metabolitter som kunne
forbindes med endringer i det endokrine system.
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5.2.4. Drin gruppen

I et rotteforsek (Chatterjee et al. 1992) ble det funnet en ekning av livmorveggen bade i
kjennsmodne rotter med utopererte ovarier og i ikke kjonnsmodne dyr ved aldrin
injeksjon. Dette tyder pa at det er en direkte pavirkning av livmorveggen. Forsgket
antyder at aldrin demonstrerer en gstrogen effekt (ikke en hormonpavirket effekt).

Castro et al. (1992) fant adferdsforskjeller i avkom fra mordyr (rotte), hvor 1,0 mg
aldrin/kg ble injisert (s.c) over en 3 ukers periode inkludert dieperioden. Det blir antydet
at aldrin har en innvirkning pa nervesystemet og det endokrine system hos nyfadte rotter.

5.2.5. HCH
Det ble ikke funnet effektstudier med HCHs i forbindelse med det endokrine system.

5.2.6. Andre

I et studie pa rotte viste Chu et al. (1988) at ved tilsetting av toxaphene i faden (20 til
500 mg toxaphene/kg) til 30 hunner og 15 hanner, gkte lever- og nyrevekt, cholesterol i
serum gkte, og det ble pavist histologiske forandringer i bukspyttkjertel, lever og nyrer.
Det ble ikke funnet noen effekt pa kullsterrelse og ungevekst.

I et rotteforsek ble det tilsatt radioaktivt merket toxaphene til foden (Mohammed et al.
1985). En gruppe tilfort 16 mg toxaphene/kg kroppsvekt ble undersgkt etter 3 timer,
mens en annen gruppe ble tilfort 1,2 mg toxaphene/kg laroppsvekt daglig over S uker.
Hoyeste toxaphene konsentrasjoner ble funnet i brunt fett, binyre cortex, benmarg, lever
og nyrer. Svart ulik fordeling i binyrene, med de hoyeste verdiene i binyrebarkens zona
fasiculata og lave verdier i zona reticularis. I S-ukers gruppen ble det funnet redusert
ACTH-stimulert corticosterone syntese.

5.2.7. Oppsummering

I flere arbeider ble det registrert lavere konsentrasjoner av thyroide hormoner i plasma,
endret thyroid-metabolisme, og pavirkning av thyroide transportproteiner, samt endringer
i retinoid homeostase i lever og binyrekjertler. Hovedsakelig ble det benyttet flate PCBs
kongener, PCBs metabolitter eller Arochlor 1254. I disse forsgkene ble det ofte registrert
underskudd av vitamin A (hypovitaminose A). Mye tyder pa at det foreligger en
antagonistisk virkning mellom ortho-substituerte PCB kongener og PCB nr.77 med
hensyn til gstrogen effekt. Forandringer i corticosterone konsentrasjoner i serum, kan
settes i sammenheng med PCBs skader pa binyrene (adrenal cortex). Det er ogsa vist at
detoksifiseringsmekanismer (monooksygenase-komplekset) blir pavirket ved tilforing av
PCBs (Clophen A50). Hvorvidt dette medvirker til gket konsentrasjon av andre OCs ved
foringsforsek med PCBs, er uklart. Det er registrert endret metabolisme og/eller opptak
av enkelte andre OCs i forsok med PCB.

Bade o,p’-DDT og aldrin viser seg & pavirke livmoren (gstrogen effekt). Flere av de
undersgkte DDT metabolitter medforer vevsforstyrrelser og celleded. Ved tilfering av
toxaphen gkte bade vekten av lever og nyre i forseksdyrene. Det ble ved forskjellige
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arbeider med toxaphen registrert bade ekning og senkning av kolesterolnivéer i serum,
og det virker som om disse mekanismene er doseavhengig.

5.3. Vitamin A

5.3.1. PCB

Durham og Brouwer (1989) viste at det er bide en senkning av plasma- og lever-retinol
konsentrasjoner etter engangsinjeksjon av 200 mg/kg 3,4,3",4°- tetrachlorobifenyl (PCB
nr.77) i rotte. Dette virker inn pa vitamin A homeostase, samt tilgjengelighet av thyroxin
hormoner i sirkulasjonen fordi transportvektoren transthyretin (TTR) blir bundet til en
metabolitt av PCB nr.77. En sannsynlig ubalanse av komplekset retinolbindende protein
og transthyretin (RBP-TTR kompleks), som er et transportkompleks for retinol, bidrar til
lavere konsentrasjon av retinol i blodet.

Brouwer et al. (1988) viste i et rottestudie til reduksjon av retinol og retinyl-estere i lever
(25%), lunge (44%) og hjerte (35%) etter en engangsinjeksjon av 15 mg PCB nr.77.
Ingen markerte forandringer i nyrevev eller hud i forhold til kontrolldyr. Forfatterne
antydet at underbalanse av retinol kan ha sammenheng med kreftutvikling,

Hékansson et al. (1992) undersgkte forandringer av vitamin A i lever, nyrer og lunger i
voksen mink, ved tilfering av Clophen A50, Aroclor 1254, og forskjellige blandinger av
0-, 1- eller 2-4-ortho Cbs. De koplanare og noen 1-ortho CBs i Clophen AS50 ser ut til
ha storst effekt. Det ble funnet reduksjon av vitamin A i lever og lunger, med storre
virkning i Clophen AS50 gruppen enn gruppen tilfort Aroclor 1254. Det virker som om
avgiftningsmekanismene i P-450 monooksygenase systemet ikke har direkte sammenheng
med reduksjon i vitamin A konsentrasjon som ble registrert i forskjellige vev.

5.3.2. DDT
Det ble ikke funnet effektstudier med DDTs forbundet med endringer i Vitamin A
homeostase.

5.3.3. Klordan- gruppen
Det ble ikke funnet effektstudier med klordan eller klordan metabolitter forbundet med
endringer i Vitamin A homeostase.

5.3.4. Drin-gruppen
Det ble ikke funnet effektstudier med drin-gruppen forbundet med endringer i Vitamin A
homeostase.

5.3.5. HCH

Pius et al. (1990) viste i et rottestudie at et underskudd av vitamin A kombinert med
HCH gir endringer i det hannlige kjonnsorgan. Det ble funnet lavere testikkelvekt,
pavirkning av spermatogenesen ved lavere spermtetthet i epididymis, og en endret steroid
enzymaktivitet. Effektene viste seg a vare reversible.
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5.3.6. Andre
Det ble ikke funnet effektstudier med andre pesticider forbundet med endringer i Vitamin
A homeostase.

5.3.7. Oppsummering

PCB kongener med storst effekt pa Vitamin A homeostasen ser ut til a vare de planare
samt enkelte av de mono-ortho klorerte PCB. Reduserte konsentrasjoner av retinol kan
settes i forbindelse med kreftutvikling. Det antydes ogsa at lave retinolnivaer kan fore til
reproduksjonsforstyrrelser og mindre motstandsdyktighet ovenfor bakterieinfeksjoner.
Pavirkning av spermatogenesen og endret steroid enzym aktivitet ble registrert ved
underskudd av Vitamin A kombinert med forskjellige konsentrasjoner av HCH. I forhold
til laboratoriedyr (mus, rotte), har mink meget hoye konsentrasjoner av vitamin A i lever
og nyrer (x100), mens konsentrasjonene i lunger er pa samme niva. Det vises ogsa til
store artsforskjeller med hensyn pa forandringer i Vitamin A konsentrasjoner i nyrer ved
pévirkning av TCDD (dioxin) og dioxinlignende forbindelser.

5.4. Immuntoksisitet

5.4.1. PCB

I forsek pa mus viste Anderson et al. (1986) at det er en klar gkning av lunge og lever
svulster nar dyr behandlet med den kreftfremkallende forbindelsen NDMA (N-nitrosodi-
methylamine-kreftfremkaller) far tilsatt Aroclor 1254 (50, 250 og 500 ppm) i feden.
Grupper med dyr ble avlivet og undersgkt etter 16 og 28 uker. Ved de hayeste dosene
var det dobbling av lunge svulster (alveologenic adenomas) i forhold til kun NDMA
behandlede dyr. Vevsanalyser av disse dyrene viste verdier fra 0,1 - 6,0 ppm PCBs,
hvorav over 80 % besto av PCB nr.153 og 138.

Tryphonas et al. (1989) viste i apeforsek at oralt tilfort Aroclor 1254 ga nedsatt respons
pa tilfort antigen (SRBC, sheep red blood cells), i forhold til kontrollgrupper. Dette viste
seg a vaere doseavhengig, hvor det ved doser pa 80 ###g Aroclor 1254 per kg kroppsvekt
per dag ga nedsatt prosent andel av TH lymfocytter og eket prosent andel TS
lymfocytter og en signifikant nedsatt immunreaksjon (IgG og IgM) mot antigen SRBC
(rede blodceller fra sau). Gjennomsnittlig 14 nivaene i forseksdyrene pa ca. 31 ppm
vatvekt (spekk) etter ca. 2 ar ved denne dosen.

5.4.2. DDT

Rehana og Rao (1992) utforte forsek pa mus. Undersgkelsen antyder immunpavirket
respons med en lavere IgM produksjon i DDT kontaminerte dyr ved SRBC (sheep red
blood cells) injeksjon. Ingen skilnad ble funnet mellom 1. generasjons dyr som ble foret
med like doser som mordyret i forhold til de som fikk ikke kontaminert mat. Dette tyder
pa at det er under fosterutviklingen at DDT innvirker pa immunsystemet. Det ble
benyttet 0.1, 1 og 10% doser av LDS0 (LD50 = 316 ppm), hvor det etter 24 uker vistes
signifikante forskjeller i forhold til kontrolldyrene ved de to hoyeste doseringene. LD50
(letal dose 50%) tilsvarer doser der 50% av forsgksdyrene der.
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5.4.3. Klordan-gruppen
Det ble ikke funnet effektstudier med klordan eller klordan metabolitter i forbindelse med
endringer av immunsystemet.

5.4.4. Drin-gruppen
Det ble ikke funnet effektstudier med drin-gruppen i forbindelse med endringer av
immunsystemet.

5.4.5. HCH
Det ble ikke funnet effektstudier med HCHs i forbindelse med endringer av
immunsystemet.

5.4.6. Andre

Porter et al. (1984) dreftet forholdet mellom miljg, sykdom og fremmedstoff, i forhold til
pavirkning av immunsystem, vekst og reproduksjon i et sammensatt forsek. Forfatteme
viser til effekter bade i form av nedsatt vekst og nedsatt overlevelse av musekull, hvor
mordyr har fatt tilfort immunnedsettende stoffer og virus i kombinasjon med et begrenset
mat og vann tilbud.

5.4.7. Oppsummering

Enkelte studier viser at PCBs (Aroclor 1254) og DDT kan virke inn pa immunforsvaret.
Det er funnet nedsatte immunreaksjoner i mus og ape. Dette settes i forbindelse med
lavere produksjon av enkelte immunoglobuliner (IgG,IgM).

6. EFFEKTER AV KLORERTE ORGANISKE MILJOGIFTER I
NATURLIGE SJOPATTEDYR POPULASJONER

Selv om det i flere tiar har vaert drevet forskning pa miljogifter, foreligger det relativt
liten kunnskap om konsekvensene av klorerte organiske miljggifter i naturen.
Hovedtyngden av studiene har forst og fremst bidratt til 4 fa en bedre oversikt over
forekomst og niva av OCs i forskjellige arter. Man har ogsa fatt en bedre innsikt i
hvorledes OCs blir oppkonsentrert i forskjellige deler av nzringskjeden, og man har fatt
storre kunnskap om stoffenes globale spredning. Bakgrunnen for at OCs effekter kun er
funnet og beskrevet i enkelte pattedyrarter som er knyttet til eller lever i det marine miljo,
har sannsynligvis en sammenheng med at OCs konsentrasjoner i landpattedyr ligger
mellom 1 og 10% av det som blir funnet i sjopattedyr.

I de undersekelser som er foretatt med tanke pa PCB metabolisme hos enkelte hval- og
selarter, viser det seg at hval metaboliserer PCB kongener som metaboliseres gjennom
P450 CYPI1A enzymsystemer, mens de undersgkte selartene ogsa er i stand til a
metabolisere PCB kongener giennom P450 CYP2B enzymsystemer (Tanabe et al. 1988,
Boon et al. 1991). Denne metabolske forskjellen antyder at hvalartene i sterre grad enn
de selarter som er beskrevet vil oppkonsentrere enkelte PCB kongener og ogsa trolig
OCs generelt .
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6.1. Sel

6.1.1. Havert

Zakharov og Yablokov (1990) undersgkte museumssamlinger av havert (Halichoerus
grypus) fra Ostersjoen. Skallestrukturer fra dyr fodt for 1940 ble sammenlilmet med dyr
fodt etter 1960. Det ble konstatert en sterk gkning av asymetri i alle undersekte
benstrukturer i det yngste materialet. Disse resultatene ble satt i sammenheng med
gkende nivéer av klorerte organiske miljggifter etter 1960, i serdeleshet av PCBs og
DDT. En liknende undersgkelse ble utfort av Bergman et al. (1992). Denne inkluderer
dyr som enten er skutt eller funnet dede over en 25 drsperiode fra 1959 til 1985.
Hodeskaller av havert fra Ostersjeen innsamlet for 1959 (n=40) og i 1960-tiaret (n=68),
ble sammenliknet med et materiale innsamlet i perioden fra 1971 til 1985 (n=125). En
oket andel av benstrukturskader, benskjorhet i kjever og tannfester ble funnet i den siste
gruppen. Forfatteme setter dette i ssmmenheng med gkende OCs forurensninger i denne
perioden. Osteomyelitis og osteoporosis knyttes henholdsvis til forstyrrelser i
immunsystemet og til hyperadrenocorticism.

I en kanadisk undersekelse (Addison & Brodie 1987) ble det samlet inn to grupper av
mordyr med avkom som ble skutt henholdsvis i januar 1984 (6 par) og januar 1985 (9
par) ved Sable Island, N.S. En skulle her undersgke OCs overferinger fra spekk til blod
(serum), fra blod til melk, og fra mordyr til unge. Pa fettbasis ble det funnet at ca. 50%
av OCs i spekket ble effektivt overfort til blod/serum. PCBs kongener med hoyt
klorinnhold og sterst fettloslighet ble ikke overfort i like stor grad som de lavklorerte
kongener. Ved a se pa OCs transport fra spekk til melk, ble det for DDT gruppen funnet
hoye verdier pa mellom 50-70% mens det for PCBs 1a betraktelig lavere. Dette tyder pa
at det er en selektiv transport fra blod til melk. Dette forklares ved en prosess med
degradering og resyntese av sirkulerende lipider med mulig tap av assosierte OCs.
Konsentrasjoner av OCs i blod fra unger var lik eller over de verdiene som ble funnet i
blodet fra mordyret. OC verdiene i spekket av ungene var ssmmenlignbare med deres
blod-niva.

I et arbeid av Bergman & Olsson (1986) ble det undersgkt 61 havert og 24 ringsel
(Phoca hispida) innsamlet i perioden fra 1977 til 1983. Studiet viste at 30 % av voksne
havert hunner og 70 % av voksne ringsel hunner hadde vevsforstyrrelser i eggledere
(occulations). Det antas at dette er en effekt av OCs, der binyrene blir pavirket med
péfolgende svekkelse av bade immunsystemet og reproduksjonsevnen.

6.1.2.Ringsel

I Bottenviken ble det i et studie av Helle ez al. (1976) fanget 40 kjennsmodne ringsel
hunner i perioden okt-nov fra 1973 og 1974. Av disse dyrene var det kun 27% som viste
seg a vare drektige, i forhold til en drektighetsandel pa mellom 60 og 90% fra andre
undersgkte omrader. Konsentrasjoner av bide PCBs og DDT var heye i de dyrene som
ikke var drektige, med gjennomsnittsverdier pa henholdsvis 77 ppm og 130 ppm.
Konsentrasjonene i disse dyrene 1a signifikant hoyere enn det som ble funnet i drektige
dyr, der gjennomsnittsverdiene 1a pa henholdsvis 56 ppm og 75 ppm i spekk.
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I et stort ringselmateriale fra Ostersjoen (253 dyr), der dyrene enten ble fanget eller skutt
i perioden mellom 1973 og 1979, fant (Helle 1980) en relativ hoy andel av ovulerende
kjennsmodne hunndyr (0,984). Gjennomsnittlig hadde 42% av dyrene vevsforstyrrelser i
eggledere. Av disse hadde 16% forstyrrelser 1 begge eggledere, mens 28% kun i den ene
egglederen. Andelen av drektige hunner falt fra over 30% til under 20% i perioden
mellom 1973 og 1979, mens antall registrerte egglederforstyrrelser gkte fra 35% til 59%
i samme periode. I dette arbeide er det ikke angitt OCs konsentrasjoner.

6.1.3. Steinkobbe

Reijnders (1980) fant meget hoye OCs nivaer i steinkobber som ble funnet dede i
Nederland. Gjennomsnitts-verdier i dette materialet 1a pa 701 ppm >PCB og 48 ppm
2.DDT, med variasjoner mellom henholdsvis 81 og 1447 ppm, og 76 og 178 ppm i
spekk. Forfatteren antyder at PCBs kan pavirke reproduksjonsevnen til pattedyr ved
forhindret implantering, tidlig reabsorbsjon av befruktet egg eller ved abortering.

I et bassengforsek pa sel (Phoca vitulina) viste Brouwer et al. (1989) til lavere
konsentrasjoner av plasma retinol (vitamin A) og thyroid hormoner i plasma, i dyr som
ble foret opp med fisk fanget i Vadehavet kontra atlantisk fanget fisk. Forsgket varte i ca.
2 ar, med daglig inntak pa 1,5 mg PCB, 0,4 mg pp-DDE (fisk, Vadehavet) og 0,22 mg
PCBs, 0,13 mg pp-DDE (fisk, Atlanterhavet). Forfattere antyder
reproduksjonsforstyrrelse og mulig en lavere motstandsdyktigheten mot
bakterieinfeksjon som resultat.

Mortensen et al. (1992) undersgkte steinkobber (Phoca vitulina) fra museumssamlinger.
Dyrene var innsamlet fra den sorlige delen av Ostersjoen i svenske og danske farvann,
samt i fra den svenske vestkyst. I likhet med det som ble funnet i en undersokelse pa
havert (Bergman et al. 1992), ble det her registrert asymmetri i benstrukturer. Disse
forandringene var mindre markerte i steinkobbene. I tillegg ble det registrert skade rundt
tannfester, karakterisert ved gket benavsetninger (exostosis). Dette var spesielt markert
rundt premolarene.

6.1.4. Sjolove

Delong et al. (1973) fant svart haye OCs verdier i sjelover (Zalophus californianus)
innsamlet fra gygrupper utenfor vestkysten av Nord og Mellom Amerika. Det er
registrert at nar hunndyr foder for termin resulterer dette i stor ungededlighet. Det var i
denne gruppen av modre at man fant de haye OCs konsentrasjonene. Framfor alt var
dette tydelig i forhold til DDT nivaene, der gjennomsnittsverdien 1a pa 824 ppm (vatvekt
i spekk, n=6), mens det tilsvarende for PCBs 1a pa 112 ppm. I mordyr som fadte ved
termin 1a gjennomsnittsverdiene henholdsvis 8 og ca. 6 ganger lavere enn dette.

6.2. Hval

6.2.1. Hvithval

Beland et al. (1987) undersekte 58 hvithval (Delphinapterus leucas) som ble funnet dede
over en 4 ars periode i St. Lawrence. Autopsi undersekelser viste at det var en stor
andel av svulster og sir pa mageveggen i disse dyrene. Hoye konsentrasjoner av OCs
(PCBs, DDTs og mirex) og PAH ble satt i sammenheng med dette, og forfatteme
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antyder at nivaene av disse organoklorinene er sa hoye at de innvirker negativt pa
populasjons-sterrelsen. Fra de samme omradene ble det i 1983 og 1984 samlet prover fra
hvithval til OCs analyser (Masse et al. 1986). Totalt ble 4 voksne dyr undersgkt. Av disse
var det 3 hanner og 1 hunn, og alle dyrene var over 30 4r. Organoklorin-nivdene i spekk
13 1 omradet fra 50 til 100 ppm vatvekt. For 2 PCB ble det i to prover funnet henholdsvis
59 og 70 ppm, mens det for ##DDT ble funnet henholdsvis 76 og 103 ppm. Det ble
konstatert kreft i urinbleren til et av dyrene.

6.2.2. Stillehavsnise

Subramanian et al. (1987) samlet i 1984 inn prever av stillehavsnise (Phocoenoides dalli)
fra nordvestre del av Stillehavet. Dyrene ble fanget ion noen maneder i forkant av
parringssesongen. Praver av spekk og blodprever fra hjertet ble samlet inn fra 12 hanner.
Nivédene av PCBs og DDE varierte henholdsvis fra 5 til 18 ppm, og fra 7 til 17 ppm
(vatvekt). Det ble funnet en klar nedgang i nivaer av progesteron i blodprevene ved
pkende OCs konsentrasjoner i spekkpravene. Dette var spesielt tydelig med hensyn pa
DDE.

6.3. Oppsummering

Underspkelser der nivaer av organokloriner er forbundet med skadeeffekter eller
reproduksjonsforstyrrelser i pattedyr, er nesten uten unntak kun registrert i
sjopattedyrbestander. Det er ogsa i disse bestandene at man finner de hoyeste OCs
konsentrasjonene. Blant verdens mest studerte sjopattedyr med hensyn til effekter av
organokloriner, er selbestandene i Qstersjgen (Ambio 1992). Morfometriske forandringer
hos bade havert og steinkobbekranier og fysiologiske forandringer i eggledere hos ringsel
blir assosiert med hgye OCs konsentrasjoner. Vevsforstyrrelser i eggledere er ogsa funnet
i steinkobbe og havert, men dette monsteret er ikke entydig. Steinkobber med betydelig
hoyere OCs belasming innsamlet i fra hollandske kyster viste ikke liknende sykdomsbilde.
Selv om det ikke ble funnet skader pa eggledere i steinkobbene fra Holland, er det
registrert en betydelig nedgang av denne arten i de hollandske farvann. Delvis blir denne
bestandsnedgangen relatert til haye OCs konsentrasjoner, og da spesielt til hoye PCBs
nivaer. Man vet lite om skadevirkningene av OCs hos hval. I enkelte undersgkelser er det
registrert en stor andel av svulster og sar pa mageveggen som blir forbundet med haye
OCs nivaer. Det ble konstatert kreft i urinbleren til ett individ (hvithval). Det antydes at
organoklorin nivaene er sa hgye i en hvithval populasjon at de innvirker negativt pa
populasjons-sterrelsen. I en undersgkelse fra Japan ble det funnet en klar nedgang i
nivaer av progesteron i blodprevene ved skende OCs konsentrasjoner i spekkprover av
stillehavsnise. Dette var spesielt tydelig med hensyn pa DDE. Ut i fra undersekte arter
virker det som om tannhvaler i mindre grad enn sel (steinkobbe, havert, ringsel) er i stand
til & metabolisere klorerte organiske forbindelser.
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7. OPPSUMMERING

Det er svert vanskelig a vurdere effekten av klorerte organiske miljogifter i naturen. I
over 20 ar har man nzrmet seg disse problemstillingene, men de aller fleste av arbeidene
har konsentrert seg om a kartlegge og karakterisere organoklornmensteret i forskjellige
arter. Det foreligger svert fa effektbaserte OCs studier. Eksempler fra laboratorier med
kontrollerte dyreforsek kan bare antyde hva en ber lete etter i naturen.

Sjepattedyr og pattedyrarter som er tilknyttet marine gkosystemer ser ut til 4 vare sarlig
utsatt for organoklorinbelastninger (Tanabe et al. 1987, Boon et al. 1991). Isbjern syntes
spesielt utsatt, med en periodisk ujevn mattilferselet av relativt ensidig marint kosthold
(sel, i hovedsak selspekk), og en posisjon pa toppen av det arktiske gkosystem. Det er
registrert overraskende hoye PCB konsentrasjoner i denne arten. Dette pa tross av at
isbjorn syntes 4 ha en bedre evne til 4 metabolisere enkelte PCB kongener enn deres
fodeorganismer (Norstrom et al. 1988, Boon et al. 1991). Meget haye PCB nivaer er
registert i muskelpraver fra enkelte unge isbjomer. I et pagaende samarbeidsprosjekt
mellom Norsk Polarinstitutt og Norges veterinerhoyskole/Norges Veterinzrinstitutt er
man i ferd med a analysere melkeprever, samt spekk og blodprever av mordyr og avkom,
for bedre a kunne tolke overforingsmekanismene av spesifikke organokloriner.
Generasjons-overforing av OCs synes a vare spesielt betydelig i en art med lav
fodselsvekt, og en lang dieperiode som er tilfellet hos isbjer. Isbjernlever inneholder
svert hoye verdier av vitamin A, og dette prosjektet seker ogsa kartlegge enzymer og
hormonsystemer (passive (T4) og aktive (T3) thyroide hormoner, total thyroxin (TT4)
og transport proteinet transthyretin (TTR)) som virker inn pa vitamin A metabolismen.
Enkelte PCBs metabolitter, isr hydroksyl klorobifenyl (PCB-OH) har i dyreforsek vist
seg a kunne innvirke pa vitamin A homeostasen. Ved metabolisering kan enkelte stoffer
biotransformeres og eventuelt danne komplekser som er mere giftig en morstoffet. Det
foreligger fa studier innenfor dette feltet.

Organoklorinmensteret i isbjorn er karakteristisk i forhold til det en finner i andre
pattedyr (Boon et al. 1991, Norheim et al. 1992). Dette er spesielt tydelig i forbindelse
med DDT metabolitter, med en biomagnifikasjonsfaktor fra sel til isbjorn pa under en
(BMF<1) (Muir et al. 1988, Boon et al. 1991, Norheim et al. 1992). Det forhold at DDT
metabolittene ikke oppkonsentreres fra byttedyr til predatorer er unikt i
pattedyrsammenheng. En antar at metaboliseringskomplekset 1 hovedsak er knyttet til
leverenzym-systemene P450 CYP1A, CYP2B, med dette er ikke kartlagt (Boon et al.
1991). Klordanmetabolitter, spesielt oksyklordan, ser ut til a utgjere en forholdsvis storre
andel av den totale organoklorinbelasmingen i biota fra polare omrader i forhold til det
en finner i biota fra lavere breddegrader. Dette forholdet demonstreres godt i isbjem,
hvor det tildels er registrert meget haye oksyklordan konsentrasjoner (Norheim et al.
1992). Flere av dioxin kongeneme (PCDDs) er registrert i isbjorn, mens det ikke er
funnet malbare nivaer av dibenzofuraner (PCDFs) selv om disse tidligere er registrert i
fodeorganismer (Oehme et al. 1988, Norstrom et al. 1990). Dette tyder pa at isbjorn kan
omsette disse fremmedstoffene.
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Under utvalgte effektstudier pa laboratoriedyr er det delt inn i fire delvis overlappende
underkapittler. I flere av disse undersekelser ble det blant annet registrert redusert vekst i
ungekull, forsinket kjennsmodning, reduserte ungekull, en gket andel av misfoster, en
hemning av spermatogenese, nedsatt steroidogenese og testosteronsyntese forbundet
med klorerte organiske kjemikalier. Det kan tyde pa at enkelte kjemikalier kan virker
antagonistisk med hensyn pa ostrogen effekt. Videre er det observert lavere
konsentrasjoner av thyroide hormoner i plasma, endret thyroid metabolisme, og
pavirkning av thyroide transportproteiner, samt endringer i retinoid homeostase i lever og
binyrekjertler. Hovedsakelig ble det benyttet flate PCBs kongener, PCBs metabolitter
eller Aroclor 1254, i disse forsegkene. Det ble ofte registrert underskudd av vitamin A
(hypovitaminose A). Forandringer i corticosterone konsentrasjoner i serum, kan settes i
sammenheng med PCBs skader pa binyrene, og det er ogsa vist at
detoksifiseringsmekanismer (monooksygenase-komplekset) blir pavirket ved tilfering av
PCBs. Det er registrert en gkning i konsentrasjon av enkelte OCs ved forsek med PCB,
og det antydes at PCBs kan endre metabolisme og/eller pavirke opptak av andre OCs.
Klorerte organiske miljggifter virker ogsa inn pa immunforsvaret ved at de sannsynligvis
nedsetter produksjonen av enkelte immunoglobuliner.

Det er registrert store variasjoner med hensyn pa effekt og dose-niva, og
metaboliseringsevne mellom forskjellige ordener sjgpattedyr og ogsa mellom arter
tilherende samme familie (Safe 1984, Tanabe et al. 1988, Boon et al. 1991, Tatsukawa
1992). En ber derfor vare varsom med a artssammenligne OCs nivaer med henblikk pa
talegrenser. Mye tyder pa at det er tydelige artsvariasjoner med hensyn pa det komplekse
avgiftningssystemet mixed-function-oxydases (MFO) (Tanabe et al. 1988). Kombinert
med forsinket implantering, har arter som oftest blir forbundet med
reproduksjonsforstyrrelser i forbindelse med organoklorinkontaminering (mink, samt
enkelte selarter) ogsa relativt lave konsentrasjoner av phenobarbital induserbar
enzymaktivitet (P450 CYP2B) (Boon et al. 1991, Tatsukawa 1992). Disse
leverenzymsystemene (avgiftningsmekanismer) er ikke karakterisert i isbjem, og det vil
ut i fra artens spesifikke OCs-monster vare interessant a kartlegge dette.

Modellberegninger med hensyn pa transport og deponering av OCs, antyder at en i
fremtiden mi regne med en gkende konsentrasjon av enkelte av disse fremmedstoffene i
polare omrader (Wania & Mackay 1992, Wania & Mackay 1993). Isbjorn befinner seg pa
toppen av den marine arktiske nzringskjede, og kan betraktes som en av de viktigste
indikatorer pa graden av bioakkumulering av persistente forurensningsstoffer i
nordomradene. Norsk Polarinstitutt har et flerarig merkeprogram for isbjern ved
Svalbard. Adulte binner blir merket med satellittsendere, og aktivitet og reproduktive
suksess kan tolkes ut i fra observasjoner od de innkommende data. Ved 4 sammenlikne
denne informasjonen med OC-nivaene i hvert enkelt individ, kan vi pa lengre sikt fa
informasjon om effekter av OC-forurensningen pa isbjorn. Med de overraskende hoye
PCB-verdiene som er funnet hos isbjern i Svalbardomradet, ber forskningsinnsatsen pa
dette omradet utvides.
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8. KONKLUSJON

Vi vet i dag mye om forekomst og niva av OCs i ulike dyrearter, mens det bare er
begrenset viten om effekter av OC eksponering. In natura er effekter som morfometriske
forandringer, fysiologiske og hormonelle forstyrrelser, og reproduksjonsforstyrrelser
relatert til haye OCs nivaer. Dette er hovedsakelig funnet i arter som utgjor endeledd i
marine nzringskjeder. Det er per i dag vanskelig a si noe om betydningen av OC
belastningen som er registrert i arktisk fauna. Isbjem viser seg a vare en utsatt art med
hensyn pa organoklorinbelastning, og det er registrert hoye konsentrasjoner av PCBs og
oksyklordan i bade lever og spekkprover. En sammenlikning av OC-nivaer og
reproduktiv suksess hos satellittmerkede binner kan over tid gi kunnskaper om mulige
effekter av OCs pa immunforsvar og reproduksjon hos isbjom.

9. SUMMARY

It is difficult to evaluate potential effects of organochlorine pollutants (OCs) in nature.
For more than 20 years scientists have elaborated this issue, but most studies have been
concentrated on the determination of occurence and levels of selected organochlorines
in different biota. Detected levels of environmental pollutants in the Arctic reveal a
further need for monitoring programs on the input from long range transport of
organochlorines into this fauna. Recent results from computing studies indicate a raise in
the level of certain organochlorines in the Arctic environment in the future. The polar
bear is at the top of the arctic marine foodchain, and is an important indicator of the
effects of bioaccumulation of persistent pollutants in the Arctic. The aim of this report
was primarily to outline current knowledge on occurrences, levels, and eventually effects
of organochlorine pollutants with relevance for polar bears.

Organochlorine pollutants include chlorinated pesticides like DDT, HCB, chlordane,
toxaphene, industrial chemicals like polychlorinated biphenyls (PCBs) and industrial
byproducts like chlorinated dibenzodioxins (PCDDs) and dibenzofurans (PCDFs). The
lipophilic nature and persistence of these chemicals contribute to their high
bioaccunmlating potential and their biomagnification in nature. Marine mammals seem to
be particularly exposed to organochlorine pollution. The highest levels are found in top
predator species of marine food webs, as harbour porpoise, bottlenose dolphin, harbour
seal, grey seal, polar fox and polar bear. The metabolism of these components differs
between different species. Thus, the OCs are "filtered" through the food web resulting in
an OC pattern in for example seals differing from that in fish. In environmental
monitoring programs, biological data such as age, sex, reproduction cycle, feeding
behaviour, nutritional status and health status, as well as information relative to location
and date of catch are important and essential when interpreting analytical OC-results.

Although the polar bear seems to have the ability to better metabolize certain PCB
congeners as compared to their prey, surprisingly high PCB levels have been detected in
this top predator. The OCs pattern in the polar bear is unique among mammals. This is
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specially clear with regard to the metabolism of DDT, where the biomagnification factor
from prey (seal) to predator (polar bear) is below 1 (BMF<1). Relatively high
oxychlordane levels are detected in the polar bear population at Svalbard. Among
industrial wasteproducts, very low levels of dioxin congeners (PCDDs) and no detectable
level of dibenzofurans (PCDFs) are found in specimens from Svalbard.

At present relatively few OC-studies exist related to their effects and to their biological
consequences. Results from experiments with animals dosed with either technical
mixtures of PCBs, or one or two selected OCs compounds, may only indicate parts of
the complexity that we can find in the environment. Among effects registered during
experimental studies are reduced number of litters, a higher proportion of malformations,
inhibition of the spermatogenesis, reduced steroidogenese and synthesis of testosterone.
Results from certain of these studies indicate that some of the OCs may act antagonistic
to oestrogen production. Furthermore, there are observations of lowered concentrations
of thyroid hormones in plasma, altered thyroid metabolism, influence on the thyroidic
transport proteins, and altered homeostases of retinol in liver and adrenal glands. The
influence of PCB on the level of vitamin A concentrations and the level of thyroid
hormones in plasma has been demonstrated in a number of laboratory experiments. The
various end-points which can be used for risk assessment of PCBs are immunotoxicity,
hormonal and endocrine effects, neurotoxic effect, cancer, and
developmental/behavioural effects. The biotransformation of certain pollutants may in
some cases lead to even more toxic components, but relatively few studies exist dealing
with this issue. However, altered metabolism of vitamin A from certain PCB metabolites,
especially the chlorophenyl hydroxide (PCB-OH), has been observed, and the
methylsulfonyl-DDE metabolite (MeSO,-DDE) has been detected in the adrenal gland in
experimental studies on mink. Results from comparative studies on adrenocorticolytic
DDT-metabolites, reveal that the methylsulfonyl-DDE metabolite and the DDT
metabolites 0,'p- and p'p-DDD are metabolized to cytotoxic intermediates in the adrenal
cortex of mammals.

The high OC levels that have been found in marine mammals inhabiting particularly
polluted waters and top predators linked to marine ecosystems, have been associated
with certain pathological effects in these animals. Reproduction failures in mink and in
certain seal populations have been associated with high OC contamination. An interesting
consideration is that these animals also share biological phenomena such as delayed
implantation and relatively low concentrations of inducible phenobarbital enzymatic
activity (P450 CYP2B).

At present we do not have enough information on these pollutants in polar bears to
evaluate possible consequences in this species, but the surprisingly high levels of some of
the OC components (Norheim et al. 1991) that are registered in specimens from
Svalbard, urge for further investigations. In an on-going cooperative project between
The Norwegian Polar Institute and The Norwegian College of Veterinary
Medicine/National Veterinary Institute an effort is made to elucidate the potential toxic
effect of organochlorines, particularly PCBs, on biochemical parameters (endocrine
system) and reproduction .
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