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Forord 

Nærværende rapport omhandler undersøgelser af udvalgte kemiske og 
biologiske metoder til at vurdere forekomst og effekter af miljøfarlige 
stoffer i fisk. Projektet ”Dioxin og biologisk effektmonitering i ålekvabbe” 
(DEMÅL) er gennemført med henblik på at vurdere metodernes potenti-
ale til brug i kommende marine moniteringssammenhænge. Projektet er 
finansieret af den tværgående pulje under NOVANA. 
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Sammenfatning 

I de seneste år er der fundet tegn på påvirkning af den reproduktive suc-
ces hos ålekvabbe (Zoarces viviparus) indsamlet i de danske farvande. 
Fund af misdannelser blandt ålekvabbens unger har været mistænkt for 
at være forårsaget af for høje belastninger med miljøfarlige stoffer, og at 
forurening derved kan bidrage til uønskede effekter på reproduktion hos 
dyr i de danske farvande.  

Formålet med denne undersøgelse har derfor været at afprøve nogle nye 
potentielle miljøindikatorer for at kunne vurdere dels belastningsniveau-
er med miljøfarlige stoffer, dels omfanget af forskellige typer af toksiske 
effekter i ålekvabbe. 

Denne undersøgelse har fokus på to udvalgte prioriterede stofgrupper af 
miljøfarlige stoffer henholdsvis de dioxinlignende stoffer og PAH’er og 
nogle af deres potentielle effekter i ålekvabbe fra 6-7 forskellige områder 
i de kystnære danske havområder i hhv. november 2007 og maj-juni 
2008. 

Undersøgelsen har ud over reproduktiv succes og forekomst af fejl-
udvikling af unger omfattet forskellige delundersøgelser med både ke-
miske målinger og biomarkører for at vurdere, om der også er andre tegn 
på effekter i ålekvabbe. Desuden indgår en populationsgenetisk under-
søgelse baseret på isozymer, der viste, at lokale ålekvabbepopulationer 
er særdeles stationære over tid. Dette underbygger, at ålekvabbe er en 
velegnet indikatororganisme til brug for miljøundersøgelser, der skal 
vurdere belastning og biologiske effekter i afgrænsede vandområder. 

Resultaterne fra de forskellige delundersøgelser viste, at ålekvabbe-
populationerne i forskellig grad var påvirket af miljøfarlige stoffer. Bille-
det var dog ikke helt entydigt, når graden af belastning og effekter i de 
forskellige områder blev sammenlignet for de enkelte delundersøgelser, 
hvilket sandsynligvis skyldes, at de fundne tegn på påvirkninger ikke 
udelukkende kan tilskrives specifikke stofgrupper som de dioxinlignen-
de stoffer og PAH. Derimod kan de undersøgte effekter i højere grad til-
skrives påvirkninger af komplekse blandinger af miljøfarlige stoffer, som 
kan forekomme i havmiljøet. Ingen af de undersøgte stoffer eller effekter 
i ålekvabbe korrelerede direkte til niveauerne af misdannelser eller an-
den type for fejludvikling hos ungerne. 

De kemiske analyser viste, at alle de undersøgte ålekvabbepopulationer 
var belastet med både dioxinlignende stoffer og PAH og at de område-
mæssige forskelle i koncentrationsniveauer især synes at give sig direkte 
udslag i mRNA-ekspression og i mindre grad aktiviteten af enzymsyste-
met CYP1A. CYP1A er vigtig for organismens mulighed for at afgifte sig 
selv for netop denne type af kemiske stoffer. 

Derudover blev der i denne undersøgelse også fundet tegn på, at ålekvab-
bepopulationerne er udsat for hormonforstyrrelser, idet en stor andel af 
hannerne (8-36%) har udviklet intersex i form af forstadier til æg (oocy-
ter) i deres testikler. Dette indikerer, at ålekvabbe er særlig følsom over-
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for påvirkninger fra miljøfarlige stoffer, der kan forårsage østrogenlig-
nende effekter. 

Århus Bugt var det område, der viste den højeste belastning og de mest 
udtalte effekter, efterfulgt af Randers Fjord, Karrebæk Fjord, Roskilde 
Fjord og Vejle Fjord. Til sammenligning fremstod Agersø som et område 
med kun lille påvirkningsgrad. 

Det kan ikke udelukkes, at visse lokale ålekvabbebestande er særligt sår-
bare med tanke på, at alvorlige miljøpåvirkninger kan give sig udslag i 
effekter på reproduktion, herunder hormonforstyrrelser som følge, sam-
tidig med at ålekvabbe må anses for at være forholdsvis stationær fisk. 
Dette kan bl.a. gælde populationer i kystnære områder som fx Århus 
Bugt, Vejle Fjord og Roskilde Fjord, der udviste de højeste niveauer af 
misdannede unger samt intersex i hanner. 

Det anbefales, at overvågningsaktiviteter af reproduktiv succes i ålekvab-
be også fremover understøttes af både kemiske målinger og komplemen-
terende biomarkørundersøgelser som PAH-metabolitter og intersex for 
bedre at kunne vurdere årsager til fund af uønskede effekter. 
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Summary 

Indications of disturbances on reproductive success in eelpout (Zoarces 
viviparus), also called Viviparous blenny, from Danish marine areas have 
been observed in recent years in connection with the yearly monitoring 
programme, called NOVANA. Prime suspects thought to have caused 
these disturbances have been contaminants, especially in relation to mal-
formed larvae. If this is the case, then there can also be undesirable ef-
fects on reproduction for other marine organisms due to contaminants.  

The aim of this study was to investigate whether additional new bio-
markers could reveal more information on both pressures of contami-
nants as well as the effects in eelpout.  

The project consisted of several parts focussing on dioxin-like compounds 
and PAHs and their potential effects in eelpout collected at 6-7 different 
sites in November 2007 and May to June 2008. Population genetics based 
on isozymes was also included in the study to verify that the eelpout had 
stationary populations and can be used in monitoring activities to assess 
the status of different marine areas.  

The overall results showed that the populations differ with respect to the 
degree of contamination effects, but the picture is somewhat unclear as 
there are no direct link between the magnitude of dioxin and PAH con-
tamination and the magnitude or type of effects seen. This suggests, 
however, that it is not only these compounds that are the causes for ef-
fects, but rather the complex mixtures of contaminants that occur in ma-
rine coastal areas. Furthermore, the magnitude or types of deformities 
cannot be directly correlated to the compounds in focus, or the other ef-
fects, but it has to be kept in mind that the effects occur at different time-
scales, and that also other compounds or environmental factors can be 
involved.  

The chemical analyses showed that all the eelpout populations were con-
taminated with dioxin-like compounds and PAHs. The differences in 
contamination levels between sites were most pronounced in the expres-
sion of CYP1A enzymes, and to a lesser degree by the activity of this en-
zyme system, as the enzymes also can be inhibited at higher contamina-
tion. CYP1A is important for the organism as it represents a pathway for 
biotransformation and excretion of contaminants like PAHs and dioxin-
like compounds.  

There are also indications that the Danish eelpout populations are ef-
fected by hormone disrupting compounds as a large fraction of the males 
(8-36%) developed intersex, seen as early stages of oocytes in their tes-
ticular tissue.  

Overall for all studied parameters Aarhus Bight has in this study the 
most affected eelpout population, followed by Randers Fjord, Karrebæk 
Fjord, Roskilde Fjord and Vejle Fjord. The population from Agersø is in 
comparison only affected to a smaller extent.   
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Considering that the populations are stationary and that they are af-
fected by contaminants that result in reduced reproductive success, in-
cluding hormone disruptions, most likely some of the populations are 
more vulnerable, which can result in severe population declines.  

It can finally be concluded that future monitoring activities of eelpout 
should be supported by both chemical analyses and complementary 
biomarkers like PAH-metabolites and intersex, in order to better under-
stand what causes the undesirable effects seen today.  
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Ordliste 

Congener: Analoge varianter af enkeltstoffer som indgår i syntetiske 
blandinger af bl.a. PCB. 

CYP1A: Cytokrom P450 type 1A er et proteinkompleks, der er in-
volveret i organismers afgiftning af planare aromatiske stof-
fer. 

HELCOM: Østersøkonventionen. The Helsinki Commission is the 
governing body of the ”Convention on the Protection of the 
Marine Environment of the Baltic Sea Area”. 

ICES: The International Council for the Exploration of the Sea. 

NOVANA: Det Nationale program for Overvågning af VAndmiljøet og 
NAturen. 

OSPAR:  Nordsøkonventionen. The Oslo and Paris Commission is the 
governing body of the ”Convention for the Protection of 
the Marine Environment of the North-East Atlantic”. 

PAH: Polycykliske aromatiske hydrocarboner er en stofgruppe, 
der også kaldes for tjærestofferne. 

PCB: Polychlorerede biphenyler er en meget persistent stofgruppe 
af giftige industrikemikalier. 

PCDD/F: Polychlorerede dibenzo-p-dioxiner og furaner er en gruppe 
af persistente og meget giftige klorerede stoffer, der bl.a. kan 
dannes ved ukontrollerede forbrændingsprocesser. 

Teratogen: Fosterskadende ved at forårsage misdannelser i æg, embry-
oner og unger. 

TCDD: 2,3,7,8-tsetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) er prototypen 
for dioxin, og fx WHO-TEQ beregnes i forhold til aktivite-
ten af TCDD. 

TBT: Tributyltin er et giftigt stof, der har været anvendt som an-
tibegroningsmiddel i bundmalinger til skibe. 

WHO-TEQ:  Toksicitets ækvivalenter for dioxinaktivitet anbefalet af FN’s 
verdenssundhedsorganisation WHO. 
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1 Introduktion 

Forurening med forskellige typer af miljøfarlige stoffer er stadig i dag et 
miljøproblem i de kystnære danske havområder. Flere af disse stoffer 
kan forekomme i koncentrationsniveauer, hvor de påvirker dyrs og plan-
ters vækst, reproduktion, adfærd eller på anden måde deres evne til at 
overleve, og de udgør dermed en risiko for økosystemets struktur og funk-
tion.  

I de seneste år er der fundet misdannede ålekvabbeunger i danske far-
vande, blandt andet i forbindelse med den marine del af det Nationale 
Program for Overvågning af Vandmiljøet og Naturen (NOVANA). Her 
har fund af især misdannelser blandt ålekvabbens unger været mistænkt 
for at være forårsaget af for høje belastninger med miljøfarlige stoffer, og 
at forurening derved kan bidrage til uønskede effekter på reproduktion 
hos dyr i de danske farvande. Disse fund rejser derfor spørgsmål om 
kvaliteten af vandmiljøet. Der er dog endnu ikke blevet udpeget en pri-
mær stofgruppe, forureningskilde eller anden årsag, som kan ligge til 
grund for misdannelserne, der fortrinsvis forekommer i fjordområder 
med belastning fra en større by og/eller industri og med forholdsvis lille 
vandudveksling til de åbne farvande. Mistanken rettes derfor heller ikke 
mod enkeltstoffer, men derimod mod blandinger af mange forskellige 
typer af forureninger, som kan forekomme i varierende grad i forskellige 
vandområder. Af stofgrupper mistænkt for at kunne bidrage til de ob-
serverede misdannelser i ålekvabbe i de danske farvande kan bl.a. næv-
nes dioxinlignende stoffer, pesticider, tjærestoffer som PAH, antibegro-
ningsmidler som tributyltin (TBT), cadmium og kviksølv og stoffer med 
mere østrogenlignende effekter som ethinylestradiol, alkylphenoler og 
phthalater (Stuer-Lauridsen et al. 2008; Halling-Sørensen et al. 2008). Mere 
viden er derfor nødvendigt for at få styrket forklaringsmodellerne af de 
nuværende NOVANA-undersøgelser af ålekvabbe og dens reproduktion, 
da det vil øge deres egnethed som miljøindikatorer til at vurdere, i hvil-
ket omfang uønskede effekter af miljøfarlige stoffer forekommer i vand-
miljøet.  

Formålet med denne undersøgelse var derfor at afprøve nogle nye po-
tentielle miljøindikatorer for at kunne vurdere dels belastningsniveauer 
med miljøfarlige stoffer, dels omfanget af forskellige typer af toksiske ef-
fekter i ålekvabbe, så der kan tilvejebringes et bedre vidensgrundlag i 
forhold til de eksisterende NOVANA effektundersøgelser af ålekvabber i 
de danske farvande. Det er intentionen, at integreringen mellem kemiske 
målinger og kompletterende biomarkører desuden kan bidrage til en vur-
dering af, om fiskene er påvirket af særlige grupper af miljøfarlige stof-
fer.  

Forskellige kemiske og biologiske parametre kan anvendes til at vurdere, 
om miljøfarlige stoffer udgør en risiko for dyrelivet i vore farvande. Her-
iblandt kan kemiske analyser af koncentrationsniveauer sammen med 
molekylære og cellulære biomarkører anvendes til at identificere tidlige 
tegn på skadelige effekter i individer af de undersøgte organismer. De 
tidlige tegn på effekter har dog ikke nødvendigvis betydning på popula-
tionsniveau. Biomarkørerne anvendes som mål til at afspejle de rumlige 
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og tidslige variationer i påvirkninger. Ofte kan disse påvirkninger ikke 
tilskrives udelukkende enkelte specifikke stoffer men derimod fortrins-
vis blandinger af miljøfarlige stoffer, som nu kan forekomme i miljøet. 
Afhængig af typen af biomarkør ses effekterne med forskellig stofspeci-
ficitet samt tidsforsinkelse i forhold til det reelle tidspunkt for påvirk-
ning. Det er derfor ikke forventeligt, at alle effekttyper viser de samme 
grader af påvirkning for alle områder, der indgår i en større geografisk 
undersøgelse.  

Denne undersøgelse har fokus på to udvalgte prioriterede stofgrupper af 
miljøfarlige stoffer: de dioxinlignende stoffer (dioxiner, furaner og co-
planare PCB’er) og de polycykliske aromatiske hydrocarboner (PAH’er). 
Disse stofgrupper kan ud over at skade fisks reproduktion, herunder for-
årsage hormonforstyrrelser og misdannelser, også medføre oxidativt 
stress og inducering af afgiftningsenzymer, der i de værste tilfælde kan 
medføre DNA-skader og cancer. De dioxinlignende stoffer er meget fedt-
opløselige og svært nedbrydelige og vil derfor let akkumuleres både i 
voksne fisk samt overføres til deres æg og unger. Derimod er PAH-for-
bindelser stoffer, som fisk betydeligt lettere kan metabolisere og efterføl-
gende udskille igen. Dette betyder dog ikke, at PAH ikke kan forårsage 
skader i organismen, både i de voksne fisk og deres æg og unger. Derfor 
kan det metodemæssigt være bedre at vurdere eksponeringen til PAH-
forbindelser ved at måle på forekomsten PAH-metabolitter i galde og 
urin, som er de primære ekskretionsveje i fisk.  

Undersøgelsen har ud over de kemiske målinger for dioxinlignende stof-
fer og PAH’er også omfattet biomarkører for mRNA-ekspression og ak-
tivitet af afgiftningsenzymsystemet CYP1A. I projektet blev der desuden 
undersøgt for forekomst af intersex hos hanfisk. Forekomsten af intersex 
i fisk anses hovedsageligt for at være et respons på hormonforstyrrelser 
forårsaget af stoffer med østrogenlignende aktivitet, hvorimod effekter 
på CYP1A systemet anses for at være mere specifikke effekter i forhold 
til eksponering til dioxinlignende stoffer og/eller PAH’er (OSPAR 1997). 
Disse biomarkørmetoder er alle anbefalet af de internationale organisati-
oner OSPAR, HELCOM og ICES til marin overvågning af biologiske ef-
fekter i fisk. Endvidere omfattede denne undersøgelse en vurdering af 
forskelle i den genetiske diversitet mellem de undersøgte populationer af 
ålekvabbe. Dette kan være en vigtig biologisk støtteparameter, bl.a. til at 
vurdere hvor stationære ålekvabbe er over tid, og derved hvor godt 
eventuelle forhøjede niveauer af stoffer og effekter på lokale populatio-
ner kan tilskrives miljøforureninger i de undersøgte vandområder.  

De anvendte metoder indgår i forskellige delundersøgelser og resulta-
terne derfra vil efter en beskrivelse af ålekvabben som miljøindikator 
(kapitel 2) og stationer og indsamling (kapitel 3), hver især blive gennem-
gået i de efterfølgende kapitler og afsluttende med en samlet tværgående 
analyse.  
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2 Ålekvabbe som miljøindikator i NOVANA 

Ålekvabbe (Zoarces viviparus) er siden 2004 blevet anvendt i NOVANA 
som indikator for eventuelle effekter af miljøfarlige stoffer på kystnære 
fisk. Ålekvabbe er af flere årsager velegnet som moniteringsorganisme i 
undersøgelser af effekter fra miljøfarlige stoffer i det marine miljø. Ud-
over at være følsom for en række naturlige og menneskeskabte stressfor-
hold, som fx miljøfarlige stoffer, iltsvind og klimaforandringer (Vetemaa 
et al. 1997; Strand et al. 2004a; Schiedek et al. 2006; Pörtner & Knust 2007; 
Strand in press), er den også en udpræget stationær fisk (mere herom i ka-
pitel 9). Sidstnævnte er en fordel, når observerede effekter i fiskene skal 
forbindes med den lokale forureningssituation. Desuden er ålekvabbe 
forholdsvis almindeligt forekommende i kystnære salt- og brakvands-
områder i det nordlige Europa inklusiv mange kystnære områder i 
Danmark, selvom bestandene er gået markant tilbage i de seneste årtier 
(Pörtner & Knust 2007; Strand in press). Ålekvabbe er den eneste benfisk i 
danske farvande, som er levendefødende (vivipar livscyklus), hvor dræg-
tige hunner kan bære op til 300 levende unger i et kuld (figur 2.1). Her-
med kan eventuelle effekter af miljøfarlige stoffer på ålekvabbens repro-
duktion let undersøges (Neuman et al. 1999; Strand & Dahllöf 2005). Den 
nærmere sammenhæng mellem forekomsten af de undersøgte effekter 
og tilstedeværelsen af miljøfarlige stoffer er ikke endelig afklaret (Strand 
et al. 2004a); Stuer-Lauridsen et al. 2008). Det antages, at ikke alle effekter 
er stof-specifikke, men kan skyldes påvirkninger fra en række forskellige 
miljøfarlige stoffer, alene eller i kombination.  

Figur 2.1.   Ålekvabbe (Zoarces 
viviparus) er en levendefødende 
(vivipar) fisk, og den drægtige 
hun bærer op til 300 levende un-
ger i ovariesækken. Ålekvabbe 
bliver sjældent mere end 34 cm 
lang. 
FOTO: JAKOB STRAND. 

 
Undersøgelser af ålekvabben og dens reproduktion anbefales derfor til 
brug i marin overvågning af de internationale organisationer HELCOM, 
OSPAR og ICES (OSPAR 1997; ICES 2004; HELCOM 2006). Ålekvabbe er 
også blevet anvendt som indikatororganisme i en række af vore nabo-
lande som Sverige, Tyskland, Finland, Estland, Letland, Litauen og Eng-
land. Især Sverige har mange års erfaring med brug af ålekvabbe til for-
skellige typer af undersøgelser, og der foreligger tidsserier på forekomst 
af misdannelser blandt unger, der går tilbage til midten af 1990’erne (Åd-
jers et al. 2001). Ålekvabbe indgår også i overvågningssammenhænge, hvor 
fokus er at vurdere udvikling i belastningsniveauer med miljøfarlige stof-
fer, herunder også i retrospektive undersøgelser, som baseres på prøver 

13 



 

fra ålekvabbe, der opbevares i nationale miljøprøvebanker i både Sverige 
og Tyskland (NHR 2009; UPB 2009).  

I internationale fora som ICES arbejdes der på at fastsætte kvalitetskrite-
rier inklusiv baggrundsresponsniveauer for anbefalede miljøindikatorer. 
Der foreligger allerede forslag til kvalitetskriterier, der omfatter repro-
duktiv succes i ålekvabbe og bl.a. PAH-metabolitter og CYP1A aktivitet i 
forskellige fiskearter (ICES 2007 og 2008), men de konkrete værdier er pt. 
til revision. Desuden arbejdes der på udvikling af værktøjer til at integre-
re forskellige effekt- og belastningsmarkører i forbindelse med miljøvur-
deringer af det samlede pres og ikke kun ud fra de enkelte parametre. 
Sådanne kvalitetskriterier kan anvendes i en operationel vurdering af et 
områdes miljøtilstand. Data fra både udenlandske overvågningspro-
grammer og det danske NOVANA-program og andre relaterede under-
søgelser som denne undersøgelse indgår som et grundlag for dette ar-
bejde. Desuden gøres der også en indsats for at udarbejde internationale 
ICES guidelines og kvalitetssikring fx som interkalibreringer af udvalgte 
effektmarkører inden for BEQUALM, der anbefales for at kunne opfylde 
krav til at indgå i marin overvågning inden for havkonventioner som 
HELCOM og OSPAR.  

I kystnære områder i Danmark har Danmarks Miljøundersøgelser 
(DMU) i 2001-2002 (Strand et al. 2004a) og i perioden 2004-2008 sammen 
med fire amter og senere hen de statslige Miljøcentre (Strand 2005; Strand 
2007; Strand et al. 2009) undersøgt den reproduktive succes hos ålekvab-
ber, herunder forekomsten af misdannelser hos ålekvabbeunger. For-
uden reproduktiv succes og forekomsten af misdannelser indgår desu-
den en anden type af effektundersøgelse i tilknytning til NOVANA-
programmet, idet NOVANA hidtidigt også har omfattet biomarkørana-
lyser for aktivitet af CYP1A afgiftningsenzymer (Strand 2005; Strand 
2007; Strand et al. 2009). Samtidigt er der også målt generelle fysiologiske 
indikatorer så som konditionsindeks, lever-somatisk indeks og repro-
duktiv kapacitet (Strand & Dahllöf 2005).  

I NOVANA foretages udover effektundersøgelser i ålekvabbe desuden 
også overvågning af miljøfarlige stoffer i sediment og muslinger samt 
andre typer af effektundersøgelser i hhv. havsnegle og muslinger (Strand 
2005; Strand 2007; Strand et al. 2009). Disse undersøgelser indgår som en 
del af vurderingen af miljøtilstanden i de kystnære danske områder un-
der NOVANA-programmet. Da forekomsten af miljøfarlige stoffer og 
deraf følgende effekter kan udvikle sig med en stigende eller faldende 
tendens både mellem og inden for de enkelte år, er det som med andre 
typer af miljøundersøgelser nødvendigt med tilstrækkeligt lange tids-
serier for at kunne vurdere eventuelle tendenser og årsager til de obser-
verede effekter (Strand et al. 2004b; Ronisz et al. 2005; Sandström et al. 2005). 
Desuden skal det også tages med i betragtning, at nogle typer af effekt-
markører i fisk er generelle indikatorer, der integrerer effekter af det 
samlede pres af forskellige ydre stressfaktorer. Yderligere kan man ikke 
altid forvente, at der er tydelige korrelationer mellem miljøfarlige stoffer 
og alle typer af effekter. Fx kan kønsdifferentiering og udvikling af visse 
sygdomme påvirkes af en kortvarig eksponering i fiskens tidlige livssta-
dier, og som ikke nødvendigvis vil afspejle sig i belastningsniveauet ved 
indsamlingstidspunktet af flere år gamle voksne fisk.   
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For at styrke forklaringsmodellerne vil en række supplerende undersø-
gelser være nødvendige. Ved både at undersøge reproduktive og øko-
toksikologiske effektparametre samtidigt med målinger af miljøfarlige 
stoffer, styrkes grundlaget for at beskrive effekter af lang- og korttidspå-
virkninger af det samlede pres af miljøfarlige stoffer.  
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3 Stationer og indsamling af prøver 

Prøvetagningen af ålekvabber er forløbet over to perioder, hhv. novem-
ber 2007 og maj-juni 2008.  

I november 2007 blev der fra 6 eksisterende NOVANA-stationer med bi-
ologisk effektmonitering i ålekvabber udtaget en række ekstra prøver til 
supplerende kemiske og biologiske undersøgelser af hunnerne og deres 
kuld, hhv. fra Randers Fjord, Århus Bugt, Vejle Fjord, Roskilde Fjord, 
Karrebæk Fjord og Agersø i Storebælt. Prøver, men kun fra den eksiste-
rende NOVANA-indsamling i november 2007 i et syvende område, Oden-
se Fjord, blev også senere inddraget i denne undersøgelse (figur 3.1).   

Desuden blev der også i maj-juni 2008 indsamlet 30-40 hanner af åle-
kvabber. Denne indsamling foregik i de samme områder som i novem-
ber 2007 på nær Odense Fjord, der har erstattet Randers Fjord, idet der 
ikke foregik ålefiskeri her på det pågældende tidspunkt. Denne forårs-
indsamling havde fokus på hanner af ålekvabbe til brug for gonadehisto-
logiske intersex-analyser, se kapitel 8.  

 

Figur 3.1.   Undersøgelseslokali-
teter i enten november 2007 eller 
maj 2008. 1) Agersø i Storebælt, 
2) Roskilde Fjord, 3) Karrebæk 
Fjord, 4) Vejle Fjord, 5) Århus 
Bugt, 6) Randers Fjord og 7) 
Odense Fjord.  
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Tabel 3.1.   Stationsoplysninger for efterårsindsamlingen 2007 og forårsindsamlingen 2008. 

Område Stationsnavn Dato Position (bredde- og længdegrad) Antal fisk 

1) Agersø  
 (referencestation) 

Agersø Sund 15-11-2007 

20-05-2008 

5512.5 

 

1111.5 

 

51♀ + 43♂ 

13♀ + 32♂ 

2) Roskilde Fjord Risø 21-11-2007 

25-05-2008 

5541.3 

 

1204.5 

 

58♀ + 39♂ 

12♀ + 35♂ 

3) Karrebæk Fjord Karrebæksminde 13-11-2007 

26-05-2008 

5511.4 

 

1140.0 

 

63♀ + 3♂ 

18♀ + 31♂ 

4) Vejle Fjord Brønshoved 30-10-2007 

27-05-2008 

5542.2 

 

0936.2 

 

50♀ + 10♂ 

12♀ + 35♂ 

5) Århus Bugt 170009 30-10-2007 

28-05-2008 

5610.1 

 

1013.6 

 

55♀ + 0♂ 

12♀ + 33♂ 

6) Randers Fjord 230066 30-10-2007 5634.5 1015.9 37♀ + 10♂ 

7) Odense Fjord Seden Strand 12-06-2008 5517.3 1018.4 10♀ + 38♂ 

 
Indsamlingen blev i alle områder udført med åleruser og med hjælp fra 
lokale fritidsfiskere. I alt blev der indsamlet 419 ålekvabber i efteråret 2007 
og 281 ålekvabber i foråret 2008 (tabel 3.1). Fiskene blev opbevaret i afluk-
kede åleruser eller trådbure i maksimalt to uger fra fangsttidspunktet og 
frem til dissektion og udtagning af prøver til de forskellige delundersø-
gelser (tabel 3.2). Prøver til CYP1A aktivitet og ekspression samt PAH-
metabolitter blev taget fra de 10 mest friskfangede fisk, der havde været 
opbevaret i det færreste antal dage, der optimalt set er maksimalt 2 dage.  

Stationen ved Agersø anses som referencestation, da den betragtes som 
den generelt mindst belastede station, hvor der også er størst vandud-
veksling sammenlignet med de andre områder. De andre områder er alle 
placeret tæt på større byer, og i de fleste tilfælde i mere aflukkede fjord-
områder med lavere vandudveksling.  

Følgende biometriske mål er taget på alle fisk: længde, totalvægt, soma-
tisk vægt, vægt af lever, vægt af gonade (dvs. kuld hos hunner eller te-
stikler hos hanner), antal unger i kuld, antal og type af misdannede un-
ger og anden fejludvikling af unger i henhold til NOVANA teknisk an-
visning (Strand & Dahllöf 2005).  

Tabel 3.2.   Oversigt over delundersøgelser (parametre), antal prøver pr. station og opbevaring. 

Delundersøgelser Antal prøver Prøvetype/organ Opbevaring 

Reproduktiv succes N 40-50 hunner/kuld A) Unger Undersøges friske 

Dioxinlignende stoffer 10 hunner/kuld, pooles* B) Unger  

C) Muskel 

-20° C i rilsanposer 

PAH-metabolitter 10 hunner* D) Galde 

E) Urin 

-20° C i eppendorfrør 

CYP1A aktivitet (EROD) N 10 hunner* F) Lever -80º C i cryorør 

CYP1A-ekspression (mRNA) 10 hunner* G) Lever RNA later i cryorør 

Populationsgenetik 50-100 hunner og hanner H) Hoved (inkl. hjerne) -80º C i knappose 

Intersex (først i maj 2008) 30-40 hanner I) Testikler Histo-formalin i glas 
N tilbagevendende NOVANA-aktivitet. * Udtaget fra de samme 10 individer. 
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4 Misdannelser hos ålekvabbens unger 

De tidlige livsstadier hos fisk og også andre dyr er typisk de mest mod-
tagelige og følsomme stadier overfor miljøfarlige stoffer, som kan medføre 
misdannelser (teratogene effekter) (Weis & Weis 1989; Bodammer 1993, 
Neuman et al. 1999). Undersøgelser viser, at teratogene effekter kan indu-
ceres under hele den tidlige udviklingsperiode fra modnende kønsceller 
til unger før klækning (Bodammer 1993). Udviklingen af skelettet er sær-
ligt følsomt. Påvirkning af skelettet kan bl.a. føre til misdannelser af ryg-
søjlen, men også misdannelser i indre organer og hoved samt øjende-
formiteter er hyppige teratogene effekter i fisk (Weis & Weis 1989). Un-
dersøgelser af teratogene effekter hos fisk er hovedsageligt udført på fi-
skearter med fritsvømmende larvestadier, og i disse undersøgelser er det 
vist, at en række stoffer såsom PAH’er, klorerede kulbrinter som dioxin 
og PCB, pesticider, metaller eller stoffer med hormonlignende effekter 
kan medføre forskellige typer af misdannelser hos fiskelarver (Weis & 
Weis 1989; Bodammer 1993; Davis 1997). Derudover tyder det også på, at 
andre stresspåvirkninger, som fx iltsvind, temperatur, fødemangel her-
under vitaminmangel, kan påvirke fritsvømmende fiskelarvers udvik-
ling (Bodammer 1993). Der er indikationer på, at lave vandtemperaturer 
måske også kan øge følsomheden hos visse fiskearter overfor miljøfarlige 
stoffer (Dethlefsen et al. 1997).  

Figur 4.1.   Forskellige typer af 
misdannelser hos ålekvabbeun-
ger observeret i danske undersø-
gelser. 0) tidligt døde, A) sent 
døde, >10 mm, B) misdannet 
blommesæk- eller indre organer, 
C) bøjet rygrad, D) spiralformet 
rygrad, E) manglende eller defek-
te øjne, F) hoveddeformiteter og 
G) sammenvoksede eller siame-
siske tvillinger (fra Strand et al. 
2004a). 

0)

A)

 

B)

 C) D) E)

F) F) G)

 
Flere udenlandske undersøgelser har vist, at der kan forekomme et øget 
antal misdannelser hos unger i kuldene fra drægtige ålekvabber fra foru-
reningsbelastede områder, bl.a. i Sverige og Tyskland (Vetemaa et al. 1997; 
Gercken et al. 2006; 2007). Danmarks Miljøundersøgelser (DMU) har i 
2001-2002 (Strand et al. 2004a) og i perioden 2004-2008 sammen med fire 
amter og senere hen de statslige Miljøcentre (Strand 2005; 2007; Strand et 
al. 2009) undersøgt den reproduktive succes hos ålekvabber, herunder 
undersøgt forekomsten af misdannelser hos ålekvabbeyngel i forskellige 
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danske fjorde som en del i vurderingen af miljøtilstanden under NO-
VANA–programmet (Strand & Dahllöf 2005).  

De fleste områder med øgede forekomster af misdannede unger er gene-
relt kendetegnet ved at være kystnære områder med en øget menneske-
lig påvirkning fra byer og industri. Det kan derfor ikke udelukkes, at 
disse effekter skyldes påvirkning af miljøfarlige stoffer, herunder dioxin, 
PAH eller tungmetaller (Stuer-Lauridsen et al. 2008; Halling-Sørensen et al. 
2008).  

Til sammenligning har svenske undersøgelser vist generelt, at kun min-
dre end 5% af hunnerne indsamlet i mindre belastede referenceområder 
har mere end 5% abnormt yngel (Vetemaa et al. 1997; Svedäng & Förlin 1997; 
Ådjers et al. 2001), hvilket er i overensstemmelse med, hvad der fore-
kommer i danske kystområder med større vandudveksling som fx ved 
Agersø i Storebælt eller i Lillebælt (Strand et al. 2009). På baggrund af det 
har ICES foreslået, at et anslået baggrundsniveau er på mindre end 5% af 
kuldene, der har mere end 5% misdannede unger (ICES 2007).  

4.1 Metoder 

Typer af misdannelser, der synligt kan identificeres, omfatter misdannel-
ser af blommesæk- og tarmdeformiteter, bøjet eller spiralformet rygsøjle, 
øjendeformiteter, kraniale deformiteter og siamesiske tvillinger, som ifølge 
NOVANA teknisk anvisning karakteriseres som typerne B til G (Strand 
& Dahllöf 2005). Derudover kan der også forekomme anden form for fejl-
udviklede unger, herunder tidligt og sent døde unger uden synlige mis-
dannelser samt ”dværge” (hhv. type 0, A og I) (figur 4.1; tabel 4.1).  

Tabel 4.1.   Karakterisering af forskellige typer af fejludviklede unger, jf. figur 4.1. (Strand 
& Dahllöf 2005). 

Type Beskrivelse af synlige tegn på fejludvikling af unger 

0. Befrugtede æg eller embryoner, der lige er klækket (< 10 mm). Ofte døde. 

A. Døde unger uden misdannelser (> 10 mm). 

B. Unger med misdannelser i blommesæk eller indvolde. 

C. Unger med vinklet knæk på rygrad eller hale. 

D. Unger med spiralformet rygrad. 

E. Unger med defekt på øjne eller helt manglende øjne. 

F. Unger med misdannelser i hovedet. 

G. Sammenvoksede unger, evt. som siamesiske tvillinger. 

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

I. Unger med reduceret vækst, ”dværgvækst”. 

Data for fejludviklede unger, herunder både for misdannelser (type B-G) 
og andre typer (hhv. type 0, A og I), opgøres som den procentvise andel 
af kuld med øget forekomst (> 5%) af misdannede unger i det enkelte kuld 
(kuldniveau).  

I NOVANA-programmet er der for at vurdere omfanget af forekomsten 
af misdannelser som udgangspunkt undersøgt minimum 40 kuld pr. om-
råde.  
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4.2 Resultater og diskussion 

I figur 4.2 vises andelen af kuld hos ålekvabbe med en øget forekomst af 
misdannelser, der kan karakteriseres som typerne B–G i de samme 7 om-
råder, hvor der i denne undersøgelse er undersøgt for en række supple-
rende kemiske stoffer i fiskene, biomarkører og populationsgenetik i no-
vember 2007. Andelen af kuld med en øget forekomst af misdannede 
unger (med op til 15% af kuldene i Roskilde Fjord) var i efteråret 2007 
forholdsvis lavt sammenlignet med tidligere år, hvor helt op til 53% af 
kuldene har haft en øget forekomst af misdannelser i deres kuld (Strand 
et al. 2004a; Strand 2007). I alle områder end ved Agersø vurderes fore-
komsten af misdannelser dog til at være over det anslåede baggrundsni-
veau på mindre end 5% af kuldene, der har mere end 5% misdannede 
unger (ICES 2007). Ved Agersø havde kun 4% af kuldene mere end 5% 
misdannede unger i 2007.  

Figur 4.2.   Andel af kuld med en 
øget forekomst af misdannede 
unger (type B-G) i de samme 7 
NOVANA-områder, hvor der i 
denne undersøgelse er under-
søgt for en række supplerende 
effektparametre i november 
2007. Desuden indgår en opde-
ling af kuld i grupper med hhv. 0-
< 5%, 5-< 20%, 20-< 50% og 
> 50% misdannede unger i det 
enkelte kuld. Niveauet for en øget 
forekomst af misdannelser i et 
enkelt kuld (dvs. > 5%) er sam-
menholdt med anslået bag-
grundsniveau (- - -), som er vur-
deret til at være på mindre end 
5% af kuld, der har > 5% mis-
dannede unger.  

 

Alle typerne af misdannelser B-G blev stort set fundet i de fleste undersøg-
te områder, men der er relativt store områdemæssige forskelle i den relati-
ve fordeling af typerne. Kun i Odense Fjord, Vejle Fjord og Århus Bugt 5 
blev der kun fundet hhv. 4, 5 og 5 typer af misdannelser, hvorimod i de 
andre 4 områder blev der fundet alle 6 forskellige typer af misdannelser 
(figur 4.3). Med hensyn til den relative fordeling mellem typerne, så ud-
gør misdannelser af rygraden (typerne C og D) ca. halvdelen af de fundne 
misdannelser i områderne Agersø, Roskilde Fjord, Karrebæk Fjord, Vejle 
Fjord og Århus Bugt. Derimod udgør typerne C og D mere end 80% i 
Odense Fjord og kun 6% i Randers Fjord. I Randers Fjord udgør øjen-
skader (type E) størstedelen af de fundne misdannelser.   
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Figur 4.3.   Den relative fordeling 
af forskellige typer af misdannede 
unger (type B-G) i kuld fra åle-
kvabbe fra de forskellige områder 
i november 2007. n angiver det 
totale antal misdannede unger 
fundet i hvert område. 

Forskellen i fordelingen af typerne af misdannelser mellem områderne er 
statistisk forskellig (tabel 4.2). Dog skal det bemærkes, at styrken i testet 
varierer, eftersom der er en stor spredning i antal kuld med misdannel-
ser pr. område.  

Forskellen i fordelingen mellem typerne af misdannelser kan også være 
en indikation på, at årsagen kan være lokale miljøforhold, herunder spe-
cifikke grupper af miljøfarlige stoffer, da visse grupper af miljøfarlige 
stoffer tidligere er sat i forbindelse med specifikke typer af misdannelser 
i fisk (Weis & Weis 1989; Bodammer 1993).  
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Tabel 4.2.   Multivariat similaritetsanalyse af forskelle i fordelingen af misdannede unger 
(typerne B-G) mellem områderne. * markerer, at fordelingen mellem de enkelte områder 
er statistisk forskellige (p < 0,05). 

 Storebælt
n = 10 

Roskilde
n = 26 

Karrebæk
n = 11 

Vejle 
n = 17 

Århus 
n = 15 

Randers
n = 14 

Odense
n = 14 

Storebælt      *  

Roskilde     * *  

Karrebæk     * *  

Vejle       * 

Århus       * 

Randers       * 

Odense        

n angiver antallet af kuld med misdannelser af typerne B-G i hvert område. 

 
Udover synligt misdannede unger forekom der også andre typer af fejl-
udvikling af æg, embryoner og unger, der er karakteriseret som hhv. tid-
ligt døde (type 0) og sent døde unger uden misdannelser (type A) samt 
dværgvækst (type I). Ligeledes for disse typer var der forholdsvis store 
områdemæssige forskelle i omfanget, hvormed de forekom (tabel 4.3). 
For eksempel var de højeste og laveste forekomster af type 0 i Karrebæk 
Fjord og Randers Fjord med hhv. 25% og 5,7% af kuldene, der havde mere 
end 5% af type 0. Derimod forekom type A især i Randers Fjord med op 
til 14% af kuldene, der havde mere end 5%. Med hensyn til type I fore-
kom de hyppigst i Vejle og Karrebæk Fjord (tabel 4.3.).  

Yderligere var der en række voksne hunner (> 15 cm), der ikke bar nogle 
æg eller unger ved undersøgelsestidspunktet i november 2007, hvilket 
kan være et tegn på, at de var sterile. Hyppigst i Roskilde Fjord hvor 
10,4% af de undersøgte voksne hunner ikke bar unger, hvorimod sådanne 
hunner ikke blev registreret ved Odense Fjord, Vejle Fjord og Århus 
Bugt. Det kan dog ikke udelukkes, at disse forskelle skyldes en konse-
kvens af, at indsamlingen havde fokus på drægtige hunner og at indsam-
lingen blev foretaget af forskellige personer i de forskellige områder. En 
mere populationsdækkende indsamling, der ikke fortrinsvis fokuserer 
på drægtige hunner, vil bedre kunne beskrive forskelle i forekomsten af 
ikke kuldbærende hunner.  

Tabel 4.3.   Andel af kuld med en forhøjet andel af fejludviklede unger (dvs. > 5% pr. kuld) af hhv. tidligt døde (type 0), sent dø-
de uden misdannelser (type A) og ”dværge” (type I) samt hunner uden unger. 

 
Agersø 

Roskilde
Fjord 

Karrebæk
Fjord 

Vejle 
Fjord 

Århus 
Bugt 

Randers 
Fjord 

Odense 
Fjord 

Type 0 12% 10% 25% 12% 22% 5,7% 12% 

Type A 0,0% 4,2% 0,0% 0,0% 3,6% 14% 0,0% 

Type I 2,0% 0,0% 5,3% 6,0% 1,8% 0,0% 2,0% 

Hunner uden unger (sterile?) 2,0% 10,4% 1,8% 0,0% 0,0% 5,7% 0,0% 

 
Det er også signifikante forskelle mellem områder, når det kommer til 
fordelingen af de andre typer af effekter på ungeudviklingen, hhv. type 
0, A og I (tabel 4.4).   
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Tabel 4.4.   Multivariat similaritetsanalyse af forskelle i fordelingen af andre typer af fejlud-
viklede unger end misdannelser (dvs. typerne 0, A og I) mellem områderne. * markerer, at 
fordelingen mellem de enkelte områder er statistisk forskellige (p < 0,05). 

 Storebælt
n = 30 

Roskilde
n = 39 

Karrebæk
n = 34 

Vejle 
n = 29 

Århus 
n = 41 

Randers
n = 27 

Odense
n = 31 

Storebælt   *    * 

Roskilde       * 

Karrebæk    *  *  

Vejle       * 

Århus      *  

Randers       * 

Odense        

n angiver antallet af kuld med andre typer af fejludviklede unger af typerne 0, A og I i hvert 
område. 

 
Især Odense Fjord skiller sig ud fra flere af de andre områder, men også 
Karrebæk Fjord, Vejle Fjord og Randers Fjord har en fordeling mellem 
typerne, der afviger fra nogle af de andre områder (tabel 4.4).   

Disse typer af fejludvikling kan sandsynligvis også skyldes andre lokale 
miljøfaktorer end miljøfarlige stoffer, som f.eks. iltsvind og for høje vand-
temperaturer, eller kombinationer deraf (Strand et al. 2004a).  

4.3 Konklusioner 

 Misdannede unger forekom i alle de 7 undersøgte områder i 2007, 
med de mest hyppige forekomster i Roskilde Fjord, Århus Bugt og 
Randers Fjord. Det laveste niveau forekom ved den forventede refe-
rencestation Agersø i Storebælt, hvor kun 4% af kuldene havde forhø-
jede niveauer af misdannede unger, hvilket er under det anslåede 
baggrundsniveau på 5%.  

 Der var tydelige områdemæssige forskelle i den relative fordeling, 
hvormed de forskellige typer af misdannelser forekom.  

 Ud over misdannelser forekom der også andre typer af fejludvikling 
hos ålekvabbens unger, hvor der også var områdemæssige forskelle.  

 De områdemæssige forskelle i hyppighed og fordeling mellem typer-
ne af misdannelser er en indikation på, at lokale miljøforhold, herun-
der belastning med miljøfarlige stoffer, har betydning.   
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5 Dioxiner, furaner og co-planare PCB’er i 
ålekvabbe og dens unger 

De dioxinlignende stoffer er en af de mest potente teratogene stofgrup-
per, og det kan derfor ikke udelukkes, at de kan bidrage til forekomsten 
af misdannelser i ålekvabbe i de kystnære danske havområder. De har et 
højt bioakkumuleringspotentiale og vil desuden kunne overføres fra 
moderfisk til æg og unger. Desuden er de dioxinlignende stoffer (sam-
men med PAH) blandt de stofgrupper, som i høj grad kan inducere 
CYP1A-enzymsystemet, som i dette projekt blev målt dels ved EROD-
aktivitet, dels ved mRNA-ekspression. Derudover er dioxinlignende stof-
fer sat i forbindelse med en række andre effekter, herunder cancer, hor-
monforstyrrelser og svækkelse af immunforsvar (Srogi 2008).   

De dioxinlignende forbindelser består af adskillige varianter (congenerer), 
som dannes bl.a. ved menneskeskabte aktiviteter som forbrænding af af-
fald og visse industrielle aktiviteter. Dyr og mennesker eksponeres lø-
bende til disse stoffer i miljøet, og bl.a. indtaget af fedtholdige fødeemner 
anses som den vigtigste optagelsesvej (Srogi 2008).  

Formålet med denne delundersøgelse var at vurdere koncentrationsni-
veauer og sammensætningen af de forskellige dioxinlignende forbindelser 
i de voksne ålekvabber og deres unger.  

5.1 Metode 

Analyserne blev udført på puljede prøver af hhv. muskel fra voksne hun-
ner og deres kuld fra de 6 stationer, i alt 12 prøver. Prøverne blev homo-
geniseret, uddelt og ekstraheret med toluen på Soxhlet. Ekstrakter blev 
oprenset med Supelco Dioxin Preparation System, Florisil version. Den-
ne metode er afprøvet og valideret for oprensning af dioxiner og WHO-
PCB i certificeret materiale, inklusiv fiskemuskel (Aries et al. 2006). Eks-
trakterne er analyseret på højtopløselig GC-MS.  

Dioxinanalyserne omfattede 7 dibenzo-p-dioxiner (PCDD), 10 polychlo-
rerede dibenzofuraner (PCDF) samt 4 non-orto PCB’er (CB77, 81, 126, 
169) og 8 mono-ortho PCB’er (CB105, 114, 118, 123, 156, 157, 167, 189). 
Non-ortho og mono-ortho PCB er også kendt som WHO-PCB. Disse PCB 
forbindelser har også en dioxinlignende aktivitet og de kan ved omreg-
ning med congener-specifikke TEF-værdier også indgå i den samlede be-
regning af dioxin-toksicitet for hele gruppen af dioxinlignende stoffer 
(WHO-TEQ) (EF 2006).  

5.2 Resultater og diskussion 

Dioxinlignende forbindelser var akkumuleret i ålekvabbe fra alle 6 om-
råder – både i muskel fra de voksne fisk og deres unger med de højeste 
WHO-TEQ-niveauer i Århus Bugt med hhv. 1,09 og 1,93 ng/kg vådvægt. 
Niveauet af dioxinlignende forbindelser var generelt højere i ålekvab-
bens unger end i muskel fra de voksne fisk (figur 5.1), men der var også 
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forskel mellem områder, når man sammenligner det relative forhold mel-
lem niveauet i de voksne fisk og deres unger. Fx var der betydeligt min-
dre i unger fra Karrebæk Fjord sammenlignet med de andre områder, 
hvilket ikke afspejles i muskel fra de voksne fisk (figur 5.1). Dette kan 
måske skyldes forskelle i tidspunktet for hhv. den egentlige deponering 
af stofferne i æggene, der foregår om foråret, og den senere indsamling 
af muskel fra drægtige hunner i november.  

 
Figur 5.1.   Koncentrationen af dioxinlignende forbindelser i A) muskel fra de voksne og gravide hunner og B) deres unger. 

 
 
I samtlige 6 undersøgte områder udgjorde non-ortho og mono-ortho 
PCB generelt en dominerende andel (mellem 51%-93%) af den samlede 
dioxin-toksicitet både i muskel fra de voksne ålekvabber samt deres un-
ger.   

Til sammenligning har nogle laboratorieundersøgelser af effekter af dioxin 
på fisks reproduktion vist, at de laveste effektniveauer, hvor dioxin (i 
form af forbindelsen TCDD) kan påvirke ægs og ungers udvikling og 
overlevelse er mellem 0,1-2 ng TCDD/kg vådvægt i både de voksne fisks 
muskel samt i æg (Elonen et al. 1998; Giesy et al. 2002; Yamauchi et al. 
2006). Dette omfatter også udvikling af forskellige typer af misdannelser 
som også ses hos ålekvabbens unger. Nogle undersøgelser antyder også, 
at dioxinniveauerne i Østersøområdet kan spille en rolle for fisks repro-
duktion og udvikling, fx i form af det såkaldte M74-syndrom i laks, som 
også omfatter udvikling af visse former for misdannelser. Det menes, at 
M74 skyldes, at Østersølaksene udviser mangel på vitamin B1 – også 
kaldet thiamin – hvilket også er forbundet med bl.a. CYP1A og dermed 
også til effekter af de dioxinlignende stoffer (Börjeson & Norrgren 1997; 
Pesonen et al. 1999; Amcoff et al. 2002).  

Det kan derved ikke udelukkes, at de fundne niveauer af dioxin i åle-
kvabbe også kan forårsage tilsvarende effekter på æg og unger.  

Niveauerne i muskel fra ålekvabbe var i alle de undersøgte 6 kystnære 
områder til gengæld væsentligt under fødevarekriteriet for magre fisk 
(som fx ålekvabbe) til humant konsum på 8,0 ng/kg vådvægt (EF 2006).  

5.3 Konklusioner 

 Dioxinlignende forbindelser forekom i både muskel fra de voksne fisk 
og deres unger fra samtlige seks undersøgte områder.  
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 Niveauet af dioxinlignende forbindelser var generelt højere i ålekvab-
bens unger end i muskel fra de voksne fisk, men der var ikke nogen 
umiddelbar sammenhæng mellem niveauet i unger og de voksne.  

 De højeste dioxinniveauer blev fundet i Århus Bugt, men ellers var de 
områdemæssige forskelle i niveauer væsentligt afhængigt af, om sam-
menligningerne baseres på niveauer i voksne eller i deres unger.  

 Det kan ikke udelukkes, at de fundne niveauer af dioxin kan være 
med til at forårsage forhøjede forekomster af misdannelser i ålekvabbe.  
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6 PAH-metabolitter i fiskegalde og urin 

Polyaromatiske hydrocarboner (PAH) repræsenterer en gruppe af per-
sistente organiske stoffer, som findes både i marine og terrestriske miljø-
er. Ukomplet forbrænding af organiske materialer, herunder fossile 
brændstoffer, anses som den primære kilde til PAH i miljøet, men som 
naturlige komponenter af råolie og raffineret olie samt kul bliver PAH’er 
også tilført miljøet på grund af produktion, transport, brug og eventuelle 
spild af fossile brændstoffer (Oros & Ross 2004). 

PAH-forbindelser bliver forholdsvis hurtigt optaget især over gællerne 
og via føden, men fisk er også hurtige til at omsætte og udskille dem 
igen. En del af disse PAH-forbindelser kan alligevel være skadelige for 
organismen, da de efter optagelse i fisken kan blive omdannet til særligt 
reaktive mellemstoffer (metabolitter), som kan reagere med og dermed 
skade cellernes DNA (Varanasi et al. 1986), se også kapitel 7. Da udgangs-
stofferne af PAH omsættes hurtigt, vil disse forbindelser ikke bioakku-
muleres i særlig grad i fisk, og der forekommer derfor oftest kun spor af 
PAH, når der analyseres fx i muskel- eller levervæv fra fisk (Ariese et al. 
1993). Derimod, eftersom PAH’er hurtigt bliver omsat og udskilt igen i 
fisk, kan PAH-belastning og deraf følgende risiko for PAH-effekter i fisk 
lettere måles som PAH-metabolitter i galde og urin, da disse er de pri-
mære ekskretionsveje. Galde fra fisk har været anvendt i mange under-
søgelser til at vurdere effekter af PAH i fisk – både i kystnære farvande 
og åbne farvande (Ariese et al. 1993; Aas et al. 1998; Vourinen et al. 2006; 
Kammann 2007). Andre undersøgelser har også fundet høje niveauer af 
PAH-metabolitter i andre kropsvæsker inklusiv urin, fx fra krabber 
(Fillmann et al. 2004, Watson et al. 2004). Der er dog kun lidt viden om-
kring forekomsten af PAH-metabolitter i urin fra fisk.  

En anden metodemæssig fordel er, at prøvetagning, opbevaring, ekstrak-
tion og analyser af fiskens galde og urin er forholdsvis simpel, sammen-
lignet med andre slags væv som fx muskel og lever. Dette skyldes, at fi-
skens kropsvæsker som galde og urin indeholder et forholdsmæssigt 
lavt niveau af proteiner og lipider, og derfor behøver prøverne ikke at 
ekstraheres eller renses i samme grad forud for analysen. Derudover kan 
matricer som galde og urin forholdsvis let analyseres for PAH-metabo-
litter, bl.a. vha. simple fluorescens-teknikker eller HPLC/F-teknikker. På 
hvilken måde PAH-niveauerne i galde bedst kan normaliseres til fx ni-
veauet af proteiner og pigmenter som det grønne galdestof biliverdin, er 
dog stadigvæk til diskussion (Ariese et al. 2005; Kammann 2007). Det er 
kendt, at der sker en opkoncentrering af bl.a. proteiner og pigmenter i 
galden i perioderne mellem fødeoptag og det diskuteres, om niveauet af 
disse stoffer også vil co-variere med niveauet af PAH-metabolitter i fiskens 
galde, da tendenserne ikke er entydige (Kammann 2007).  

Formålet med denne delundersøgelse var at vurdere koncentrationsni-
veauer af PAH-metabolitter i hhv. galde og urin som tegn på belastning 
med PAH.  
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6.1 Metode 

PAH-metabolitten af stoffet pyren, 1-hydroxypyren, har vist sig at være 
den primære PAH-metabolit i galde fra fisk, når de er eksponeret til 
PAH i miljøet fra forurenede sedimenter (Ariese et al. 1993). For eksempel 
bidrager 1-hydroxypyren med 76% i gennemsnit af alle PAH-metabolit-
ter i galde fra skrubber indsamlet i Østersøen (Kammann 2007). Derfor 
kan netop denne metabolit med fordel anvendes som biomarkør for mil-
jøbelastningen med PAH.  

Da alle PAH-forbindelser er meget fluorophore, kan de fase-II konjuge-
rede metabolitter som 1-hydroxypyren detekteres i fortyndede kropsvæ-
sker af galde og urin, fx ved brug af teknikken ”Synchronous Fluore-
scens Scan” (SFS) i bølgelængdeintervallet 250-450 nm og med en kon-
stant deltaværdi på 42 nm. Herved kan de pyren-lignende metabolitter, 
dvs. 3-4 ringe PAH-forbindelser, måles ved excitations-/emissionsbølge-
længderne omkring 341/383 nm og angives som 1-hydroxypyrene ækvi-
valenter ifølge ICES guideline (Ariese et al. 2005). Detektionsgrænsen er 
ved 2000 gange fortynding af galde i 50%:50% methanol:vand på 0,2 
µg/ml. Reproducerbarhed er inden for 10%. Urinprøver fortyndes der-
imod kun 100 gange.  

Niveauet af galdepigmenter kan kvantificeres ved måling af absorbans 
med UV spektrofotometer ved 380 nm (Kammann 2007).  

Der blev analyseret prøver af galde og urin fra ca. 10 hunner indsamlet 
ved de 6 stationer i november 2007.  

6.2 Resultater 

PAH-metabolitter i form af 3-4 ringe PAH’er (målt som 1-hydroxypyren 
ækvivalenter) forekom i galde og urin fra ålekvabbe fra samtlige under-
søgte områder.  

6.2.1 PAH metabolitter i galde 

De gennemsnitlige koncentrationer af PAH-metabolitter i galde var mel-
lem 0,25 og 8,7 µg/ml med de højeste koncentrationer i Randers Fjord ef-
terfulgt af Århus Bugt, Vejle Fjord og Karrebæk Fjord og med de generelt 
laveste niveauer i Roskilde Fjord og ved Agersø (figur 6.1). Koncentrati-
onsniveauerne i de enkelte områder er i høj grad i overensstemmelse 
med de tidligere fundne niveauer i 2005 (Strand unpubl.).  
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Figur 6.1.   Koncentration af PAH-
metabolitter (målt som 1-hydroxy-
pyren ækvivalenter) i galde fra 
ålekvabber fra de 6 indsamlings-
områder i november 2007 og 
sammenlignet med tilsvarende 
indsamling i november 2005. 

 

6.2.2 PAH-metabolitter i urin 

PAH-metabolitter kan på tilsvarende måde som i galdeprøver identifice-
res og kvantificeres i urinprøver. De højeste koncentrationer i urin fore-
kom i Århus Bugt, efterfulgt af prøver fra Randers Fjord og Karrebæk 
Fjord. De gennemsnitlige koncentrationer af PAH-metabolitter i urin var 
mellem 0,09 og 0,30 µg/ml i urin (figur 6.2), og de var derved generelt la-
vere end i galde.  

De områdemæssige forskelle fundet for PAH-metabolitter i galdeprøver 
afspejles til gengæld ikke tilsvarende i urin. De laveste koncentrationer i 
urin blev påvist ligesom for galde i prøverne fra Roskilde Fjord, men der 
forekom ikke tilsvarende markante niveauer i urin som i galdeprøver fra 
Randers Fjord. Ligeledes var niveauet i urin fra Karrebæk Fjord for-
holdsvis højt, hvilket var modsat niveauet i galdeprøverne.  

Figur 6.2.   Koncentration af 
PAH-metabolitter (målt som 1-
hydroxypyren ækvivalenter) i urin 
fra ålekvabber fra de 6 indsam-
lingsområder i november 2007. 

 

6.2.3 Normalisering af niveauer af PAH-metabolitter i galde 

Normalisering af data for PAH-metabolitter i galde, fx til galdepigmen-
ter som biliverdin (målt som absorbansen ved 380 nm) kan være en mu-
lighed for at reducere og udjævne eventuelle forskelle i koncentrations-
niveauer. I denne undersøgelse fandt vi dog ikke en sådan sammen-
hæng, idet data efter normalisering viste en større variation mellem de 
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individuelle data fra de forskellige stationer (figur 6.3). De områdemæs-
sige forskelle er dog nærmest identiske uanset om denne normalisering 
er anvendt eller ej.  

Figur 6.3.   Koncentration af 
PAH-metabolitter (målt som 1-
hydroxypyren ækvivalenter, 
µg/ml) i galde fra november 2007 
efter normalisering til indholdet af 
biliverdin (målt som absorbans 
ved 380 nm). 

 

6.3 Diskussion 

Der var tydelige forskelle i de målte koncentrationer af PAH-metabolit-
ter i urin og galde mellem de seks stationer. De relativt høje niveauer af 
PAH-metabolitter i galde af fisk fra Århus Bugt og Vejle Fjord tyder på 
en markant belastning med PAH’er i disse områder. Det kan være nær-
liggende at tilskrive dette som værende et resultat af større havne- og 
industrielle aktiviteter og deraf følgende mere kommerciel skibstrafik i 
disse områder. Derimod er sådanne aktiviteter på et lavere niveau i Ros-
kilde Fjord og Karrebæk Fjord, hvor skibstrafikken domineres af fritids-
sejlads. På den anden side er der en større vandudveksling med de åbne 
farvande i Århus Bugt og Vejle Fjord end i de to sidstnævnte fjordområ-
der, som ved hurtigere fortynding vil kunne nedsætte miljøbelastning 
med PAH’er. Overraskende nok viser resultaterne også, at galde fra fisk 
fra Randers Fjord indeholdt de højeste koncentrationer af PAH-meta-
bolitter, selvom der ikke er nogle umiddelbare større kendte kilder om-
kring indsamlingsområdet. Det kan ikke afvises, at dette eventuelt også 
kan skyldes en uhensigtsmæssig opbevaring af fiskene efter endt prøve-
tagning. Der er dog en klar overensstemmelse mellem data fra en tidlige-
re undersøgelse i 2005 og de markante områdemæssige forskelle under-
støtter, at lokale miljøforhold har stor betydning for de fundne koncen-
trationsniveauer.  

De områdemæssige forskelle i niveauet af PAH-metabolitter i urin var 
væsentligt anderledes end for galde, hvilket tyder på, at de to ekskre-
tionsveje i forskellig grad afspejler den lokale PAH-belastning. Forskel-
len kan muligvis ligge i, at andre faktorer kan påvirke dynamikken for 
metabolisering og den senere udskillelse af fase-II-konjugater i urin og 
galde via de to vigtige organer hhv. nyre og lever i fiskene. For eksempel 
vil fisk akkumulere konjugerede PAH-metabolitter i galde under sultpe-
rioder, da galden i galdeblæren ikke bliver tømt ind i tarmen, før fisken 
tager føde til sig igen (Kammann 2007). Normalisering til biliverdin i gal-
deprøverne viste dog ingen væsentlig effekt af dette. Det er også vigtigt 
at understrege, at koncentrationer af PAH-metabolitter målt i urin ikke 
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er normaliseret, og der kan være en tilsvarende sammenhæng for udskil-
lelsen af PAH-metabolitter via urin.  

6.4 Konklusioner 

 PAH-metabolitter af fortrinsvis 3-4 ringe PAH’er som 1-hydroxypy-

etabolitter varierede betydeligt mellem de 

ltaterne for galde og urin, 

ren kan måles i både galde- og urinprøver ved brug af den samme 
fluorescens (SFS)-metode.  

 Koncentrationen af PAH-m
forskellige undersøgte populationer af ålekvabbe, hvilket må reflek-
tere lokale forskelle i PAH-belastningen.  

 Der var betydelige forskelle mellem resu
hvilket tyder på, at de to ekskretionsveje i forskellig grad afspejler den 
lokale PAH-belastning.  
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7 Aktivitet og ekspression af CYP1A-
enzymsystemer 

I alle fisk findes afgiftningsenzymsystemet CYP1A (cytochrom P450, ty-
pe 1A), som indgår i den oxidative metabolisme og nedbrydning af visse 
typer af organiske stoffer, kaldet fase-I-enzymer. Disse processer foregår 
med den højeste aktivitet i leveren, men CYP1A kan også forekommer i 
mindre grad i andre organer som fx gælle, nyre og milt. Ud over at om-
danne en del af organismens egne stoffer, kan disse enzymer også om-
danne organiske miljøfarlige stoffer såsom PAH og dioxinlignende stof-
fer, så de bliver mere vandopløselige og nemmere at udskille fra orga-
nismen igen, fx som Fase-II-konjugater via galde og urin. Derved betragtes 
CYP1A-systemet som afgiftningsenzymer, som er ansvarlige for orga-
nismers detoksifikation og ekskretion af sådanne forbindelser. En ulempe 
er dog, at en forhøjet aktivitet kan medføre en øget produktion af reaktive 
metabolitter som fx epoxider af PAH. Disse reaktive mellemprodukter 
har en særlig høj toksicitet, der kan have mutagen og kræftfremkaldende 
virkning ved, at de skader DNA, hvilket på sigt kan medføre en risiko 
for svære cellulære og fysiologiske skader, som fx leverskader, immuno-
toksiske effekter og reproduktionsskader. En anden vigtig egenskab ved 
disse enzymer er, at de er inducérbare, dvs. at aktiviteten øges som re-
spons på en stigende påvirkning. Disse egenskaber gør CYP1A-systemet 
både målt som mRNA-ekspression og enzymaktivitet anvendelige som 
biomarkører for at vurdere eksponering og effekter af PAH, dioxinlig-
nende forbindelser og andre planare polyaromatiske forbindelser.  

CYP1A er et enzym, som dannes, når P450-systemet for afgiftning bliver 
aktiveret. Syntesen af enzymet starter ved at genet for CYP1A bliver ak-
tiveret og der dannes mRNA, som bliver oversat til selve proteinet. 
mRNA-niveauet giver et mål for CYP1A i den første tid efter aktivering 
af genet. Eftersom proteinet har længere levetid end mRNA, vil der på et 
tidspunkt være mere protein end mRNA til stede. Desuden er proteinet 
også til stede, efter produktionen af mRNA er slået fra. Dog skal det be-
mærkes, at der altid vil være en vis grad af CYP1A-ekspression og -akti-
vitet til stede, eftersom det samme protein også bliver anvendt til at ned-
bryde en række af organismens naturligt forekommende stoffer som fx 
visse hormoner og vitaminer. CYP1A-ekspression kan derfor være en 
bedre indikator for momentan eksponering til PAH og dioxinlignede 
stoffer end CYP1-aktivitet (som anvendes i NOVANA-programmet målt 
som EROD (Ethoxy-1-Resorufin-O-Deethylase)), idet aktiviteten i højere 
grad afspejler ophobning af protein, men også kan blive hæmmet ved 
høj eksponering. Ekspressionen af mRNA CYP1A-ekspressionen er der-
imod lineært over flere størrelsesordener af eksponering og er derfor et 
velegnet supplement til CYP1A-aktivitet. På den anden side siger aktivi-
teten mere om den reelle funktion af enzymsystemet i organismen sam-
menlignet med ekspressionen.  

Formålet med denne delundersøgelse var at vurdere i hvilken grad, der 
er forskelle i, hvordan CYP1A-enzymsystemet kommer til udtryk som 
enzymaktivitet eller mRNA-ekspression i relation til målte niveauer af 
dioxinlignende stoffer og PAH-metabolitter i fiskene.  
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7.1 Metoder 

7.1.1 Analyse af CYP1-aktivtet (EROD) 

Enzymaktiviteten kan fx måles vha. EROD-assay (EthoxyResorufin-O-
Deethylase), der er et enzymatisk bioassay, hvor enzymaktiviteten, dvs. 
hastigheden hvormed prøven kan omdanne et tilsat substrat, ethoxyre-
sofurin, måles (Stagg & McIntosh 1998). Metoden anbefales til marin 
overvågning af effekter på fisk af bl.a. OSPAR, HELCOM og ICES og er 
bl.a. inddraget i marine overvågningsprogrammer i en række af vore na-
bolande, herunder Sverige, Tyskland, Norge og England.  

EROD-assayet bygger på princippet, at hvis der er CYP1A-enzymer til 
stede, kan disse enzymer deetoxylere reagenset 7-ethoxyresorufin. Dan-
nelsen af produktet resorufin måles spektrofluorometriskt. Aktiviteten af 
enzymet angives ved hastigheden, hvormed resorufin produceres nor-
maliseret til proteinniveauet. Mængden af protein bestemmes separat 
spektrofotometrisk efter en Bradford-reaktion, hvor bovin serum albumin 
(BSA) bruges som proteinstandard.   

Analyseresultaterne angives som pmol (dannet resorufin) pr. minut og 
pr. g protein (pmol/(min * mg protein)) i S9 fraktion af fiskeleveren. 
EROD-analyserne er udført i henhold til den af ICES’s anbefalede metode 
(Stagg & McIntosh 1998).  

Som kvalitetssikring har DMU’s analyselaboratorium i 2008 desuden 
deltaget i en international præstationsprøvning (interkalibrering) af både 
bestemmelse af CYP1A/EROD-aktivitet og proteinniveau i fiskelever 
(BEQUALM 2008). Hovedparten af laboratoriets resultater havde såkaldte 
z-scores på mindre end 1 og viste derved god overensstemmelse med de 
senere angivne referenceværdier (tabel 7.1).  

Tabel 7.1.   DMU’s laboratoriums resultater fra deltagelse i international præstationsprøv-
ning for analyser af CYP1A målt som EROD-aktivitet samt proteinkoncentrationer i S9 og 
microsomale fraktion af fiskelever (BEQUALM 2008).  

BEQUALM 2008 Antal  
analyser 

Z-scores:  
< ±1 (godt) 

Z’s: ±1 - < ±2 
(tilfredsstillende) 

Z’s: ±2 - < ±3 
(tvivlsomme) 

CYP1A/EROD 9 9 0 0 

Protein 17 12 3 2 

 

7.1.2 Analyse af CYP1-ekspession 

For at kunne sammenligne niveauer af CYP1A-ekspression er det nød-
vendigt at kunne normalisere mellem prøver. I almindelige ekstraktions-
forløb for kemiske analyser bruges interne standarder til dette formål. 
For mRNA-ekstraktion findes ikke tilsvarende, bl.a. på grund af mRNA’s 
ustabilitet. For DNA findes en sådan metoder udarbejdet ved DMU (Pe-
tersen & Dahllöf 2005). Normalisering mellem prøver i forbindelse med 
mRNA-analyser udføres derfor ved at måle ratioen mellem mængden af 
mRNA for CYP1A og mængden af mRNA fra et såkaldt husholdnings-
gen. En husholdningsgen antages at blive udtrykt i den samme mængde 
kontinuerligt, hvorimod udtrykket for CYP1A varierer i tid afhængigt af 
behov for afgiftning. En anden måde at kvantificere på er at normalisere 
mRNA-ekspressionen mod mængde af DNA, som blev ekstraheret fra 
den samme prøve. Mængden af DNA er proportionalt med det antal 
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genkopier af CYP1A, der findes og er også konstant. Dog er DNA mere 
holdbart end mRNA, hvilket gør at brug af husholdningsgenet er at fore-
trække.  

Analyserne blev udført efter en protokol udarbejdet i samarbejde med 
professor Malin Celander ved Göteborg Universitet, hvilket inkluderer 
samtidig ekstraktion af DNA og RNA, og PCR-forhold for CYP1A samt 
for husholdningsgenet β-actin.  

7.2 Resultater for CYP1A-aktivitet og ekspression 

De højeste aktiviteter af CYP1A-enzymer blev målt i ålekvabber fra Odense 
Fjord og Roskilde Fjord, hvorimod de laveste enzymaktiviteter forekom i 
Karrebæk Fjord og ved Agersø i Storebælt (figur 7.1).  

Figur 7.1.   Aktiviteten af CYP1A-
medieret afgiftningsenzymer 
(målt som EROD) i lever fra hun-
ner af ålekvabbe fra de forskelli-
ge kystnære danske områder, in-
klusiv den supplerende NOVA-
NA-station i Odense Fjord, no-
vember 2007. 

 
Det relative udtryk af CYP1A, målt som mRNA, varierede med ca. 18% 
mellem områder og var højest i Århus Bugt og lavest i Karrebæk Fjord. 
Der var signifikant forskel mellem Århus Bugt og Roskilde Fjord samt 
mellem Århus Bugt og Karrebæk Fjord (figur 7.2).  

Figur 7.2.   mRNA CYP1A-eks-
pression i lever fra hunner af åle-
kvabbe angivet i forhold til actin 
(middel ± S.E.). 
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7.3 Diskussion 

I denne delundersøgelse blev der ikke fundet nogen direkte sammen-
hæng mellem CYP1A-ekspression og CYP1A-aktivitet (EROD) på områ-
deniveau. Dette er heller ikke umiddelbart forventeligt, eftersom aktivi-
teten er et mål for den totale mængde af aktive CYP1A-enzymer, der er 
dannet i cellerne som følge af længere tids påvirkninger. Derimod reflek-
terer ekspressionen i højere grad den øjeblikkelige påvirkning, idet en-
zymer er mere holdbare end mRNA, der hurtigt nedbrydes igen i orga-
nismen. Endvidere kan enzymaktiviteten også blive hæmmet ved høje 
koncentrationer af miljøfarlige stoffer, hvilket giver en lavere aktivitet, 
end det man kan forvente af ekspressionen. For eksempel var enzymak-
tiviteten i Vejle Fjord, Århus Bugt og Randers Fjord lavere end det, der 
kan forventes i forhold til CYP1A–ekspressionen. Dette kan være en in-
dikation på, at den højere belastning af dioxinlignende stoffer og PAH i 
disse områder også hæmmer aktiviteten af enzymet, da sammenhæng 
mellem påvirkning og effekt på CYP1A-enzymaktivitet generelt følger 
en klokkeformet kurve (Bosveld et al. 2002). Til gengæld er enzymaktivi-
teten i Roskilde Fjord høj i forhold til ekspressionen, hvilket kan være en 
følge af, at der stadigt er enzym tilbage, men at den nuværende belast-
ning ikke er så høj, at ekspressionen bliver tilsvarende forhøjet.  

Derimod kan der i højere grad forventes korrelationer mellem påvirk-
ningsfaktorer og deraf følgende effekter. I denne undersøgelse synes der 
især at være en sammenhæng mellem CYP1A-ekspressionen og både de 
målte koncentrationsniveauer af dioxinlignende stoffer og PAH-metabolit-
ter, hvilket understøtter, at især ekspressionen kan ses som et udtryk for 
den nuværende belastning. Den bedste korrelation fremkommer (R = 
0,89; p < 0,02), når både niveauet af dioxinlignende stoffer i de voksne 
fisk og PAH-metabolitter i galde begge inddrages i korrelationsanalysen 
(tabel 7.2).  

Koblingen mellem ekspression og aktivitet kan dog ikke helt klarlægges, 
eftersom der ikke er fuldstændig overlap mellem individuelle data for 
ekspression, aktivitet og PAH-metabolitter, og eftersom dioxin kun blev 
målt som en enkelt puljet prøve fra hver station.  

Tabel 7.2.   Korrelationstabel med R-værdier for sammenhæng mellem hhv. CYP1A-ekspression (CYP/Act ratio) og CYP1A-
aktivitet (EROD) i forhold til de målte niveauer af PAH og dioxinlignende stoffer på stationsniveau. Alle parametre er normaliseret 
til deres standardafvigelse før eventuel addition (signifikans for sammenhæng: ** p < 0,05 og * p < 0,1). 

R-værdier 
CYP1A-ekspression 

(Cyp/Act ratio) 
CYP1A-aktivitet 

(EROD) 

Dioxin i voksne 0,81* 0,31 

Dioxin i unger 0,41 0,79* 

sum dioxin (voksne + unger) 0,87** 0,00 

PAH i galde 0,66 -0,07 

PAH i urin 0,82** -0,32 

sum PAH (urin + galde) 0,53 0,68* 

sum PAH (galde) + dioxin (voksne) 0,89** -0,23 

sum PAH (galde + urin) + dioxin (voksne + unger) 0,88** 0,35 
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På grund af usikkerheder anbefales det, at EROD-aktiviteten måles i for-
hold til en kendt/referenceprøve. Direkte sammenligning af områder, fx 
et belastet og et referenceområde, bør kun gøres, hvis analyserne er ud-
ført af det samme laboratorium og sammenlignes i forhold til den sam-
me referenceprøve. Faktorer som art, køn, kønsmodenhed, sæson mht. 
reproduktive forhold og vandtemperatur, har væsentlig indflydelse på 
aktiviteten af EROD (Ronisz et al. 1999). Det tyder dog ikke på, at salini-
tetsforskelle har væsentlig indflydelse på aktiviteten af EROD (Jonsson et 
al. 2003). Der er nødvendigvis ikke lineære sammenhænge mellem eks-
poneringsniveauer og enzym, idet klokkeformede dosis-responskurver of-
te vil forekomme. For eksempel ved høje eksponeringsniveauer af PAH 
kan der forekomme en direkte hæmning af EROD-aktiviteten (Bosveld et 
al. 2002). Tungmetaller som Cu, Cd, Hg og TBT i nanomolar-området, 
kan også have en hæmmende effekt på aktiviteten af EROD (Brüschweiler 
et al. 1996a,b).  

7.4 Konklusioner 

 CYP1A-ekspression og -aktivitet er en god kombination af biomarkø-
rer, som bidrager til fortolkning af belastningsniveauet med polyaro-
matiske stoffer og deraf følgende effekter.  

 CYP1A-ekspression og -aktivitet kan kompletteres med målinger af 
CYP1A-protein for at verificere, at hæmning af proteinet sker, men 
dette kræver metodeudvikling for CYP1A i ålekvabbe.  
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8 Intersex - et tegn på hormonforstyrrelser 
i ålekvabbe 

Intersex i hanfisk er en form for en reproduktiv forstyrrelse, hvor der 
dannes forstadier til æg (oogonier og oocyter) i hannens testikler (testes). 
Denne feminisering af hanfisk kan skyldes hormonforstyrrelser, og inter-
sex anses derfor som en biomarkør for østrogenlignende effekter forår-
saget af miljøfarlige stoffer, der kan forstyrre hormonbalancen i fisk.   

Feminiseringen af hanfisk kan også komme til udtryk på andre måder 
end som intersex, bl.a. ved forhøjede koncentrationer af blommeprotei-
ner (vitellogenin) i blodet hos hanfisk, ved ændringer i sekundære køns-
karakterer, ændret kønsadfærd eller eventuelt ved forskydninger af køns-
ratioen i populationer (Christiansen et al. 2002; Jobling & Tyler 2003; Mat-
thiessen 2003). Feminisering i hanfisk menes især at skyldes hormonfor-
styrrelser i fiskenes tidlige livsstadier, hvorimod voksne fisk anses som 
værende meget mindre følsomme. Undersøgelser har også vist, at femi-
niserede hanfisks fertilitet kan være negativt påvirket, idet de kan have 
nedsat sædkvalitet (Jobling et al. 2002; Henderson 2007; Kidd 2007) eller 
manglende kønskarakteristisk parrings- eller redebygningsadfærd (Schoen-
fuss et al. 2008), hvilket dermed også kan få betydning på populationsni-
veau. Andre undersøgelser har vist, at også hunfisks kønsudvikling kan 
være påvirket af hormonforstyrrende stoffer (Bjerregaard et al. 2006b; Lars-
son & Förlin 2002).  

Intersex og andre tegn på feminisering af hanfisk er tidligere set især i 
spildevandsbelastede ferskvandsområder i en række lande (Jobling & Ty-
ler 2003), men i de senere år er dette også beskrevet for flere marine fi-
skearter som fx skrubbe (Platichthys flesus) fra Nordsøen (Allen et al. 
1999a,b; Minier et al. 2000; Kirby et al. 2004), sværdfisk (Xiphias gladius) fra 
Middelhavet (De Metrio et al. 2003), sandkutling (Pomatoschistus minutus) 
fra Nordsøen (Kirby et al. 2003) samt ålekvabbe fra Østersøen og Nordsøen 
(Gercken & Sordyl 2002, Allen et al. 2002; Gercken et al. 2007).  

Mistanken er især rettet mod en række miljøfremmede stoffer som fx 
østrogene stoffer ethynylestradiol (EE2) fra p-piller, blødgører som al-
kylphenoler og chlorerede dioxinlignede stoffer, men derudover kan 
måske også naturligt forekommende østrogener i miljøet være en med-
virkende årsag (Mathiessen 2003; Madsen et al. 2003).  

Tilsvarende tegn på feminisering af hanfisk er tidligere også konstateret 
enkelte gange i det danske vandmiljø, idet undersøgelser fandt op til 
26,5% intersex i hanfisk af hhv. skalle (Rutilis rutilis) og forhøjede ni-
veauer af blommeprotein (> 1000 ng/ml) i bækørred (Salmo trutta) i nog-
le spildevandsbelastede østjyske vandløb (Bjerregaard et al. 2006a,b) samt 
i ca. 25% af skrubbe indsamlet i Vejle Fjord (Stuer-Lauridsen et al. 2008; 
Bjerregaard, pers. komm.).  

Andre undersøgelser har også fundet intersex i vævsanalyse af testis fra 
2 ud af ca. 150 hanner af sild (Clupea harengus) fra den danske del af 
Østersøen (Tomkiewicz, pers. komm.). Desuden er der rapporteret enkelte 
meget fremskredne eksempler på makroskopisk identificerbar feminise-
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ring af testikler fra torsk (Gadus morhua), der er blevet fanget på viden-
skabelige togter eller indleveret af fiskere pga. de synlige forandringer 
(Tomkiewicz et al. 2002).  

Formålet med denne delundersøgelse var at vurdere, hvorvidt hormon-
forstyrrelser i form af intersex i hanfisk testikler forekommer i ålekvab-
ber i det danske havmiljø.  

8.1 Metoder 

Indsamling af ålekvabbe foregik med åleruser med hjælp fra lokale fri-
tidsfiskere i 6 danske fjorde i maj-juni 2008, hhv. Roskilde Fjord, Karre-
bæk Fjord, Odense Fjord, Århus Bugt, Agersø og Vejle Fjord. Da det ikke 
lykkedes at skaffe ålekvabber fra Randers Fjord, blev der i stedet ind-
samlet fisk fra Odense Fjord med hjælp fra Miljøcenter Odense. Der blev 
desuden indsamlet i individer af begge køn hen over året i Roskilde 
Fjord og ved Agersø. I alt blev der udtaget og præpareret prøver fra 205 
hanner. I 5 tilfælde var snittet af testes ikke vellykket og måtte kasseres. I 
den histologiske analyse af intersex indgik således 200 hanner.  

Fiskene blev aflivet, hvorpå de blev målt og vejet. Testiklerne blev disse-
keret ud med en saks, vejet og derpå konserveret enkeltvis i Lillys væske 
(4% formalinopløsning i en fosfatbuffer) og opbevaret frem til de histo-
logiske undersøgelser af vævet i laboratoriet. I laboratoriet blev der an-
vendt standardprocedurer til dehydrering og paraffinindstøbning af 
prøverne. Til standardisering af snitvinkel blev testikler positioneret i 
kassetter, sådan at der kunne opnås et tværsnit af begge lober i hvert 
snit. For hver prøve blev to 4 µm tykke snit skåret på mikrotom med en 
afstand på ca. 100 µm. Snittene blev monteret på objektglas og efterføl-
gende farvet med hæmatoxylineosin.  

I analysen af intersex blev hver af de 4 lober pr. prøve systematisk un-
dersøgt i mikroskop ved 40 gange forstørrelse og forekomst af oocyter 
blev registeret for hver lobe som antal og oocytstadium. Graden af inter-
sex blev klassificeret i 4 stadier med udgangspunkt i Gercken et al. (2007):  

 I Enkelte spredte oocyter (maks. 2 i prøven) 
 II Flere spredte (maks. 10 i prøven) 
 III Adskillige spredte oocyter (mellem 10 og 100 i prøven) 
 IV Mange oocyter (> 100) spredte (IVa) eller i grupper (IVb) 
 
I analysen blev en nedre størrelse på 10 µm anvendt til identifikation af 
oogonier, idet spermatogonier og oogonier vanskeligt kan separeres. Der 
blev anvendt en skala til klassificering af hunlige gameter omfattende 
oogonier (OG), primære oocyter vækstfase 1 (PN1) og 2 (PN2) afhængig 
af størrelse og forhold mellem kerne og cytoplasma (figur 8.1) samt vitel-
logene oocyter (VT) (ikke illustreret). Alle oocyter, der kunne identifice-
res, blev talt og stadiet vurderet, uanset om kernen var synlig eller ikke. 
Figur 8.1C illustrerer testes med klasse I intensitet. Ofte observeredes kun 
1 enkelt oocyt i 1 ud af de 4 lober.  
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Figur 8.1.   Oocyter observeret i testesvæv hos hanner af ålekvabber i denne undersøgelse. A: Oogonium (OG), B: Oocyter i 
første vækstfases tidlige del (PN1), C: Oocyt i første vækstfases sene del (PN2). I testesvævet ses tubuli med spermatocytter 
(SC) og spermatozoa (SZ).  

8.2 Resultater 

Alle indsamlede individer var kønsmodne. Referenceprøverne omfattede 
modnende, gydende og udgydte (regeneration) individer for begge køn, 
og det var muligt at identificere gameter i forskellige udviklingsstadier 
til bedømmelse af oocytstadier og hannernes modenhed. I prøverne til 
bestemmelserne af intersex var omkring 85% af hanner gydende, 5% i 
modning og 10% udgydte.  

8.2.1 Forekomst af intersex 

Den histologiske analyse viste, at der på alle lokaliteter var indsamlet 
hanner med forekomst af oocyter i testes (figur 8.2). Intersex forekom 
hyppigst i Vejle Fjord (36%), Århus Bugt (33%) og Roskilde Fjord (29%), 
hvor der blev fundet oocyter i omkring en tredjedel af hannerne. Lavest 
lå Odense Fjord (8%), mens Karrebæk Fjord (16%) og Agersø (13%) var 
intermediære. Der forekom således intersex på samtlige lokaliteter i un-
dersøgelsen.  

Der var stor variation i graden af intersex, vurderet ud fra antallet af oo-
cyter pr. prøve (tværsnit af 4 lober). Antallet for de 4 lober samlet strakte 
sig fra én enkelt oocyt og til 285 og 296 oocyter i de to respektive prøver 
med den mest fremskredne udvikling af intersex i klasse IV. Langt den 
hyppigste kategori var intersex klasse I, hvor der optrådte 1-2 oocyter i 
de undersøgte prøver.  

Der var ingen umiddelbar sammenhæng mellem hyppighed af intersex 
og sværhedsgrad. Hyppighed og inddeling i klasser giver tilsammen et 
skøn over, hvor påvirket populationen i et område er. Der kan dog være 
forskelle på arealet af det undersøgte testesvæv, da størrelsen af de indivi-
duelle testes varierer.  
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Figur 8.2.   Forekomst af intersex 
i hanner af ålekvabbe i de 6 un-
dersøgte områder i foråret 2008. 
Forekomsten er angivet som pro-
centdel af prøver med intersex 
samt intersex-klasse (I - IV) for-
delt på lokaliteter med prøvetag-
ning i gydeperioden. n angiver 
antallet af histologisk undersøgte 
hanner. 

 
En anden måde kan derfor være at opdele klasserne efter arealenhed, som 
et mere standardiseret mål. Der er sandsynligvis også en underestime-
ring af antallet af individer i klasse I, da de 4 lobe-tværsnit, udgør en rin-
ge del af testes samlede volumen og jo sjældnere oocyterne er, desto mere 
upræcist bliver identifikationen af oocyter.  

8.2.2 Udvikling og fordeling af oocyter i testes 

Udviklingsgraden af oocyterne varierede fra oogonier til tidlige og sene 
stadier af primær vækstfase oocyter men kun i den primære vækstfase. 
Der blev ikke identificeret oocyter i de senere vækstfaser, som ville have 
omfattet dannelse af corticale alveoli eller påbegyndt blommedannelse 
(vitellogenese). 

Figur 8.1 viser oocyter i testes med klasse I intensitet. Ofte observeredes 
kun en enkelt oocyt i en ud af de fire lober for en prøve. I denne prøve-
tagning blev der således i 18 ud af de 44 fisk med intersex kun registeret 
en enkelt oocyt pr. prøve. 

Figur 8.3.   Eksempel på oocyter observeret i testesvæv hos hanner af ålekvabber i intersex klasse II. De ensartede oocyter i 
første vækstfase (PN) ligger spredt i testesvæv med spermatozoa i tubuli. A: Testesvæv med høj tæthed af spermatozoa (tidligt 
i gydning). B: Lavere densitet af spermatozoa i tubuli. 

Oocyterne kan have forskellige udviklingsgrad i alle klasserne. I figur 
8.3, 8.4 og 8.5 ses prøver af intersex i klasse II, III og IV, hvor oocyterne 
henholdsvis dels er ensartede og dels i meget forskellige udviklingstrin. 
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Oocyterne forekom hyppigst i den proksimale del af testes, dvs. for-
holdsvist tæt på sædkanalen, mens det var forholdsvis sjældent at finde 
oocyter distalt. I klasse IV forekom såvel et tilfælde spredte oocyter med 
høj tæthed (IVa) som tætliggende oocyter i grupper (IVb). Figur 8.4 og 
8.5 viser udsnit af væv hos hanner med intersex klasse IVa og IVb re-
spektivt. Klasse III og IVa adskiller sig primært ved stigende intensitet af 
oocyter. Det er ikke muligt at vurdere på grundlag af de histologiske 
analyser, om sædkvaliteten også er forringet hos hanner med intersex. 
Oocyternes skæbne i testes er uvis. Der blev hverken fundet oocyter med 
blommedannelse eller nedbrudte (atretiske) oocyter. Om oocyterne i pri-
mær vækstfase kan løsrives og flyde ud med sæden er uklart, men der 
blev observeret enkelte tilfælde af oocyter i sædkanalen. 

Figur 8.4.   Eksempel på adskillige til mange oocyter af forskellig størrelse spredt i testesvævet hos hanner af ålekvabber med 
intersex klasse III eller IVa afhængigt af antal. A: Oocyter af forskellig størrelse spredt i testesvævet hos han i modning med 
spermatocytter (SC) og spermatider (ST). Figur B er en forstørrelse af udsnittet i figur A, som viser oogonia (OG) og oocyter i 
første vækstfase, PN1 og PN2. 

 

Figur 8.5.   Eksempel på oocyter observeret i testesvæv hos klasse IVb hanner af ålekvabbe, som er tæt ved at være udgydt. 
Oogonier (OG) og oocyter i første vækstfase (PN1 og PN2) ligger tæt sammen. I testesvævet ses tubuli med resterende sper-
matozoa (SZ).  
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8.3 Diskussion 

Udenlandske undersøgelser har tidligere fundet at 0-28% af hanner har 
udviklet intersex i den tyske del af Østersøen og Nordsøen samt i 0-9% i 
nogle engelske fjorde, hvor de højeste niveauer blev fundet i de kystnære 
områder, som vurderes som værende mest forurenede. Desuden forelig-
ger der en enkelt ældre beskrivelse fra 1975 af intersex i ålekvabber fra 
den Finske Bugt i Østersøen (se tabel 8.1).  

Niveauerne fundet i de 6 danske fjorde i denne undersøgelse på 8-36% 
intersex i ålekvabbe er derfor sammenlignelige med data fra de tyske og 
finske områder. Derimod er de danske data generelt højere end i de en-
gelske fjordområder med undtagelse af Tyne, der anses som den mest 
forurenede af de engelske fjorde.  

Det vides dog ikke i hvilket omfang, at intersex også kan have et natur-
ligt forekommende baggrundsniveau i ålekvabbepopulationer. I andre 
fiskearter som hundestejle, skrubbe og skalle vurderes baggrundsniveauet 
at være på under 4% af hanner, der har udviklet intersex i form af oocy-
ter i testes (Hahlbeck 2004), hvilket er betydeligt lavere end niveauet fun-
det i ålekvabbe i denne undersøgelse. Det er derfor sandsynligt, at de hø-
je niveauer af intersex i de kystnære danske områder kan tilskrives men-
neskeskabte miljøfaktorer, så som forurening fra hormonforstyrrende 
stoffer i havmiljøet.  

Tabel 8.1.   Oversigt over tidligere udenlandske observationer af intersex i hanner af ålekvabbe. 

Område 
Antal hanner  

undersøgt 
% hanner  

med intersex Reference 

Tvärminne, Finske Bugt, 1973-74 ? ~20% Kristoffersson & Pekkarinen 1975 

Wismar, tyske Østersø, 1999/2000 24 25,0% Gercken & Sordyl 2002 

Salzhaff, tyske Østersø, 1999/2000 18 27,8% Gercken & Sordyl 2002 

Rostock, tyske Østersø, 1999/2000 17 23,5% Gercken & Sordyl 2002 

Darss, tyske Østersø, 1999/2000  16 0,0% Gercken & Sordyl 2002 

Darss, tyske Østersø, 2006 7 (42,9%)* Gercken et al. 2007 

Varel, tyske Nordsø, 2006  47 14,9% Gercken et al. 2007 

Büsum, tyske Nordsø, 2006 33 24,2% Gercken et al. 2007 

Alde, engelsk Nordsø, 1999-2001 10 0,0% Allen et al. 2002 

Forth, engelsk Nordsø, 1999-2001 63 1,6% Allen et al. 2002 

Clyde, engelsk Nordsø, 1999-2001 79 3,8% Allen et al. 2002 

Tyne, engelsk Nordsø, 1999-2001 66 9,1% Allen et al. 2002 

* begrænset prøveantal    

En tysk undersøgelse har desuden fundet tegn på degenerering af æg 
(atresia) i ålekvabbe indsamlet om foråret (Gercken et al. 2007), men i 
hvilket omfang dette er naturligt forekommende eller også kan være en 
effekt af forurening vides ikke.  

8.4 Konklusioner 

 Intersex i form af forstadier i æg (oocyter) i hannernes testikler fore-
kom i alle de undersøgte områder med mellem 8% og 36% af de voksne 
hanner og mest i Vejle Fjord og Århus Bugt.   

 Intersex forekom i forskellige grader både med hensyn til antal og 
tæthed af oocyterne i de enkelte testikler. Der sås, som i tidligere un-
dersøgelser af ålekvabbe, ingen oocyter med blommedannelse.  

42 



 Den udbredte forekomst af intersex i ålekvabbe indikerer, at ålekvabbe 
er en følsom og dermed velegnet indikator for marine fisk i forbindel-
se med undersøgelser af østrogenlignende effekter forårsaget af hor-
monforstyrrende miljøfarlige stoffer i det danske havmiljø. 
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9 Populationsgenetik 

Ålekvabben er blevet benyttet som studieobjekt af danske forskere siden 
begyndelsen af det tyvende århundrede. Da ålekvabben er levendeføden-
de, har den været genstand for genetiske undersøgelser, idet mødrene 
kan sammenlignes med afkommet. Allerede i 1917 publicerede Schmidt 
et omfangsrigt arbejde af mange populationer. Han benyttede antallet af 
finnestråler i den højre brystfinne, antallet af ryghvirvler, antallet af 
pigstråler i rygfinnen og antallet af pigmentpletter langs rygfinnen til 
genetisk karakterisering af ålekvabberne. Schmidt (1917) fandt, at åle-
kvabbebestanden kunne opdeles i fire grupper: en gruppe omfattende 
ålekvabber fra den vestlige Nordsø, en fra den østlige Nordsø, en fra den 
vestlige del af Østersøen samt de indre danske farvande samt en fra den 
østlige del af Østersøen. I 1970’erne blev grupperingerne eftervist ved 
hjælp af analyse af isozymer og Schmidts resultater blev yderligere veri-
ficeret og uddybet (Christiansen et al. 1976; Simonsen & Christiansen 1985), 
idet flere af grupperingerne kunne opsplittes yderligere. Bestanden i Ma-
riager Fjord har været genstand for undersøgelser flere gange (Schmidt 
1917; Christiansen et al. 1981, 1988), hvor de morfologiske karakterer er 
blevet analyseret hver gang samt i de senere undersøgelser også isozy-
mer. Bestanden i Mariager Fjord var klart opdelt i to – en i den indre del 
af fjorden og en i den ydre del. Det var bemærkelsesværdigt, hvor velbe-
varet strukturen af de morfologiske karakterer var gennem 60-70 år, 
hvilket må tilskrives, at ålekvabben er en stationær fisk (Muus & Dahl-
strøm 1983). Disse populationsgenetiske undersøgelser med isozymer 
kan dog ikke umiddelbart anvendes til at vurdere, hvorvidt populatio-
nerne er udsat for langtidseffekter af specifikke miljøfarlige stoffer. For at 
undersøge om enkelte grupper af miljøfarlige stoffer også kan have di-
rekte effekter på den populationsgenetiske diversitet, skal der anvendes 
andre teknikker, der kan fokusere på specifikke gener for fx CYP eller 
metallothionein (Snyder 2000; Amiard et al. 2006).  

Formålet med denne delundersøgelse var at vurdere, om den tidligere 
fundne genetiske variation bestemt ved hjælp af isozymer tilbage i 
1980’erne kan genfindes i dag.  

9.1 Materiale og metode 

Ålekvabber fra seks lokaliteter blev fanget i ruser og bragt til et laborato-
rium for videre håndtering. Hovedet fra hver ålekvabbe og evt. en unge 
blev frosset ned i flydende kvælstof og senere fragtet til Silkeborg, hvor 
materialet blev opbevaret ved -80º C indtil brug. I alt indgik 103 hanner, 
296 hunner med unger og 18 hunner uden unger i undersøgelsen. Des-
værre blev der i håndteringen mistet 50 unger, så kun en unge fra hver af 
de 246 hunner blev analyseret.  

Der blev anvendt horisontal stivelsesgelelektroforese til analysen. Føl-
gende enzymer blev analyseret: adenosin deaminase (Simonsen & Christi-
ansen 1981), aspartat aminotransferase (Simonsen & Christiansen 1984), 
esterase (Simonsen & Frydenberg 1972), lactat dehydrogenase (Simonsen & 
Christiansen 1985) og phosphoglucomutase (Hjorth 1971). De fem enzy-
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mer var betinget af mindst 10 loci, som alle udviste variation, mere eller 
mindre. Desværre var det ikke muligt at bestemme lactat dehydrogenase 
hos ungerne og det ene locus for aspartat aminotransferase, hvorfor kun 
6 loci blev analyseret hos ungerne. Disse isozymer er udvalgt for at kunne 
sammenligne direkte med de tidligere populationsgenetiske undersøgel-
ser af ålekvabbe i danske farvande, som er udført i perioden 1969-1971.  

Dendrogrammet er konstrueret efter følgende metode: Først beregnes de 
genetiske afstande parvis mellem populationerne (Nei 1978), dernæst ud-
føres en UPGMA-analyse (unweighted pair group method with arith-
metric means) (Sneath & Sokal 1973) og resultatet afbildes ved hjælp af 
TreeView (Page 1996). 

Programmet GenAlex version 6 (Peakall & Smouse 2006) blev benyttet til 
dataanalyse. Homogenitetstest blev udført som beskrevet af Fowler et al. 
(1998), og signifikansniveauet blev korrigeret ved hjælp af sekventiel 
Bonferroni test (Rice 1989). Programmet POPGENE 1.32 blev anvendt til 
bestemmelse af et dendrogram (Yeh et al. 2001), og relationen mellem de 
seks stikprøver blev udformet med programmet TreeView 1.6.6 (Page 
1996).  

9.2 Resultater og diskussion 

De seks stikprøver af unger var i overensstemmelse med Hardy-Wein-
berg forventningerne, og ligeledes var der homogenitet mellem mødrene 
og ungerne som forventet. I et tilfælde da den voksne stikprøve blev te-
stet for homogenitet med unger, viste prøven fra Vejle Fjord en signifi-
kant afvigelse for et af phosphoglucomutase loci’ene (der er tre i det he-
le). Alle andre homogenitetstests udviste ingen signifikans, hvilket er en 
indikation af, at lokalbestanden er ophav til den næste generation.  

Ligeledes var alle stikprøver af voksne i overensstemmelse med Hardy-
Weinberg forventningerne. Der var også homogenitet mellem mødre og 
den øvrige del af den voksne population – igen en indikation af at be-
standen er lokal.  

Slægtskab baseret på den genetiske afstand mellem stikprøverne er vist i 
figur 9.1, og der er en klar opdeling i en nordlig og sydlig bestand i lig-
hed med tidligere observationer (Christiansen et al. 1976; Simonsen & Chri-
stiansen 1985).  

 
 

Figur 9.1.   Slægtskab mellem de seks undersøgte bestande af ålekvabber, november 2007. Dendrogrammet er baseret på 9 loci. 
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Der var homogenitet mellem de to prøver fra Karrebæk Fjord og Agersø, 
og også mellem Randers Fjord, Århus Bugt, Roskilde Fjord og Vejle Fjord.  

Sammenligning af allel-frekvenser fundet for ca. 35 år siden og i dag vi-
ste, at de var stabile (figur 9.2), altså en klar opdeling i lokalbestande. De 
lokale ålekvabbepopulationer kan derfor anses som værende stationære 
med kun begrænset udveksling mellem de forskellige populationer.  

Dette underbygger, at ålekvabbe er en velegnet indikatororganisme til brug 
for undersøgelser, der skal vurdere belastning og effekter i afgrænsede 
vandområder.  

Figur 9.2.   Frekvens af allel 2 for 
locus ESTIII vist med ±1 standard-
afvigelse. 

 

9.3 Konklusioner 

Resultatet af den populationsgenetiske undersøgelse kan samles i ho-
vedkonklusionerne:  

 Den genetiske sammensætning i de forskellige undersøgte områder er 
stort set uændret gennem 30-40 år for de undersøgte isozymer.  

 Opdelingen mellem områder er også sammenfaldende med observa-
tionerne for 30-40 år siden.  

 De lokale ålekvabbepopulationer kan derfor anses som værende sta-
tionære med kun begrænset udveksling mellem de forskellige popu-
lationer.  

 Dette underbygger, at ålekvabbe er en velegnet indikatororganisme 
til brug for undersøgelser, der skal vurdere belastning og effekter i af-
grænsede vandområder.  
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10 Generelle fysiologiske indikatorer 

Generelle fysiologiske parametre som længde, vægt, levervægt og kuld-
størrelse er vigtige støtteparametre til at beskrive de undersøgte ålekvab-
bepopulationers struktur, og forskelle kan eventuelt indikere, at lokale 
miljøforhold har betydning for populationernes overordnede vækst og 
reproduktion. De fysiologiske indikatorer udregnes fra disse som in-
deksbaserede værdier for konditionsindeks (KI), lever-somatisk indeks 
(LSI) og reproduktiv kapacitet (RK). Før forskellige områder kan sam-
menlignes, skal der korrigeres for, at parametre som levervægt, somatisk 
vægt og kuldstørrelse er afhængige af de enkelte individers størrelse.  

Ændringer i disse indikatorer for fisks generelle fysiologiske og repro-
duktive status kan i visse situationer tilskrives et generelt respons på en 
stress-situation – herunder en begrænset fødetilgang, der medfører en 
dårlig ernæringstilstand og hermed en lavere konditionsindeks. Effekter 
af toksiske stoffer vil dog også kunne påvirke fiskens generelle fysiologi-
ske tilstand, men i en lang række ikke-specifikke stress-situationer vil 
denne type af indikatorer fortrinsvis anvendes som støtteparametre til 
andre biologiske effektparametre. Det vil variere fra situation til situation, 
om data for længde-/aldersfordeling, konditionsindeks, lever-somatisk 
indeks, gonade-somatisk indeks og reproduktion hos ålekvabbe i speci-
fikke områder direkte integreres i tolkninger af andre typer af effektdata.  

Andre miljøfaktorer, som eventuelt kan være årsag til forskelle i de fysio-
logiske indikatorer mellem lokale fiskepopulationer, kan omfatte fx habi-
tatets struktur, fødegrundlagets sammensætning og forekomst, abiotiske 
forhold som temperatur, salinitet, iltsvind, populationsgenetiske forskelle 
samt eventuelt predation og omfanget af fiskeri. Fiskeri kan alene med-
føre en stor effekt på fiskebestandens størrelse og struktur. Desuden kan 
det ikke udelukkes, at indfangningsmetoden, som i de undersøgte om-
råder alle er foretaget med åleruser, kan have betydning for længdefor-
delingen af de undersøgte fisk.  

Formålet med denne delundersøgelse var, om der er nogen sammen-
hæng mellem de enkelte generelle fysiologiske indikatorer i forhold til ni-
veauerne af fejludviklede unger i ålekvabbekuld i de forskellige områ-
der.  

10.1 Metode 

Generelle fysiologiske parametre som længde, vægt, levervægt, kuldstør-
relse og gonade/kuldvægt blev målt under dissektionen af hvert individ 
i henhold til NOVANA teknisk anvisning (Strand & Dahllöf 2005). Der 
indgår dog ikke aldersbestemmelse ud fra otoliter i de nuværende un-
dersøgelser af ålekvabbe under NOVANA-programmet.  

Ud fra fysiologiske parametre for hver population blev følgende indeks-
baserede indikatorer udregnet:  
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 Populationens længdefordeling angivet som middellængde og stan-
dardfejl (S.E.).  

 Konditionsindeks (KI) = 100% * (somatisk vægt (g)/længde (cm))3  
 Lever-somatisk indeks (LSI) = 100% * levervægt/hunnens somatiske 

vægt  
 Gonade-somatisk indeks (GSI) = 100% * gonadevægt/somatiske vægt  
 Reproduktiv kapacitet (RK): 100% * antal normalt yngel hunnens to-

talvægt. 

10.2 Resultater og diskussion 

For alle de fysiologiske parametre var der tydelige områdemæssige for-
skelle. Tendenserne var dog ikke sammenfaldende for de enkelte paramet-
re.  

Ålekvabberne fra de syv områder viste en vis variation i middellængden, 
hvor de længste fisk hovedsageligt var fanget i Århus Bugt og ved Ager-
sø og de generelt mindste fisk var fanget i Roskilde Fjord (figur 10.1A).  

Med hensyn til konditionsindekset (KI) var det de forholdsvis mindre 
fisk fra Roskilde Fjord, der havde den bedste kondition sammenlignet 
med populationerne fra Århus Bugt og Agersø (figur 10.1B), hvor der var 
forholdsvis længere fisk. Dette beror muligvis på, at beregningsforud-
sætningerne for KI, baseret på længden i tredje potens, ikke er optimal 
for en langstrakt fisk som ålekvabbe. Denne sammenhæng er dog ikke 
helt entydig, idet KI også var forholdsvis stor i fisk fra Randers Fjord, og 
at dette ikke afspejledes i samme grad i deres middellængde.  

 

Figur 10.1.   Fysiologiske indikatorer for hunnerne i de undersøgte ålekvabbepopulationer fra de 7 områder i november 2007, 
hhv. A) Længde, B) Konditionsindeks, C) Lever-somatisk indeks og D) Reproduktiv kapacitet (angivet som middelværdier ± S.E). 
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LSI-værdier viste tilsvarende en markant variation mellem områderne 
(figur 10.1C). Det ser ud til, at leveren i ålekvabber fra Roskilde Fjord og 
Karrebæk Fjord er uforholdsmæssig stor i relation til fiskenes størrelse 
sammenlignet fx med fiskene fra Agersø, som formentlig det mindst be-
lastede af de undersøgte områder. Nogle udenlandske undersøgelser har 
tidligere fundet forhøjede LSI-værdier og/eller andre histopatologiske 
forandringer i leveren hos ålekvabbe indsamlet i forskellige industripå-
virkede områder bl.a. i England (Stentiford et al. 2003) og i Sverige (Vete-
maa et al. 1997; Sturve et al. 2005) og i laboratorieforsøg med ålekvabber 
har man bl.a. fundet signifikante øgninger i LSI-værdier ved ekspone-
ring til PAH (Celander et al. 1994). En række andre miljøfaktorer kan dog 
også have indflydelse på LSI-værdierne.  

Den reproduktive kapacitet udviste en område-afhængig sammenhæng, 
da individer med samme størrelse producerede væsentligt forskellige 
antal unger. Ungeproduktionen i Roskilde Fjord var 2-3 gange større end 
for tilsvarende individer med samme størrelse fra Århus Bugt (figur 
10.1D). Den højere produktion af unger i forhold til fiskenes størrelse i 
Roskilde Fjord kan måske tilsvarende forklares med en bedre fødetil-
gængelighed for disse fisk end for fiskene som lever fx i Århus Bugt. Fi-
gur 10.2 viser, at der er en generel tendens til, at de største fisk producerer 
flest unger inden for de enkelte områder.  
 
 

Figur 10.2.   Sammenhæng mel-
lem længden af drægtige hunner 
og kuldstørrelsen i de 7 områder i 
november 2007. 

Denne tendens afspejles dog ikke, når man sammenligner de forskellige 
områder. Der er derimod en tendens til, at de områder, hvor populatio-
nerne har den største middellængde, har de laveste RK-værdier, ligesom 
lave KI- og LSI-værdier (figur 10.3).  
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Figur 10.3.   Sammenhæng mel-
lem middellængden og middel-
værdierne af de generelle fysio-
logiske indikatorer for hunnerne i 
de 7 undersøgte ålekvabbepopu-
lationer i november 2007. 

 
Yderligere skal også betydelige sæsonmæssige variationer i KI- og LSI-
værdier tages med i betragtning, idet begge indikatorer var betydeligt 
større i maj 2008 sammenlignet med november 2007 (figur 10.4A,B). De 
sæsonmæssige variationer gælder i samme grad for både hunner og 
hanner, idet der er en nærmest lineær sammenhæng mellem de to køn, 
uanset om det er forår eller efterår. Tendensen er igen, at Roskilde Fjord 
havde de største KI- og LSI-værdier for både hanner og hunner uanset 
indsamlingstidspunktet. Umiddelbart er det lidt overraskende, at sam-
menlignet med hannerne var hunnernes KI- og LSI-værdierne ikke for-
holdsmæssigt mere påvirket på trods af hunnernes ungeproduktion i ef-
teråret.  

Figur 10.4.   Indsamlingstidspunktets betydning for den kønsspecifikke sammenhæng mellem middelværdi af A) konditionsin-
deks og B) lever-somatisk indeks i hunner og hanner for både indsamlingen i november 2007 og maj 2008 i de 7 undersøgte 
områder. 

 
I hvilket omfang de generelle fysiologiske indikatorer kan have betyd-
ning for de forskellige typer af fundne effekter på biomarkører og unge-
udvikling vides dog ikke. I denne undersøgelse blev der kun fundet sta-
tistisk sikre sammenhænge mellem den reproduktive kapacitet (RK), fo-
rekomst af misdannede unger (type B-G) og tidligt døde unger (type 0), 
der indikerer, at forekomsten af disse typer af fejludvikling har betyd-
ning for reproduktiv succes i ålekvabbe, se tabel 10.1. Der ses ikke tilsva-
rende sammenhænge for de andre generelle fysiologiske indikatorer så 
som KI og LSI, hvilket kan være en indikation på, at de naturlige miljø-
forhold som habitater og fødetilgængelighed ikke har nogen direkte be-
tydning for forekomsten af misdannelser i de enkelte områder.  
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Tabel 10.1.   Oversigt over R-værdier fra korrelationsanalyse mellem de fysiologiske indikatorer og de forskellige typer af fejlud-
viklede unger udført på det samlede datamateriale (n = 343 fisk) (* sammenhæng er statistisk signifikant, p < 0,05). 

 Længde Antal yngel KI LSI RK Type 0 Type A Type B-G Type I 

Type 0 0,03 -0,17 -0,08 -0,05 -0,24* 1    

Type A 0,04 0,11 0,12 0,07 0,01 0,07 1   

Type B-G -0,04 -0,12 0,13 0,04 -0,19* 0,46* 0,09 1  

Type I -0,03 -0,07 0,14 0,10 -0,11 0,08 0,01 0,11 1 

 

10.3 Konklusioner 

Analysen af de generelle fysiologiske faktorer mellem områderne viser 
følgende:  

 Der blev observeret forholdsvis store områdemæssige forskelle for 
både lever-somatisk indeks (LSI), konditionsindeks (KI) og reproduk-
tiv kapacitet (RK).  

 Den reproduktive kapacitet i Århus Bugt lå væsentlig lavere end for 
de øvrige områder.  

 Det kan ikke udelukkes, at leverens størrelse er påvirket af ekspone-
ring med miljøfarlige stoffer i visse områder, fx Roskilde Fjord og 
Karrebæk Fjord.  

 På områdeniveau var der en negativ korrelation mellem middellæng-
den og de tre indikatorerne KI, LSI og RK.  

 Der var sammenhæng mellem den reproduktive kapacitet (RK), fore-
komst af misdannede unger (type B-G) og tidligt døde unger (type 0), 
der indikerer, at forekomsten af disse typer af fejludvikling har be-
tydning for reproduktiv succes i ålekvabbe.  

 Der blev ikke fundet sammenhæng mellem nogen af andre fysiologi-
ske indikatorer så som LSI og KI og forekomsten af fejludviklede un-
ger i de enkelte områder.  
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11 Tværgående analyse 

Et af formålene med denne undersøgelse omkring dioxin og biologisk ef-
fektmonitering i ålekvabbe i kystnære danske havområder har været at 
opnå en integrering af forskellige delundersøgelser med kemiske målin-
ger og kompletterende biomarkører. Intentionen har været, at en integre-
ring bedre kan bidrage til en vurdering af, om fiskene er påvirket af sær-
lige grupper af miljøfarlige stoffer, herunder være årsag til fund af øgede 
forekomster af misdannede unger i ålekvabbe.  

11.1 Resultater og diskussion 

De forskellige delundersøgelser har hver især givet det billede, at åle-
kvabbepopulationerne – i forskellig grad – synes at være påvirket af mil-
jøfarlige stoffer. Akkumuleringen af dioxin i de voksne fisk og deres un-
ger og udskillelsen af PAH-metabolitter i deres galde og urin er direkte 
bevis på dette. Derudover er de områdemæssige forskelle i forekomsten 
af intersex i hannernes testikler, CYP1A-ekspression og -aktivitet samt 
den øgede forekomst af fejludviklede herunder misdannede unger stærke 
indikationer på, at sådanne påvirkninger finder sted. Billedet er dog ikke 
helt entydigt, når graden af belastning og effekter i de forskellige områ-
der sammenlignes.  

I tabel 11.1 er vist en sammenstilling af resultaterne fra de forskellige del-
undersøgelser af kemiske og biologiske effektparametre i ålekvabbe i de 
7 undersøgte områder. For syns skyld er de laveste værdier angivet som 
grønne, middeldata som gule og de højeste værdier som røde inden for 
hver undersøgt parameter. Overordnet set fremstår Århus Bugt som det 
område med de mest udtalte effekter (8 røde, 5 gule og 0 grønne felter), 
efterfulgt af Randers Fjord, Karrebæk Fjord, Roskilde Fjord og Vejle Fjord. 
Til sammenligning fremstår især Agersø som et område med kun en lille 
påvirkningsgrad (1 rød, 3 gule og 9 grønne felter).  

Der er dog ikke umiddelbart en tydelig sammenhæng mellem alle para-
metrene. Som beskrevet i kapitel 7 er det tidligere vist, at belastning med 
dioxinlignende stoffer og PAH kan afspejles direkte i form af forskelle i 
biomarkørrespons for især CYP1A-ekspression. Derved indikeres det, at 
disse stoffer påvirker essentielle biokemiske processer i fiskene. Tilsva-
rende sammenhæng fremstår ikke tydeligt, når belastningen med dioxin-
lignede stoffer og/eller PAH sammenstilles med de andre undersøgte ef-
fektparametre, herunder forekomsten af misdannede unger.  

De områdemæssige forskelle for de andre biomarkører skyldes sandsyn-
ligvis, at de fundne tegn på påvirkninger ikke udelukkende kan tilskri-
ves enkelte specifikke stoffer som de dioxinlignende stoffer og PAH, 
men derimod fortrinsvis de komplekse blandinger af miljøfarlige stoffer, 
som nu kan forekomme i miljøet. I havmiljøet kan der også forekomme 
mange andre forskellige typer af skadelige stoffer, som kan tilføres mil-
jøet fra forskellige kilder som (skibs)trafik, spildevandsudledninger fra 
byer og industri samt diffuse tilførsler fra atmosfærisk deposition og af-
strømning fra vandløb. Dette kan omfatte miljøfarlige stoffer som fx tung-
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metaller og organometaller, pesticider og antibegroningsmidler, klorerede, 
bromerede og fluorerede persistente stoffer og andre hormonforstyrren-
de stoffer af forskellig slags.  

Tabel 11.1.   Oversigtstabel for resultaterne fra de forskellige delundersøgelser af kemiske og biologiske effektparametre i åle-
kvabbe. De laveste værdier er angivet som grønne, middeldata som gule og de højeste værdier som røde. 

 
Enhed Agersø 

Roskilde 
Fjord 

Karrebæk 
Fjord 

Vejle 
Fjord 

Århus 
Bugt 

Randers 
Fjord 

Odense 
Fjord 

Effekter på yngel 

Type B-G %-kuld med > 5% 4,0% 15% 14% 10% 13% 8,6% 10% 

Type 0 %-kuld med > 5% 12% 10% 25% 12% 22% 5,7% 12% 

Type A %-kuld med > 5% 0,0% 4,2% 0,0% 0,0% 3,6% 14% 0,0% 

Type I %-kuld med > 5% 2,0% 0,0% 5,3% 6,0% 1,8% 0,0% 2,0% 

Eksponeringsparametre 

Dioxin i voksne ng/kg vådvægt 0,30 0,38 0,32 0,33 1,09 0,76 - 

Dioxin i unger ng/kg vådvægt 1,37 1,52 0,75 1,43 1,93 1,41 -. 

PAH i galde µg OHP/ml 0,27 0,25 0,59 1,03 1,79 8,69 -. 

PAH i urin µg OHP/ml 0,16 0,09 0,23 0,15 0,29 0,23 - 

Effektparametre 

Konditionsindeks % 36,5% 44,5% 38,6% 36,2% 38,6% 41,1% 34,1% 

LSI, hunner % 1,49% 2,14% 2,18% 1,88% 1,71% 1,90% 1,50% 

EROD-aktivitet pmol/(min * mg protein) 10,1 22,1 6,0 19,2 19,5 13,3 25,9 

CYP1A-ekspres. Cyp/Act ratio 1,00 1,01 0,95 1,06 1,13 1,12 - 

Intersex % af hanner 12,5% 25,7% 15,6% 36,4% 33,3% - 7,9% 

 
Desuden kan eventuelle årsag-respons sammenhænge forstyrres af, at af-
hængig af typen af biomarkør kan effekterne afspejle påvirkninger med 
forskellig tidsforsinkelse i forhold til det reelle tidspunkt for, hvornår 
påvirkningen fandt sted. Det kan derfor ikke forventes, at alle effektty-
per viser de samme grader af påvirkning for alle områder, der indgår i 
en større geografisk undersøgelse. Dette betyder dog ikke, at effekterne 
ikke alligevel kan være koblede, men det vil vanskeliggøre denne form 
for sammenstilling. 

Ålekvabbe har i de seneste årtier udvist en generel nedgang i bestande 
både i danske og tyske farvande (Stuer-Lauridsen et al. 2008, Pörtner & 
Knust 2007). En årsag til dette kan være – som den populationsgenetiske 
undersøgelse påviser – de stationære bestande og den derved begrænsede 
udveksling mellem lokale populationer (kapitel 9). Derved kan visse lokale 
populationer være særligt sårbare, hvis de er udsat for alvorlige miljøpå-
virkninger på fx vækst og reproduktion, herunder forekomster af skadede 
unger. Som følge af dette kan bestandene have sværere ved at oprethol-
de sig selv, og det kan derved ikke udelukkes, at de i sidste ende kan stå 
over for et kollaps. Det kan stadigvæk ikke afvises, at sådanne miljøpå-
virkninger kan omfatte de lokalt forhøjede belastninger med miljøfarlige 
stoffer i de kystnære danske havområder og de deraf forskellige typer af 
tegn på effekter, der forekommer i ålekvabbe. Det skal i denne sammen-
hæng også bemærkes, at ålekvabbe også kan være følsom over for andre 
miljøfaktorer så som predation fra fiskespisende fugle og pattedyr, para-
sitinfektioner og temperaturstigninger og øget udbredelse af iltsvind bl.a. i 
forbindelse med klimaændringer.  
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11.2 Konklusioner 

 De forskellige delundersøgelser har hver især givet det billede, at åle-
kvabbepopulationerne, i forskellig grad, synes at være påvirket af 
miljøfarlige stoffer. Billedet er dog ikke helt entydigt, når graden af 
belastning og effekter i de forskellige områder sammenlignes for de 
enkelte delundersøgelser, hvilket sandsynligvis skyldes, at de fundne 
tegn på påvirkninger ikke udelukkende kan tilskrives specifikke stof-
grupper som de dioxinlignende stoffer og PAH, men derimod mere 
sandsynligt påvirkninger af komplekse blandinger af miljøfarlige stof-
fer, som kan forekomme i havmiljøet.  

 Overordnet set fremstår Århus Bugt som det område med den højeste 
belastning og de mest udtalte effekter, efterfulgt af Randers Fjord, 
Karrebæk Fjord, Roskilde Fjord og Vejle Fjord. Til sammenligning 
fremstår Agersø især som et område med kun en lille påvirknings-
grad.  

 Det kan ikke udelukkes, at visse lokale ålekvabbebestande kan være 
særligt sårbare for populationsnedgange, hvis de er udsat for alvorlige 
miljøpåvirkninger.  
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12 Anbefalinger 

Det anbefales ud fra denne rapport, at overvågning af effekter på repro-
duktiv succes i ålekvabbe i højere grad bør understøttes af både kemiske 
målinger og komplementerende biomarkørundersøgelser for bedre at kun-
ne vurdere årsager til fund af uønskede effekter.  

I denne sammenhæng skal der også henvises til, at Det Marine Fagdata-
center foreslår, at i et kommende overvågningsprogram kan biologisk ef-
fektmonitering i ålekvabbe udføres i 12 mod de nuværende 16 områder. 
Det Marine Fagdatacenter anbefaler desuden, at følgende stoffer bør må-
les i ålekvabber for at opfylde kravene til overvågning i havkonventio-
nerne HELCOM og OSPAR og i den prioriterede liste for miljøfarlige 
stoffer; non-planare PCB’er, klorerede pesticider som DDT, HCH og HCB, 
dioxinlignende stoffer og bromerede flammehæmmer. Ved brug af åle-
kvabbe som miljøindikator kan der derved opnås dels gode muligheder 
for analytisk-kemisk detektion af stofferne til at vurdere områdespeci-
fikke belastningsniveauer ved brug af en stationær fiskeart, dels at etab-
lere bedre årsagssammenhænge mellem fundne effektniveauer af den 
samlede belastning, målt ved hhv. biologiske effektmarkører og kemisk 
belastning.  

Resultaterne fra denne undersøgelse peger på nogle potentielle nye indi-
katorer for effekter i fisk. Især målinger af PAH-metabolitter i galde sy-
nes at vise tydelige områdemæssige forskelle i PAH-belastning i fiskene, 
som kan supplere undersøgelserne af bl.a. CYP1A-aktivitet. Disse fluore-
scensteknikker kan udføres forholdsvis let og billigt. En sådan teknik 
kan derfor med fordel integreres som en del af de eksisterende former 
for NOVANA-aktiviteter omkring biologiske effektovervågning i fisk.  

Derudover synes også biomarkørerne for intersex og CYP1A-ekspression 
at være velegnede teknikker til at vurdere påvirkning fra hhv. østrogen- 
og dioxinlignende stoffer – fx i forbindelse med fokuseret overvågning i 
udvalgte områder, som er udpeget som værende særligt følsomme inden 
for et fremtidigt overvågningsprogram.  

En række andre kemiske og biologiske undersøgelser vil dog også være 
nødvendige at inddrage for bedre at underbygge årsagerne til fund af 
øgede forekomster af misdannede unger i ålekvabbe i de kystnære dan-
ske havområder. Sådanne undersøgelser kan inddrage supplerende kemi-
ske målinger af belastning med potentielle teratogene stoffer i de voksne 
fisk og deres unger samt biomarkørmålinger af bl.a. steroid og thyroid 
hormoner, vitaminer som A, D og B1, oxidativt stress, DNA-skader samt 
andre tegn på effekter af hormonforstyrrende stoffer. En yderligere kort-
lægning af populationsgenetik samt stressfaktorer som parasitinfektioner 
og temperaturstigninger og øget udbredelse af iltsvind i forbindelse med 
klimaændringer bør også forsøges integreret i fremtidige undersøgelser. 

Yderligere er NOVANA-undersøgelserne nu ved at nå tilstrækkelige 
lange tidsserier, der fremover kan muliggøre analyser af tidslige udvik-
linger og eventuelle årsagssammenhænge for observerede effekter på 
reproduktiv succes i ålekvabbe i danske havområder. Desuden arbejdes 
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der også på udvikling af værktøjer og kvalitetskriterier til at integrere for-
skellige effekt- og belastningsmarkører i forbindelse med miljøvurderin-
ger af det samlede pres og ikke kun af enkeltparametre. Flere af disse em-
ner vil blive belyst inden for igangværende udrednings- og forsknings-
projekter som FORMÅL (et undersøgelsesforløb til at FORklare fund af 
Misdannet ÅLekvabbeunger i danske fjorde) og Østersøprojektet BAL-
COFISH (Integration of molecular responses to pollutants and ecology of 
Baltic coastal fish), der begge løber i perioden 2009-2011.  
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