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Sammendrag

Indre Oslofjord er en delvis innelukket fjord som er omkranset av et av landets mest tettbebygde
omrader, noe som medfarer en hgy tilfarsel av miljggifter. Formalet med denne oppgaven var a

undersgke effekter av disse miljagiftene pa torsk i indre Oslofjord. Dette ble utfart ved a benytte
ytre Oslofjord som et referanseomrade. Bade fysiologiske indekser og en rekke biomarkarer ble
benyttet for & bestemme effekter av pesticider som organofosfater og karbamater, bly, planare

organiske forbindelser og gentoksiske forbindelser.

| slutten av november 2014 ble det innsamlet totalt 80 torsk, 40 fra indre Oslofjord og 40 fra ytre
Oslofjord. Torsk fra indre Oslofjord var bade eldre og hadde hatt langsommere vekst enn torsk
fra ytre Oslofjord. Kondisjonsfaktor (K) var lik for torsk mellom de to omradene. Det ble funnet
hagyere hepatosomatisk indeks (HSI) og gonadosomatisk indeks (GSI) for torsk i indre Oslofjord
enn i ytre Oslofjord, men ved & analysere hvert arskull separat, fremkom det at disse forskjellene
sannsynligvis skyldtes aldersforskjellene mellom torsk innsamlet fra de to omradene. Ingen
kjennsforskjeller ble funnet mellom kjenn innad i hvert omrade for kondisjon eller

vevsindeksene.

Det ble ved biomarkarene acetylkolinesterase (AChE) aktivitet og 6-aminolevulinsyre
dehydratase (ALA-D) aktivitet ikke funnet effekter av bly eller pesticider pa torsk fra indre
Oslofjord i forhold til torsk fra ytre Oslofjord. Det ble ikke funnet forskjeller mellom kjgnn innad

i hvert omrade for disse markgrene.

En hayere konsentrasjon av PAH-metabolittene 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren ble
funnet i galle hos torsk fra indre Oslofjord, hvilket tyder pa en hgyere eksponering for PAHer for
torsk i indre Oslofjord. For begge metabolittene ble det funnet hgyere konsentrasjoner i gallen til
hanntorsk i forhold til hunntorsk i indre Oslofjord. Biomarkarene for cytokrom P450 1A hadde
ogsa hgyere konsentrasjon og aktivitet i lever fra torsk fra indre Oslofjord, hvilket indikerer
hgyere eksponering for planare organiske miljggifter som PCBer i dette omradet. Det ble funnet
hagyere cytokrom P450 1A aktivitet i hanner enn i hunner i ytre Oslofjord, og ingen
kjgnnsforskjeller for CYP1A-protein. Mikronukleus analysen viste en hgyere grad av DNA skade

i torsk i indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord og ingen forskjell mellom kjgnn innad i hvert



omrade, noe som indikerer at torsk fra indre Oslofjord har vert eksponert for gentoksiske

forbindelser i hgyere grad enn torsk fra ytre Oslofjord.
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1 Introduksjon

1.1 Bakgrunn

Antropogen pavirkning er et vanlig problem i kystnare marine miljger, hvor spesielt utslipp
av miljggifter har veert et vedvarende problem siden begynnelsen av forrige arhundre. | takt
med den gkte industrialiseringen ble stadig flere forbindelser utviklet og tatt i bruk. Flere av
disse, som for eksempel polyklorinerte bifenyler (PCB), har vist seg a ha ugnskede effekter pa
organismer, lang nedbrytningstid og evne til & biomagnifisere (Safe 1994). Miljggifter vil
ende opp i det marine gkosystemet via direkte utslipp, avrenning fra urbane omrader,
atmosferisk transport, avlgpsvann fra husholdninger og industri i tillegg til transport via

elver.

Indre Oslofjord strekker seg over et omréade pa rundt 190 km? (Berge et al. 2013), og er
oseanografisk adskilt fra ytre Oslofjord ved en grunn terskel ved Drgbak som er 19,5 meter pa
det dypeste og omtrent 1 km bred (Baalsrud og Magnusson 2002). Den delvis innelukkede
topografien til indre Oslofjord innebarer begrenset vannutskiftning og kan medfare at
miljggifter som slippes ut i indre Oslofjord i redusert grad forlater disse vannmassene, og
samles opp i sedimenter (Wania 1999). Indre Oslofjord er igjen inndelt i to dype bassenger,

Vestfjorden og Bunnefjorden, med et grunt omrade mellom disse.

Den kjente forurensningen av indre Oslofjord gar tilbake til starten av 1900 tallet, og siden
har bade tilfarsel av neringssalter og miljggifter veert et problem (Thaulow og Faafeng 2014).
Indre Oslofjord har en sterkt trafikkert havn, og fjorden er omgitt av tett bebyggelse. Dette
medfarer betydelige utslipp av forbindelser som er potensielt skadelige for det marine
gkosystemet. Utslipp av de fleste miljggifter har blitt sterkt redusert de siste 20 arene
(Serensen 2012), men hgye nivaer av flere forbindelser blir fortsatt funnet i indre Oslofjord.
Under overvakningsstudier hvor miljggifter i torsk fra kystnaere omrader langs Norge ble
undersgkt ble det i indre Oslofjord funnet, i henhold til klassifiseringssystemet beskrevet av
Molveer et al. (1997), markert forurensing (klasse 3) av kvikksglv i filet og PCB i lever og
moderat forurensning (klasse 2) av diklordifenyldikloretylen (DDE) i lever (Green et al.
2014). 1 tillegg til dette fant Green et al. (2014) hgyere konsentrasjoner av polybromerte
difenyletere (PBDE), tetrabromodifenyl eter (BDE47), perfluoroktylsulfonat (PFOS),
perfluoroktylsulfonamid (PFOSA) og heksabromsyklododekan (HBCD) i torsk fra indre



Oslofjord enn i noe annet omrade langs norskekysten. Overflatesedimenter i indre Oslofjord
har nivaer av PAHer inkludert benzo[a]pyren, pyren og fenantren i tillegg til tributyltinn
(TBT), kobber, kvikksglv og sink i klasse 5 (svert darlig) (Berge et al. 2013).

Torsk (Gadus morhua) ble valgt som indikatorart. Dette er en fisk med utbredelse langs hele
norskekysten, i tillegg til at den er en av de viktigste kommersielle fiskeartene i Norge og en
vanlig matfisk. Den norske kysttorsken er relativt stasjoner og vandrer sjeldent over
fjordterskler (Bergstad et al. 2008). Fisk fra de to omradene i denne oppgaven anses som ulike
populasjoner (Knutsen et al. 2003). Den stasjoneere naturen til kysttorsken gjar det enklere a
koble eventuelle forskjeller i effekter av miljggifter til forskjell i eksponering mellom
omradene. Torsken langs skagerakkysten blir kjgnnsmoden i en alder mellom 2 og 3 ar, og
gyter i perioden mellom januar og mars (Olsen et al. 2004). Pa grunn av sin fettrike lever
(Goksgyr et al. 1996) og haye posisjon i neringskjeden vil torsken kunne akkumulere lipofile
miljggifter, bade via diett og direkte over gjellene (Grung et al. 2009, Ruus et al. 2012). |
tillegg har flere tidligere studier undersgkt effekter av miljagifter pa torsk i indre Oslofjord
(Holth 2004, Imrik 2010, Nerland 2011, Bergland 2012, Fredriksen 2013, Bratrud 2014,
Erdahl 2014), slik at ved a benytte torsk som indikatorart i denne oppgaven kan effekter over

tid vurderes og slik gi et bedre bilde av forurensningssituasjonen.

1.2 Biomarkgrer

For & undersgke tilstedeveerelse og nivaer av miljggifter i fisk kan det benyttes kjemiske
analyser hvor miljggiftkonsentrasjon i sjgvann, sediment eller fiskens vev bestemmes. Det er
imidlertid problematisk a relatere konsentrasjoner i fisk til effekter, og tilsvarende
problematisk for konsentrasjoner i miljg som ikke forteller hvor mye som tas opp i
organismer. | tillegg utsettes torsk i indre Oslofjord for en stor mengde forskjellige miljagifter
slik at et stort antall analyser hadde vert ngdvendig. Dette er bade tidkrevende og kostbart. Et
alternativ til kjemiske analyser er & benytte biomarkarer.

Peakall (1994) definerte en biomarkar som en biologisk respons pa en kjemikalie eller
kjemikalier som gir et mal for eksponering eller effekt. Den biologiske responsen kan strekke
seg over hele hierarkiet av biologisk organisering, fra molekylaere effekter som endringer i

enzymaktivitet til endringer av populasjon og samfunnsstruktur (van der Oost et al. 2003).



Eventuelle effekter av miljggifter manifesteres farst som endringer i organismens biokjemi,
og vil deretter kunne forplante seg til fysiologiske endringer og til responser pa individ og
populasjonsniva (Walker et al. 2012). En av fordelene ved a bruke biomarkgrer pa lave nivaer
av biologisk organisering er at det gir mulighet til & observere responser av kjemikalier pa et
tidlig tidspunkt (van der Oost et al. 2003). Ytterligere fordeler er at biomarkarene er relatert
til fiskens helse, og er spesifikke responser pa eksponering for miljegifter (Hylland et al.
2006). Disse biomarkgrene er imidlertid mindre biologisk relevante enn responser pa hgyere

nivaer.

Variasjon i biomarkar-responser kan pavirkes av faktorer som reproduktiv status, kjgnn samt
alder og starrelse (Thain et al. 2008). For a redusere pavirkning fra disse faktorene ble praver
samlet inn utenfor gyteperioden, nar pavirkning av kjgnn og reproduktiv status vil vere
lavest. Ved innsamling ble torsk av samme starrelse valgt ut fra de to undersgkte omradene

for a redusere eventuell innvirkning fra stgrrelse pa responser.

Kondisjonsfaktor (K) og hepatosomatisk indeks (HSI) representerer henholdsvis forholdet
mellom fiskens lengde og vekt, og hvor stor prosentandel leveren utgjer av den somatiske
kroppsvekten. Torskens energilagre finnes hovedsakelig i lever og muskel hvor majoriteten av
energien i leveren stammer fra lipider og majoriteten av energien i muskel er i form av
proteiner (Lambert og Dutil 1997a). Ved naringsmangel over lengre perioder er det lipidene i
leveren som vil tammes forst, mens proteiner i muskel vil utnyttes sist (Black og Love 1986).
Bade K og HSI har vist seg a vaere gode mal pa tilgjengelig energi i torsk, hvor K
representerer fiskens totale energilagre og HSI forklarer tilgjengelig energi i form av lipider
og indikerer dermed fiskens helsetilstand innenfor et kortere tidsintervall enn kondisjon
(Lambert og Dutil 1997a). Lavere kondisjon og HSI indikerer lavere generell helse hos
torsken og kan forekomme etter perioder med sult, eksponering for miljggifter som krever
detoksifisering, gyting eller sykdom. Informasjon om helse, og spesielt energilagre, er nyttig
informasjon nar biomarkar-responser skal tolkes ettersom naeringsmangel vil kunne pavirke

respons (Andersson et al. 1985).

Gonadosomatisk indeks (GSI) representerer hvor stor prosentandel gonadene utgjar av den
somatiske kroppsvekten, og er dermed et mal pa hvor utviklet fiskens gonader er. Dette er en
hensiktsmessig markar ettersom man kan undersgke hvorvidt prosesser assosiert med

reproduksjon har hatt en innvirkning pa markerene.



Hemming av acetylkolinesterase (AChE) er en veletablert biomarker for eksponering for
pesticider som karbamater og organofosfater (Payne et al. 1996). Acetylcholinesterase er et
enzym som katalyserer hydrolytisk nedbrytning av nevrotransmitteren acetylkolin som
overfarer nerveimpulser mellom nerveceller (Fulton og Key 2001). Dersom
acetylkolinesterase hemmes av forbindelser, som de nevnte pesticider, vil acetylkolin kunne
samle seg opp i synapsen hvilket farer til kontinuerlig stimulering av nerver. | muskelvev kan
dette resultere i kramper, spasmer og eventuelt paralyse (Kirby et al. 2000).
Acetylkolinesterase er til stede bade i muskelvev og i hjernen hos fisk (Fulton og Key 2001). |
denne studien ble AChE aktivitet i muskel bestemt ettersom det er klarere relatert til negative

helseeffekter (Fulton og Key 2001), samt at det gjar prevetaking enklere

Hemming av §-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktivitet er en spesifikk biomarker for
blyeksponering (Hodson 1976, Hylland 2004). ALA-D er et enzym som katalyserer en
kondensasjonsreaksjon hvor to aminolevulinsyre molekyler danner et molekyl porfobilinogen
(Jaffe 2004). Denne reaksjonen inngar i synteseveien til heme, som inngar i en rekke
endogene forbindelser som hemoglobin og cytokromer (Hylland 2004). Enzymet krever sink
som kofaktor (Jaffe 2004), og bly hemmer ALA-D ved at det fortrenger sink og forandrer
proteinets kvarterstruktur (Kelada et al. 2001). Enzymets affinitet for bly er mye hgyere enn
for sink (Simons 1995), og aktiviteten hemmes av lave konsentrasjoner av bly (Hylland
2004).

Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAHer) er organiske forbindelser som bestar av to
eller flere benzenringer. Det finnes to viktige antropogene kilder til PAHer, pyrogene kilder
assosiert med ufullstendig forbrenning av organisk materiale og petrogene kilder som er
assosiert med fossilt brennstoff (Neff et al. 2005). Opptak av PAHer skjer i torsk bade
gjennom diett og over gjellene (Grung et al. 2009). Etter opptak vil PAHer raskt
metaboliseres av fase 1 og fase 2 enzymer i leveren til mer hydrofile metabolitter som deretter
skilles ut i gallen. Pa grunn av den effektive metabolismen i fisk vil ikke PAHer akkumulere i
vev, men metabolittene til PAHer kan kvantifiseres i gallen (Aas et al. 2000b). Forholdet
mellom PAH-metabolitter i galle og eksponering, bade over gjellene og gjennom diett, har i
torsk vist seg a veere dose avhengig (Grung et al. 2009). Dette, i tillegg til metodens
sensitivitet, gjor bestemmelse av PAH-metabolitter i galle til en velegnet biomarkar for

eksponering for PAHer. Ettersom innholdet i gallebleeren tammes jevnlig vil konsentrasjoner



av PAH-metabolitter i gallen imidlertid kun representere eksponering den siste uken (van der
Oost et al. 2003).

Cytokrom P450 1A (CYP1A) er en enzym-underfamilie involvert i biotransformasjon av en
rekke eksogene forbindelser. CYP1A er involvert i fase 1 metabolisme, hvor eksogene
forbindelser oksideres i den hensikt & gke forbindelsenes vannlgselighet. Substrater for
CYP1A inkluderer forbindelser som PAHer, PCBer og dioksiner (Whyte et al. 2000). Disse
forbindelsene vil i tillegg indusere CYP1A ved at de binder til aryl-hydrokarbon (Ah)
reseptoren i cytosol. Ved binding vil Ah reseptoren aktiveres hvorpa den translokeres til
cellekjernen hvor den interagerer med et Ah reseptor-respons element hvilket initierer
transkripsjon av CYP1A genet (Sarasquete og Segner 2000). Induksjon av CYP1A som
respons pa eksponering for organiske miljagifter gjor CYP1A til en velegnet biomarkar.
CYP1A induksjon kan males som bade mRNA mengde, CYP1A protein mengde og CYP1A
aktivitet malt som 7-etoksyresorufin O-deetylase aktivitet (van der Oost et al. 2003). | denne
studien ble bestemmelse av EROD aktivitet og CYP1A protein mengde benyttet. EROD
aktivitet er ansett som en mer sensitiv markar, men flere forbindelser som i utgangspunktet
induserer CYP1A kan ved hgye konsentrasjoner hemme EROD aktiviteten (Hahn et al. 1996).
Denne hemmingen pavirker imidlertid ikke CYP1A konsentrasjonen (Hahn et al. 1996), slik

at ved & benytte begge markgrene oppnas et bedre bilde av eksponeringssituasjonen.

Mikronukleus (MN) dannes av kromosomfragmenter eller hele kromosomer som ikke har
blitt inkludert i en av cellekjernene under anafasen i mitosen (Al-Sabti og Metcalfe 1995).
Etter mitosen fremstar da kromosomet eller kromosomfragmentet som en ekstra kjerne i
cytoplasma ved siden av cellekjernen. Dannelse av mikronukleus induseres av eksponering
for genotoksiske forbindelser med enten klastogen effekt, som farer til brudd i kromosomer,
eller aneugen effekt som inaktiverer spindelapparatet (BarSiené et al. 2012). Mikronukleus
analysen kan utfares pa celler fra en rekke vev som gjeller, finner, nyrer, lever og rade
blodceller (Bolognesi og Hayashi 2011). Rgde blodceller er mest brukt i analyser av

mikronukleus i fisk (Bolognesi og Hayashi 2011), og ble ogsa benyttet i dette studiet.



1.3 Hypoteser og mal

Malet med denne oppgaven var a kvantifisere eventuelle effekter av miljggifter som
polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), polyklorinerte bifenyler (PCB), bly, pesticider
som organofosfater og karbamater, og genotoksiske forbindelser pa torsk i indre Oslofjord.
For a kvantifisere effektene ble responsen av en rekke biomarkarer, i tillegg til fysiologiske
faktorer som vekst, kondisjon og vevsindekser, bestemt for torsk fra bade indre og ytre
Oslofjord. Torsk fra ytre Oslofjord ble antatt til & veere relativt upavirket av miljggifter og ble
brukt som referanse. | tillegg til forskjeller mellom omradene ble ogsa potensielle
kjennsforskjeller innen hvert omrade undersgkt. Effekter av miljggifter pa torsk fra indre
Oslofjord har blitt undersgkt i flere tidligere masteroppgaver (Holth 2004, Nerland 2011,
Bergland 2012, Fredriksen 2013, Bratrud 2014, Erdahl 2014), og resultatene fra denne
oppgaven vil sammenlignes med resultatene fra tidligere oppgaver for & vurdere eventuelle

endringer over tid.
Det overordnede malet ble testet med falgende nullhypoteser:
Ho: Det var ingen signifikant forskjell i vekst mellom fisk fra indre og ytre Oslofjord

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i K, GSI eller HSI mellom fisk fra indre og ytre

Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i konsentrasjon av PAH-metabolitter i galle mellom

fiske fra indre og ytre Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i AChE aktivitet i muskel mellom fisk fra indre og ytre

Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i ALA-D aktivitet i erytrocytter mellom fisk fra indre

og ytre Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i CYP1A konsentrasjon eller aktivitet i lever mellom

fisk fra indre og ytre Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.

Ho: Det var ingen signifikant forskjell i mikronukleus frekvens i mellom fisk fra indre og ytre

Oslofjord, eller mellom kjgnn innen hvert omrade.



2 Materialer og metoder

2.1 Prgveinnsamling

Praver ble samlet inn under et tokt med forskningsskipet R/R Trygve Brarud 17. til 20.
November 2014. Ved traling ble totalt 80 torsk fanget, 40 individer fra indre Oslofjord ved
tralfeltet Midtmeie (figur 2.1) og 40 fra ytre Oslofjord ved tralfeltet Travbanen (figur 2.2).
Torsk ble umiddelbart overfart til kar med kontinuerlig vanngjennomstrgmning.
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Figur 2.1 Tralomradet i indre Oslofjord, Midtmeie.
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Figur 2.2 Tralomradet i ytre Oslofjord, Travbanen.

Fisk av omtrentlig samme starrelse ble valgt ut og avlivet ved et slag til hodet, hvorpa lengde

og vekt ble notert for hvert individ. Eventuelle skader og forekomst av parasitter ble notert.

Blod ble ekstrahert fra kaudalvenen med en spragyte behandlet med heparin og overfert til 1,5
mL eppendorfrar pa is. Et volum pa 150 uL blod ble tatt ut, en dripe av dette ble plassert pé
objektglass, og resten ble blandet med 50 pL 4 % glutaraldehyd i PBS (145.5 mM NaCl, 6.0
mM Na,HPOy4, 4.0 mM KH,PO, i dH,0) for flow cytometri. Bloddrapen pa objektglasset ble
smurt ut til et tynt lag som fikk tarke i romtemperatur etterfulgt av lagring merkt i en
objektglassboks. Rer med blod og glutaraldehyd ble etter en time i romtemperatur lagret i
kjgleskap. Det resterende volum av ubehandlet blod ble sentrifugert i en bordsentrifuge i 5
minutter, hvorpa plasma ble overfart til kryorgr med en pasteurpipette og plassert pa flytende
nitrogen for mulig videre analyse. Blodcellene ble plassert pa flytende nitrogen i

eppendorfrer, og lagret ved -80 °C pa Universitet i Oslo.

Buken til fiskene ble apnet med en saks og gallen ble ekstrahert med en sprgyte. Gallen ble sa
overfart til eppendorfrar pa is under folie for a beskytte den fra lys. Rerene ble plassert i

kjeleskap om bord pa forskningsskipet, og siden lagret ved -80 °C.



Leveren ble kuttet ut og vekt ble notert. To leverbiter pa omtrent 1 gram ble skaret ut fra
omradet rundt portalvenen, lagt i separate kryorgr og fryst pa flytende nitrogen. Etter

hjemkomst til Universitet i Oslo ble prgvene lagret ved -80 °C

Individets kjgnn ble bestemt ut fra gonadene, som sa ble skaret ut og veid. Fiskens vekt uten

innvoller ble sa notert.

En muskelbit pa omtrent 1 gram ble skaret ut fra ryggen ved ryggfinnen og plassert pa kryorar

og fryst i flytende nitrogen, og siden lagret ved -80 °C.

Kraniet pa fiskene ble sa skaret opp med en kniv, hvorpa otolittene ble fjernet og lagret markt

i kryorar.

2.2 Aldersbestemmelse

Individer ble aldersbestemt ved a telle hyalinringer i fiskens otolitter som beskrevet av
Williams og Bedford (1974).

Otolittene ble knekt lateralt og bruddflaten filt ned med fint sandpapir til den fikk en jevn
overflate. Bruddflaten ble sa brent forsiktig i en gassbrenner til den fikk en mgrk brun farge
hvilket fremhevet kontrasten mellom ringene. En drape glyserol ble sa pafert og otolitten ble
plassert under et Leica MZ 8 (Leica) stereomikroskop med sidelys. Hyalinringene fremstod
her som lysere, og kunne telles.

2.3 Kondisjon og vevsindekser

Fultons kondisjonsfaktor (K), hepatosomatisk indeks (HSI) og gonadosomatisk indeks (GSI)

ble beregnet for hvert individ ved fglgende formler:

Vekt(g)

K=100——————=
Lengde(cm)3



Levervekt
HSI = 100 )

Somatis kroppsvekt (g)

Gonadevekt (g)
Somatis kroppsvektkvekt(g)

GSI =100

Somatisk kroppsvekt angir fiskens vekt uten indre organer, mens vekt som brukt i Fultons

kondisjonsfaktor innebarer individets totale vekt.

2.4 Opparbeiding av muskel

Muskelprgver ble satt pa is umiddelbart etter de ble hentet fra fryser. Pa forhand ble
Precellysrar forberedt, hvor hvert rar ble tilsatt 8 stalkuler (2,8 mm) og satt pa is. En
muskelbit pa omtrent 0,15 gram ble skaret ut og overfart til precellysragrene. Iskald
kaliumfosfatbuffer (0,1 M, pH 7,2) ble tilsatt rgrene til et totalvolum pa 1,5 mL.
Precellysrgrene ble sa plassert i en Precellys 24 (Bertin Technologies) homogenisator med en
Cryolys (Bertin Technologies) kjaler tilkoblet. Prgvene ble homogenisert ved 4 °C og 6 000
rpm i 3 x 10 sekunder med 5 sekunders pauser. Homogenatet ble sa overfart til eppendorfrar
og sentrifugert 5 minutter ved 5 000 x g med en Multifuge 3 S-R (Heraeus) sentrifuge.
Supernatanten ble deretter overfort til nye eppendorfrar og fortynnet 10x i kaliumfosfatbuffer.
Et volum pé 50 pL ble tatt ut og lagret ved — 80 °C for proteinanalyse, og resten benyttet
direkte til bestemmelse av enzymaktivitet til acetylkolinesterase.

2.5 Opparbeiding av blod

Praver med rgde blodceller ble tint pa is, tilsatt 500 pL iskald fortynningsbuffer (0,1 M
natriumfosfatbuffer pH 7,0 med 0,5 % (v/v) Triton X-100) og homogenisert med en
handholdt homogenisator med teflon-pistill i eppendorfraret. Homogenatet ble sentrifugert 15
minutter ved 10 000 x g ved 4 °C i en Multifuge 3 S-R (Heraeus) sentrifuge hvorpa

supernatanten ble overfart til nytt eppenforfrgr og fortynnet 3 ganger i fortynningsbuffer. Et
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volum pa 400 pL ble overfort til nye eppendorfrer og umiddelbart analysert for -

aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktivitet og ble resten fryst for proteinanalyse.

Blod ble ekstrahert fra regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss) pa samme mate som for torsk (se
del 2.1: Prgveinnsamling), disse ble behandlet pa samme mate som de gvrige prevene, og ble

benyttet som referanse i ALA-D analysen

2.6 Opparbeiding av lever

Homogenisering av lever ble utfgrt etter metode beskrevet av Dignam (1990). Leverpragver
ble plassert pa is umiddelbart etter at de tatt opp fra -80 °C fryser. Pravene ble veid, og en bit
pa mellom 0,3 og 0,5 gram ble overfart til et Precellysrar pa is med omtrent 20 keramiske
kuler (1,4 mm). Til disse rgrene ble det tilsatt kald homogeniserings buffer (0,1 M
natriumfosfat buffer (pH 7,8) med 0,15 M KCI, 1 mM DTT og 5 % (v/v) glyserol) til et
totalvolum pa 1 mL. Rarene ble sa plassert i en Precellys 24 (Bertin Technologies)
homogenisator med en Cryolys (Bertin Technologies) kjaler. Homogenisatoren ble kjglt ned
med flytende nitrogen og nar temperaturen var under 10 °C ble prgvene homogenisert 3 x 10
sekunder med 5 sekunders pauser ved 6 000 rpm. Homogenatet ble deretter overfart til 1,5
mL eppenforf rgr og sentrifugert ved 10 000 x g ved 4 °C i 30 minutter i en Multifuge 3 S-R
(Heraeus) sentrifuge. Supernatanten ble overfart til sentrifugerer, og sentrifugert ved 100 000
x g ved 4 °C i 60 minutter i en Sorvall mTX 150 (Thermo Scientific) ultrasentrifuge i den
hensikt & separere den mikrosomale proteinfraksjonen fra cytosol. Etter fullfart sentrifugering
ble supernatanten, som inneholdt cytosol, overfert til 1,5 mL eppendorfrer og larget ved -80
°C. Pelleten ble tilsatt 0,5 mL mikrosomal buffer (0,1 M natriumfosfat buffer (pH 7,8) med
0,15 M KCI, 1 mM EDTA og 20 % glyserol) og overfart til eppendorfrar hvor pelleten ble
homogenisert med en handholdt homogenisator med teflon-pistill. Homogenatet ble deretter
overfort til eppendorfrer for videre analyse; 200 pL til EROD, 50 pL til ELISA og 50 pL til
protein-analyse, og lagret ved -80 °C.
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2.7 Proteinanalyse

Analyse av total mengde protein ble utfgrt etter metode beskrevet av Lowry et al. (1951).
Dette ble utfgrt pa homogenisert muskel, rade blodceller og mikrosomale leverpraver i den

hensikt & standardisere biomarker-respons til proteinmengde.

Bovint serum albumin ble benyttet som standard ved konsentrasjoner pa 1400 ug/mL, 700
pug/mL, 350 pg/mL og 175 ug/mL. Fortynning av bovint serum albumin ble gjort med en 0,1
M Tris buffer (pH 8,0 ved 4 °C). Alle prgvene ble tint i romtemperatur og fortynnet i Tris
buffer. Muskel og mikrosomale leverprgver ble fortynnet 20 ganger, mens blodprgver ble
behandlet pa en egen mate ettersom det hadde oppstatt en felling i dem. Bunnfallet ble farst
brutt ned til et fint pulver ved 10 minutter i et Sonorex (Bandelin) ultralyd vannbad.
Lesningen ble sa blandet godt og 50 pL ble tatt ut, blandet med 200 pL. 1 M NaOH og
inkubert i en AccuBlock (Labnet) varmeblokk ved 60 °C i 30 minutter. Dette ble ngytralisert
ved tilsetning av 300 pL 1,67 M HCI og fortynnet 3 ganger i Tris buffer, hvilket totalt
utgjorde en 33 ganger fortynning for blod.

Til en 96-bragnns mikrotiterplate ble det tilsatt 10 uL prave, standard eller blank (Tris buffer) i
triplikat. For hver plate ble det inkludert en referansepreve, bestaende av overskudd fra
prgvene som pa forhand var blandet sammen og fryst. Med en multipipette ble farst 25 pL
reagens A (alkaisk kobber tartrat Igsning), sa 200 uL reagens B (folins reagens) tilsatt hver
brgnn. Platen ble sa inkubert mgrkt i 15 minutter fer absorbans ble avlest ved 750 nm i en
Synergy MX (BioTek) plateleser. Proteinkonsentrasjon ble sa kalkulert ut fra lineserregresjon

av standardprgvene.

2.8 Acetylkolinesterase (AChE) aktivitet i muskel

Enzymaktiviteten til acetylkolinesterase ble bestemt kolorimetrisk ved a la enzymet omgjare
tilsatt dithiobisnitrobenzosyre (DTNB) til 5-thio-2-nitrobenzosyre pa en mikrotiterplate.
@kning i konsentrasjon av sluttprodukt ble bestemt ut i fra gkning i absorbans ved 414 nm

over et tidsintervall pa 10 minutter.

Til brgnnene i en 96-brenns mikrotiterplate ble det tilsatt 50 uL fortynnet muskelhomogenat
pa is (fra del 2.4) i fire replikater. En referanseprgve bestaende av overskudd fra prevene og
12



en blank (0,1 M kaliumfosfatbuffer, pH 7,2) ble tilsatt de gvrige brennene i fire replikater.
Med en multipipette ble 250 uL AChE assay reagent (0,1 M kaliumfosfatbuffer, pH 7,2 med
0,48 mM acetylthiokolinjodid, 0,32 mM dithiobisnitrobenzosyre og 0,57 mM natrium
bikarbonat) tilsatt samtlige brenner. Mikrotiterplaten ble sa plassert i en Synergy MX
(BioTek) plateleser i 5 min ved 25 °C, far absorbans ved 414 nm ble malt hvert 2 minutt i 10
minutter. Enzymaktivitet ble beregnet ut fra gkning i absorbans per minutt og konvertert til
nmol/min ved Lambert-Beers lov, hvor ekstinksjonskoeffisienten til 5-thio-2-nitrobenzosyre
ved 414 nm ble satt til 1,36 x10* ml/mmol/cm. Resultatet ble sa standardisert til

proteinkonsentrasjon og uttrykt som nmol 5-thio-2-nitrobenzosyre/min/mg protein.

I tillegg ble det utfgrt en sammenligning for muskelhomogenisering mellom Precellys 24
(Bertin Technologies) og PRO 200 Ultra-Turrax (PRO Scientific). Fra 10 muskelprgver ble
det tatt ut to muskelbiter, en ble homogenisert med Precellys 24 (Bertin Technologies) som
forklart overfor, den andre leverbiten ble homogenisert 2 x 20 sekunder med en PRO 200
Ultra-Turrax (PRO Scientific) med en 5 x 75 mm generator. Homogenisatoren ble mellom
hver prgve vasket en gang i etanol og to ganger i destillert vann. Begge prgvene ble sa

behandlet videre som forklart ovenfor (se vedlegg).

2.9 d-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D)
aktivitet i erytrocytter

For & bestemme aktivitet av 3-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) ble det benyttet en
metode forst beskrevet av Hodson (1976) og siden modifisert til en kvikksglvkloridfri versjon
av Nakagawa et al. (1995), Bratrud (2014) og Erdahl (2014). Aktiviteten ble bestemt ved a la
enzymet kondensere to molekyler aminolevulinsyre (ALA) til et molekyl porfobilinogen

(PBG) over en periode pa to timer, hvorpa mengde PBG bestemmes ved absorbans.

En standardrekke ble fremstilt ved a fortynne porfobilinogen i fortynningsbuffer (0,1 M
natriumfosfatbuffer (pH 7,0) med 0,5 % (v/v) Triton X-100) til fglgene konsentrasjoner; 40
pug/mL, 32 ng/mL, 16 ug/mL, 8 ug/mL, 4 ng/mL og 2 pug/mL.

Fortynnede rade blodceller pa is (fra del 2.5) ble pipettert ut i et volum pa 50 pL til seks
eppendorfrer pa is. Til tre av rarene ble det tilsatt 200 pL kald fortynningsbuffer (0,1 M
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natriumfosfatbuffer (pH 7,0) med 0,5 % (v/v) Triton X-100), og til de resterende tre rgrene
ble det tilsatt 200 L. ALA-reagent (4 mM &-aminolevulinsyre). Alle rgr ble blandet godt og
inkubert i 2 timer ved 25 °C i varmeskap (Termaks). Ved fullfert inkubering ble 300 pL
fellingsbuffer (10 % trikloroeddiksyre i dH,0) tilsatt og rarene ble blandet godt. Etter 5
minutter i romtemperatur ble pravene sentrifugert ved 2 500 x g i en 5424 Microcentrifuge
(Eppendorf) sentrifuge. Supernatanten ble deretter overfert til nye eppendorfrgr og blandet
godt. Referansepraver fra regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss) ble behandlet etter samme

prosedyre.

Til en 96 brgnns mikrotiterplate ble det overfart et volum pa 150 uL prave, standard,
referanse eller blank (fortynningsbuffer) i duplikater. Deretter ble det med en multipipette
tilfgrt 150 uL modifisert Ehrlichs reagent (Eddiksyre med 2,1 M perklorsyre, 5,5 % (v/v)
dH,0 og 18,2 mg/mL p-dimetylaminobezaldehyd). Platen ble ristet forsiktig og inkubert 15
minutter far avlesing av absorbans ved 550 nm i en Synergy MX (BioTek) plateleser. ALA-D
aktiviteten ble kalkulert ut fra linegrregresjon av standardprevene, standardisert til

proteinmengde og uttrykt som ng PBG/min/mg protein.

2.10 PAH-metabolitter i galle

PAH-metabolitter i galle ble analysert etter metode beskrevet av Krahn et al. (1992) og siden
videreutviklet av Grung et al. (2009). Prgvene ble opparbeidet i sa dempet belysning som

mulig for & unnga lysnedbrytning av fotosensitive polysykliske aromatiske hydrokarboner.

Galleprgvene ble tint pa is tildekket av folie. Til et 0,5 mL eppendorfrar ble det pipettert 50
uL dH,0, raret ble sa plassert pa en vekt som ble nullstilt. Til dette raret ble det sa tilsatt 20
uL galle hvorpa vekt ble notert, og vekten igjen nullstilt. Det ble deretter tilsatt 10 pL
internstandard (16 pg/mL trifenylamin i 80 % isopropanol med 1 % askorbinsyre), vekt ble
notert og 20 uL B-glucuronidase/aryl sulfatase ble tilsatt. Alle prgver samt enzym (B-
glucuronidase/aryl sulfatase), intern standard og dH,O ble holdt pa is under innveiing. |
tillegg til galleprgvene ble det inkludert fire blanke praver (dH,0) og fire standardprever fra
NIVA (Norsk Institutt for Vannforskning), disse ble behandlet som de gvrige prevene. Praver
ble sa satt til inkubering (hydrolyse) i en time ved 37 °C i varmeskap (Termaks). Etter fullfart
inkubering ble den enzymatiske reaksjonen stoppet ved tilsetning av 200 pL metanol og
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pravene avkjglt i 10 minutter ved romtemperatur. Prgvene ble sa sentrifugert ved 4 000 x g i
10 minutter i en 5424 Microcentrifuge (Eppendorf) sentrifuge hvorpa supernatanten ble

overfart til HPLC ror og lagret ved -20 °C frem til analyse.

HPLC (high performance liquid chromatography) analysen ble utfert ved Norsk Institutt for
Vannforskning (NIVA) av Merete Grung. Det ble benyttet en Waters 2695 separasjonsmodul
med en Waters 2475 fluorescens detektor. Separasjonsmodulen var utstyrt med en Waters
PAH Cig (4,6 x 250 mm, med partikkelstorrelse 5 pm) kolonne. Mobilfasegradienten var 40
% acetonitril i vann som gradvis ble gkt til 100 % acetonitril over et intervall pa 30 minutter,
med en flowrate pa 1 mL/min. Kolonnetemperaturen var 30 °C og for hver prgve ble det
injisert et volum pa 25 pL opparbeidet galle. PAH-metabolittene ble detektert fluoremetrisk
ved fglgene bglgelengde (eksitasjon/emisjon); 1-OH-fenantren ved 251 nm/364 nm etter 8,6
minutter, 1-OH-pyren ved 246 nm/384 nm etter 13,5 minutter, 3-OH-benzo[a]pyren ved 380
nm/430 nm etter 22,5 minutter, og internstandarden trifenylamin ved 300 nm/360 nm.
Metabolittenes og internstandardens respektive topper ble integrert fra kromatogrammene og
konsentrasjonen til PAH-metabolittene ble sa kalkulert pa bakgrunn av internstandardens
kjente konsentrasjon. PAH-metabolittenes konsentrasjon ble standardisert med gallevekt og
oppgitt som ng metabolitt/g galle.

2.11 7-etoksyresorufin O-deetylase (EROD) aktivitet i
lever

Bestemmelse av EROD aktivitet i mikrosomale leverproteiner ble utfgrt etter metode utviklet
av Burke og Mayer (1974) og modifisert for plateleser av Eggens og Galgani (1992). Hele
analysen ble utfgrt uten direkte lys og lysstoffrar ettersom bade 7-etoksyresorufin og resorufin
er lyssensitive. Aktiviteten ble bestemt ved & la CYP1A konvertere 7-etoksyresorufin til

resorufin, som kan bestemmes ved fluorescens.

Leverpraver ble tint pa is og fortynnet til en total proteinkonsentrasjon pa 1 mg/mL med
iskald kalium-fosfatbuffer (0,1 M, pH 8,0). Resorufin standard (resorufin Na-salt, 1 mM i
DMSO) ble fortynnet farst 100x i fosfatbuffer, og sa videre til 0,64 uM i reaksjonblanding
(2,98 uM 7-etoksyresorufin i kalium-fosfatbuffer). Denne standarden ble videre fortynnet i en

2x fortynningsrekke med reaksjonsblanding for & oppna standarder med fglgene
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konsentrasjon; 0,01 uM, 0,02 uM, 0,04 uM, 0,08 uM, 0,16 uM, 0,32 uM og 0,64 uM.
Reaksjonsblanding ble benyttet som 0 uM standard.

Til en sort 96-branns mikrotiterplate det ble det tilfgrt 275 uL resorufin-standarder i
duplikater. Fortynnede praver ble tilsatt i seks replikater pa 50 uM, til tre av disse replikatene
ble det tilsatt 10 pL 0,32 uM resorufin standard for & korrigere for quench. Kalium-
fosfatbuffer ble benyttet som blank, og tilsatt til 8 brgnner, 50 uL i hver brgnn. Til brgnner
med prgver og blank ble det tilsatt farst 200 uL reaksjonsblanding og deretter 25 pL fortynnet
NADPH (2,4 mM i kalium-fosfatbuffer, tillaget rett for bruk) med multipipette. Brgnnenes
fluorescens ble sa avlest 8 ganger med 30 sekunders intervaller med eksitasjon ved 530 nm og
emisjon ved 590 nm i en Synergy MX (BioTek) plateleser. Enzymaktivitet ble kalkulert fra
linezerregresjon av standardrekken, standardisert til proteinkonsentrasjon og uttrykt som pmol

resorufin/min/mg protein.

2.12 CYP1A konsentrasjon i lever

Relativ konsentrasjon cytokrom P450 1A i den mikrosomale leverfraksjonen ble bestemt
semi-kvantitativt ved ELISA (enzyme-linked immunosorbent assay), i hovedsak som
beskrevet av Goksgyr (1991).

Mikrosomale proteiner ble tint pa is og fortynnet til 10 pg/mL med kald coatingbuffer (0,05
M karbonat-bikarbonat buffer). Til en 96-brgnns mikrotiterplate (Nunc MaxiSorp) ble praver
og en referanse (bestaende av blandet overskudd fra prevene) tilsatt i fire replikater pa 100
pL. Til en kolonne (8 brgnner) ble det tilsatt kun coatingbuffer som blank. Platen ble dekket
med tape og inkubert ved 4 °C til neste dag (17 timer).

Neste dag ble platene vasket 3 ganger (2 x 30 sekunder + 1 minutt) med TTBS (20 mM Tris-
buffer med pH 8,5, med 0,5 M NaCl og 0,05 % Tween-20) i en ScanWasher 300 (Skatron).
Til alle brgnner ble de sa tilsatt 300 uL TTBS med 1 % (w/w) BSA, hvorpa platene ble
inkubert 35 minutter. Platene ble sa vasket igjen 3 ganger med TTBS. Primarantistoff (kanin
anti-fisk cytokrom P450-1A antistoff) ble fortynnet 1000 ganger i en antistoffouffer (TTBS
med 0,1 % (w/w) BSA) og tilsatt i et volum pa 100 pL til alle brgnner med prgver samt til 4

av brgnnene med kun coatingbuffer. Til de resterende 4 brennene uten prgve ble det tilsatt
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100 pL antistoffbuffer. Platen ble sa dekket med teip og inkubert ved 4 °C til neste dag (21

timer).

Etter inkubering ble platene vasket 3 ganger med TTBS. Sekundarantistoff (geit anti-kanin
1gG konjugert med HRP (GAR-HRP)) ble fortynnet 3000 ganger i antistoffbuffer og et volum
pa 100 pL ble overfert til alle brenner. Platene ble sa dekket med teip og inkubert ved 4 °C i 7
timer. Ved fullfgrt inkubering ble platene vasket 5 ganger (4 x 30 sekunder + 1 minutt) med
TTBS, og 100 pL romtemperert TMB pluss ble sa tilsatt alle brgnner. Platene ble plassert
merkt, og etter 22 minutter ble 50 uL 1,5 M H,SO4 tilsatt for a stoppe fargeutviklingen.
Absorbans ved 450 nm ble sa avmalt i en Synergy MX (BioTek) plateleser. Pa grunn av
variasjon i blankprever i de forskjellige platene ble blankverdien i en plate trukket fra alle,

hvorpa platene ble standardisert slik at alle referansepravene fikk lik verdi.

2.13 Mikronukleus i erytrocytter

Objektglass med blod ble ferst skylt i PBS (145,5 mM NacCl, 6,0 mM Na,HPO,, 4,0 mM
KH,PO, i dH,0) etterfulgt av 5 minutter farging nedsenket i 1 pg/mL bisbenzimide H 33258
far de avslutningsvis ble skylt i destillert vann. En drape glyserol-Mcllvaine buffer
(Mcllvaine buffer pH 7 (9,8 mM sitronsyre, 81,5 mM Na,HPO, i dH,0) blandet 1:1 med
glyserol) ble plassert pa objektglasset, og et dekkglass ble lagt forsiktig over. Pravene ble

holdt markt under farging og ved oppbevaring frem til analyse.

Objektglassene ble analysert under et Eclipse LV100ND (Nikon) fluorescens mikroskop med
en pE-300 (CoolLED) lyskilde ved 800x forstgrring. For hver prgve ble minst 2000 celler
med intakt cellemembran telt. Mikronukleus ble identifisert etter fglgene kriterier:

Sfeerisk cytoplasmisk legeme med distinkt omriss.

Diameter mindre enn en tredjedel av cellekjernen.

Lik farge og tekstur som cellekjernen.

Ingen direkte kontakt med cellekjernen.

Resultat ble oppgitt som mikronukleus frekvens, antall mikronukleus per antall celler telt.
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2.14 Statistikk

Alle statistiske analyser og grafiske fremstillinger ble utfert i R versjon 3.2.1 (R Core Team
2015), med pakkene "car" for & utfare Levenes test og "ggbiplot” for & fremstille resultatet av
PCA som et biplot. For a teste om ANOVA kunne benyttes ble data testet for normalfordeling
og homogen varians (Field et al. 2012). Verdiene for hver variabel ble gruppert etter omrade
og kjann til fire grupper; hanner indre, hanner ytre, hunner indre og hunner ytre. Levenes test
(Levene 1960) ble benyttet for a teste for homogen varians mellom gruppene og Shapiro-Wilk
test (Shapiro og Wilk 1965) ble benyttet for a teste for normalfordeling i hver gruppe.
Variabler som oppfylte disse kravene (ELISA og ALA-D) ble analysert med en toveis
ANOVA. Variabler som ikke oppfylte diss kravene ble log;o transformert og testet igjen. De
variabler som na oppfylte krav om normalfordeling og homogen varians (1-OH-fenantren) ble
analysert med toveis ANOVA benyttet pa logso transformert data. Dersom det med toveis
ANOVA ble funnet signifikant forskjell mellom bade omrade og kjgnn ble analysen
ettertestet med Tukeys HSD post hoc test (Tukey 1949) for & undersgke hvilke grupper som
var forskjellig. De variabler som ikke oppfylte krav til ANOVA (K, GSI, HSI, 1-OH-pyren,
AChE, EROD, samt lengde og vekt for 2 og 3-aringer) ble analysert med den ikke-
parametriske Wilcoxon rank-sum test (Wilcoxon 1945). | de tilfeller hvor Wilcoxon rank-sum
test ble benyttet ble kjgnnene farst testet mot hverandre innen hvert omrade, og dersom det
ikke ble funnet signifikante forskjeller mellom kjgnnene ble de gruppert sammen og
omradene ble test mot hverandre. Dersom det ble funnet signifikante forskjeller mellom kjgnn
ble hanner fra indre Oslofjord testet mot hanner fra ytre, og hunner fra indre testet mot hunner

fra ytre Oslofjord. Ved alle analyser ble det benyttet signifikansniva, o , pa 0,05.

Mikronukleus og alder ble testet med Pearsons kji-kvadrat test (Pearson 1900). For
mikronukleus ble det benyttet en bingr variabel som omtalte hvorvidt pregven inneholdt
mikronukleus eller ikke.

En PCA (principal component analysis) ble utfert med K, GSI, HSI, AChE, ALA-D, 1-OH-
fenantren, 1-OH-pyren, EROD, ELISA og MN for & undersgke sammenhenger mellom disse

variablene.
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3 Resultater

3.1 Alder, lengde og vekt

Torsk fanget fra indre Oslofjord var signifikant eldre enn torsk fanget fra ytre Oslofjord

(Pearsons Kji-kvadrat test, p<0,0001) (tabell 3.1), det var derimot ingen signifikant

aldersforskjell mellom hunn- og hanntorsk innen hvert omrade (Pearsons kji-kvadrat test,

p=0,4).
Tabell 3.1 Alder samt gjennomsnittsvekt og gjennomsnittslengde pa torsk for hver aldersgruppe fra indre og ytre
Oslofjord.
Indre Oslofjord Ytre Oslofjord
Alder Antall Gjennomsnittlig | Gjennomsnittlig Antall Gjennomsnittlig | Gjennomsnittlig
lengde, cm vekt, gram lengde, cm vekt, gram

1 0 3 46,8 764,3

2 7 45,6 844,1 30 46,2 923,3

3 22 44,4 837,5 7 47,0 995,4

4 10 45,5 883,2 0

5 1 44,0 784,0 0

Det ble innsamlet 21 hunntorsk og 19 hanntorsk fra bade indre og ytre Oslofjord

Lengde og vekt ble sammenliknet kun for aldersgruppene 2 og 3 ar, ettersom det ble fanget

fisk fra aldersgruppen 1 ar kun i ytre Oslofjord og fra aldersgruppene 4 og 5 ar kun i indre

Oslofjord.

For torsk i aldersgruppen 2 ar ble det ikke funnet signifikant forskjell i lengde mellom hunn-

og hanntorsk verken i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,9) eller i ytre Oslofjord

(Wilcoxon rank-sum test, p=0,7). Det ble ikke funnet signifikant forskjell i lengde mellom

omradene (Wilcoxon rank-sum test, p=0,6).

Det ble ikke funnet signifikant forskjell i vekt mellom hunn- og hanntorsk verken i indre

Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=1,00) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test,

p=0,6). Det ble ikke funnet signifikant forskjell i vekt mellom omradene (Wilcoxon rank-sum

test, p=0,3) for denne aldersgruppen (figur 3.1).
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Figur 3.1 Lengde og vekt oppgitt som henholdsvis centimeter og gram for tosk i aldersgruppen 2 ar fra indre og
ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x
interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x interkvartil omradet presentert som sirkler.

For aldersgruppen 3 ar var det ingen signifikant forskjell i lengde mellom hunn- og hanntorsk,
verken i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,6) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,2). Torsk innsamlet fra ytre Oslofjord var imidlertid signifikant lengre enn

torsk fra indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,04).

For vekt ble det ble ikke funnet signifikant forskjell mellom hunn- og hanntorsk verken i
indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,6) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum
test, p=0,4). Torsk fra ytre Oslofjord var derimot signifikant tyngre enn torsk fra indre
Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,03) (figur 3.2) for denne aldersgruppen.
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Figur 3.2 Lengde og vekt oppgitt som henholdsvis centimeter og gram for torsk i aldersgruppen 3 ar fra indre og
ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x
interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x interkvartil omradet presentert som sirkler. Stjerne (*)
indikerer signifikant hgyere verdi innen et omrade.

3.2 Kondisjon og vevsindekser

Det ble ikke funnet signifikant forskjell i Fultons kondisjonsfaktor, K, mellom hunn- og
hanntorsk verken i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,8) eller i ytre Oslofjord
(Wilcoxon rank-sum test, p=0,2). Det ble ikke funnet signifikant forskjell i kondisjon mellom
indre Oslofjord og ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,4) (figur 3.3).
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Figur 3.3 Fultons kondisjonsfaktor for torsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median,
kvartiler, minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5
x interkvartil omrédet presentert som sirkler.

For hepatosomatisk indeks (HSI) ble det ikke funnet signifikante forskjeller mellom hunn- og
hanntorsk verken i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,7) eller i ytre Oslofjord
(Wilcoxon rank-sum test, p=0,1). Det ble derimot funnet signifikant hgyere HSI i indre

Oslofjord enn i ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,002) (figur 3.4).
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Figur 3.4 Hepatosomatisk indeks for torsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median,
kvartiler, minimum og maksimum verdier. Stjerne (*) indikerer signifikant hgyere verdi innen et omrade.

For a undersgke om forskjellene i HSI skyldtes aldersforskjeller ble det utfert en separat
undersgkelse for torsk i aldersgruppene 2 og 3 ar. For torsk i aldersgruppen 2 ar ble det ikke
funnet signifikante forskjeller mellom hunn- og hanntorsk verken i indre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,4) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,1). Det ble ikke
funnet signifikante forskjeller i HSI mellom omradene (Wilcoxon rank-sum test, p=0,2) i
aldersgruppen 2 ar.

For torsk i aldersgruppen 3 ar ble det ikke funnet signifikant forskjell mellom hunn- og
hanntorsk i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,9) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,9). Det ble ikke funnet signifikante forskjeller i HSI mellom omradene
(Wilcoxon rank-sum test, p=1,00)(figur 3.5) i aldersgruppen 3 ar.
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Figur 3.5 Hepatosomatisk indeks for torsk i arsklassene 2 og 3 ar fra indre og ytre Oslofjord, presentert som
boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier.

Det ble ikke funnet signifikant forskjell i gonadosomatisk indeks (GSI) mellom hunn- og
hanntorsk i verken indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,4) eller ytre Oslofjord
(Wilcoxon rank-sum test, p=0,6). Mellom omradene ble det funnet signifikant forskjell i GSI
(Wilcoxon rank-sum test, p=0,0009), med hgyere verdier i indre Oslofjord (figur 3.6).
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Figur 3.6 Gonadosomatisk indeks for torsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median,
kvartiler, minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5
x interkvartil omradet presentert som sirkler. Stjerne (*) indikerer signifikant hgyere verdi innen et omrade.

For & undersgke om forskjellene i GSI mellom omradene stammet fra aldersforskjellen, ble
tilsvarende som for HSI, aldersgruppene 2 og 3 ar undersgkt separat. For torsk i
aldersgruppen 2 ar ble det ikke funnet signifikant forskjell mellom hunn- og hanntorsk verken
i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,4), eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum
test, p=0,7). Det ble ikke funnet signifikant forskjell i GSI mellom omradene (Wilcoxon rank-

sum test, p=0,7) for torsk i aldersgruppen 2 ar.

Tilsvarende ble det for tredringer ikke funnet signifikant forskjell mellom hunn- og hanntorsk
verken i indre Oslofjord (Wilcoxon rank-sum test, p=0,8), eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,6). Det ble ikke funnet signifikante forskjeller i GSI mellom omradene

(Wilcoxon rank-sum test, p=0,3) (figur 3.7) for torsk i aldersgruppen 3 ér.
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Figur 3.7 Gonadosomatisk indeks for torsk i arsklassene 2 og 3 ar fra indre og ytre Oslofjord, presentert som
boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier
som faller utenfor 1,5 x interkvartil omradet presentert som sirkler.

3.3 Acetylkolinesterase (AChE) aktivitet i muskel

Det ble ikke funnet signifikant forskjell i acetylkolinesterase aktivitet mellom hunn- og
hanntorsk verken i indre Oslofjord (Wilcoxon, p=0,1) eller i ytre Oslofjord (Wilcoxon,
p=0,4). Det ble ikke funnet signifikante forskjeller i aktivitet mellom torsk fra indre og ytre
Oslofjord (Wilcoxon, p=0,2) (figur 3.8).
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Figur 3.8 Acetylkolinesterase aktivitet, uttrykt som nmol 5-thio-2-nitrobenzosyre/min/mg protein, i muskel hos
torsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier
innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x interkvartil omradet presentert som

sirkler.

3.4 &-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D)
aktivitet i erytrocytter

Det ble ikke funnet signifikant forskjell i 5-aminolevulinsyre dehydratase aktivitet mellom
hunn- og hanntorsk (to-veis ANOVA, p=0,2) eller mellom torsk fra indre og ytre Oslofjord

(to-veis ANOVA, p=0,4) (figur 3.9). Ingen signifikante interaksjonseffekter ble funnet
mellom omrade og kjgnn (to-veis ANOVA, p=0,2).
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Figur 3.9 8-aminolevulinsyre dehydratase aktivitet, uttrykt som ng PBG/min/mg protein, i erytrocytter hos torsk
fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier.

3.5 PAH-metabolitter i galle

Det ble funnet signifikant forskjell i 1-OH-fenantren konsentrasjon i galle mellom bade hunn-
og hanntorsk (to-veis ANOVA pa logtransformerte verdier, p=0,006) og omrade (to-veis
ANOVA pa logtransformerte verdier, p=0,003). Konsentrasjonen var hgyere i indre
Oslofjord, og hanner hadde hgyere konsentrasjoner enn hunner (figur 3.10). Det ble ikke
funnet interaksjonseffekter mellom kjgnn og omrade (to-veis ANOVA pa logtransformerte
verdier, p=0,1). Deteksjonsgrensen ble satt til 2 ng/g galle for 1-OH-fenantren, en verdi fra

ytre Oslofjord var under denne grensen, og ble ikke inkludert i den statistiske analysen.
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Figur 3.10 Konsentrasjon av PAH-metabolitten 1-OH-fenantren, uttrykt som log ng 1-OH-fenantren/g galle, i
gallen hos hunn- og hanntorsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler,
minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x
interkvartil omradet presentert som sirkler. Forskjellige bokstaver indikerer signifikant forskjell mellom
gruppene.

Det ble funnet signifikante forskjeller i 1-OH-pyren konsentrasjon mellom omradene for bade
hanner (Wilcoxon rank-sum test, p<0,0001) og hunner (Wilcoxon rank-sum test, p<0,0001),
hvor indre Oslofjord hadde hgyere konsentrasjon enn ytre Oslofjord for begge kjgnn (figur
3.11). Hanner hadde signifikant hgyere konsentrasjon enn hunner i indre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,006), mens det ikke var forskjell mellom kjgnn i ytre Oslofjord (Wilcoxon
rank-sum test, p=0,9). Deteksjonsgrensen for 1-OH-pyren ble satt til 1 ng/g galle, ingen

verdier var under denne grensen.
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Figur 3.11 Konsentrasjon av PAH-metabolitten 1-OH-pyren, uttrykt som log ng 1-OH-pyren/g galle, i gallen
hos hunn- og hanntorsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og
maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x interkvartil omradet
presentert som sirkler. Stjerne (*) indikerer at signifikant hgyere verdier innen ett kjgnn mellom omradene.
Plusstegn (+) indikerer signifikant hgyere verdier mellom kjgnn innen ett omrade.

3-OH-benzo[a]pyren ble kun funnet i galle fra et individ, og i dette tilfelle var

konsentrasjonen under deteksjonsgrensen pa 2 ng/g galle.

3.6 7-etoksyresorufin O-deetylase (EROD) aktivitet |
lever

Det ble funnet signifikant hayere EROD aktivitet hos hanntorsk enn hos hunntorsk i ytre
Oslofjord (Wilcoxon, p=0,04), og ingen forskjell mellom kjennene i indre Oslofjord
(Wilcoxon, p=0,1) (figur 3.12). Signifikante forskjeller ble imidlertid observert mellom indre
og ytre Oslofjord for bade hanntorsk (Wilcoxon, p=0,002) og hunntorsk (Wilcoxon,
p<0,0001), hvor aktiviteten var hgyest i indre Oslofjord.
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Figur 3.12 7-etoksyresorufin O-deetylase aktivitet, uttrykk som pmol resorufin/min/mg protein, i mikrosomal
leverfraksjon hos hunn- og hanntorsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler,
minimum og maksimum verdier innenfor 1,5 x interkvartil omradet, med verdier som faller utenfor 1,5 x
interkvartil omradet presentert som sirkler. Stjerne (*) indikerer at signifikant hgyere verdier innen ett kjgnn
mellom omradene. Plusstegn (+) indikerer signifikant hgyere verdier mellom kjgnn innen ett omrade.

3.7 CYP1A konsentrasjon i lever

Det ble funnet signifikant forskjell i CYP1A konsentrasjon mellom torsk fra indre og ytre
Oslofjord (to-veis ANOVA, p=0,01), hvor konsentrasjonen var hgyest i indre Oslofjord (figur
3.13). Det ble ikke funnet signifikante forskjeller mellom kjgnn (to-veis ANOVA, p=0,6),
eller interaksjonseffekter mellom kjgnn og omrade (to-veis ANOVA, p=0,9).
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Figur 3.13 CYP1A konsentrasjon, uttrykt som OD (optical density) ved 450 nm i mikrosomal leverfraksjon hos
torsk fra indre og ytre Oslofjord, presentert som boxplot med median, kvartiler, minimum og maksimum verdier.
Stjerne (*) indikerer signifikant hgyere verdier innen ett omrade.

3.8 Mikronukleus

Det ble ikke funnet signifikante forskjeller i mikronukleus frekvens mellom hunn- og
hanntorsk verken i indre Oslofjord (Pearsons kji-kvadrat test, p=0,1) eller i ytre Oslofjord
(Pearsons kji-kvadrat test, p=0,5). For torsk fra Indre Oslofjord ble det observert en
signifikant hgyere mikronukleus frekvens enn hos torsk fra ytre Oslofjord (Pearsons kji-
kvadrat test, p=0,02) (figur 3.14).
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Figur 3.14 Mikronukleus frekvens, antall mikronuklei per celler telt, i erytrocytter hos torsk fra indre og ytre
Oslofjord. Frekvens for hver torsk fremstilt som punkter. Stjerne (*) indikerer at signifikant hgyere verdier innen
ett omrade.

3.9 PCA

En PCA (principal component analysis) ble utfart og fremstilt grafisk med de to
komponentene som forklarte mest av den totale variasjonen i datasettet som akser. Modellen
forklarte 42,3 % av den totale variasjonen i datasettet, hvor den fgrste komponenten (x-aksen)
forklarte 26,1 % og den andre (y-aksen) forklarte 16,2 % av den totale variasjonen (figur
3.15). Variablene EROD, 1-OH-pyren og 1-OH-fenantren bidro mest til modellen, mens
variablene AChE og MN bidrar relativt lite.
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Figur 3.15 De avhengige variablene benyttet i PCAen presentert som vektorer. Lengde angir relativt bidrag til

forklaringsmodellen og vinkelen mellom vektorene angir korrelasjon. Variablenes respons gker i den retning
vektoren peker.

Figur 3.15 indikerer en sterk positiv korrelasjon mellom variablene HSI og GSI, og en god
korrelasjon mellom 1-OH-pyren og 1-OH-fenantren.. Modellen viser ogsa positiv korrelasjon

mellom EROD og ELISA og mellom ALA-D, AChE og K. Videre viser ELISA negativ
korrelasjon med ALA-D og AChE i modellen.

I analysen blir hver rad i datasettet gitt en koordinat for hver av komponentene, og ved a
plotte disse over vektorene i et biplot observeres det en gruppering basert pa omrade (figur
3.16), hvor punktene fra indre Oslofjord har hgyere verdier for begge komponenter, som er
korrelert med hgyere verdier av variablene EROD, mikronukleus, 1-OH-pyren og 1-OH-
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fenantren. Biplottet viser ogsa en stgrre variasjon for fisk fra indre Oslofjord. Det ble ikke
funnet gruppering pa bakgrunn av kjenn (figur 3.17).

Indre Oslofjord  #*  Yie Oslofjord

ERON

=
w
F

Komponent 2 (16,2 %)

Komponent 1 (26,1 %)

Figur 3. 16 PCA fremstilt som biplot, med verdier fra torsk fra indre Oslofjord fremstilt som ragde punkter og
verdier fra torsk fra ytre Oslofjord fremstilt som bla punkter.
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Figur 3.17 PCA fremstilt som biplot, med verdier fra hunntorsk fremstilt som rade punkter og verdier fra
hanntorsk fremstilt som bla punkter.

36



4 Diskusjon

4.1 Alder, lengde og vekt

Ved innsamling av fisk ble individer med omtrent samme starrelse valgt ut for & ha et bedre
sammenligningsgrunnlag. Aldersbestemmelsen viste imidlertid at individer fra indre
Oslofjord var signifikant eldre enn individer fra ytre Oslofjord av samme starrelse. Dette
tyder pa at individer fra ytre Oslofjord har en raskere vekst enn individer fra indre Oslofjord.
Ved & sammenligne vekt og lengde mellom individer av samme alder ble det ikke funnet
signifikant forskjell mellom 2-aringer, mens fisk pa 3 ar var signifikant lengre og tyngre i ytre
Oslofjord.

Vekst hos fisk er plastisk, og forskijell i vekstrate for ssmme art mellom omrader og innen
forskjellige arskull er ikke uvanlig (Wootton 1998). Flere faktorer er kjent for & pavirke vekst
hos torsk, blant annet naeringstilgang (Jobling et al. 1994, Lambert og Dutil 2001), diett
(Sherwood et al. 2007), temperatur (Brander 1995, Bjérnsson et al. 2001), salinitet (Lambert
et al. 1994) og oksygentilgjengelighet (Chabot og Dutil 1999). Torsk fra de to omradene anses
som forskjellige populasjoner (Knutsen et al. 2003), hvor livshistorie parametere som vekst er

forskjellig mellom omradene (Olsen et al. 2004).

Forskijell i alder mellom torsk fra indre og ytre Oslofjord kan ha hatt en innvirkning pa
biomarkgrene (Thain et al. 2008). Ettersom torsk fra indre og ytre Oslofjord har forskjellige
vekstrater, hvor torsk av lik alder er bade lengre og tynge i ytre Oslofjord (Olsen et al. 2004),
fremstar det ikke som realistisk & oppna prevetaking uten forskijeller i verken alder eller

starrelse mellom omradene.

Tilsvarende resultater, med signifikant eldre torsk av samme starrelse i indre Oslofjord
sammenlignet med torsk fra ytre Oslofjord ble ogsa funnet i 2002, 2010, 2011, 2012 og 2013
(Holth 2004, Bergland 2012, Fredriksen 2013, Bratrud 2014, Erdahl 2014).
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4.2 Kondisjon og vevsindekser

Det ble ikke funnet forskjell i kondisjonsfaktor (K) mellom verken indre og ytre Oslofjord
eller mellom hunn- og hanntorsk. For hepatosomatisk indeks (HSI) ble det funnet signifikant
hayere verdier for fisk i indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord, og ingen forskjell mellom
kjgnn innad i hvert omrade. Ettersom torsk innsamlet fra indre Oslofjord var eldre enn torsk
fra ytre Oslofjord er det mulig at en hgyere andel fisk i indre Oslofjord var kjgnnsmodne ved
pravetaking. Dette vil kunne pavirke bade HSI og GSlI, ettersom gonadeutvikling vil kreve
energi i form av lipider, hvilket vil redusere HSI. P& grunn av dette ble forskjeller mellom
omrade og kjenn testet for hver aldersgruppe separat. Disse analysene viste ikke signifikante
forskjeller mellom de to omradene for hvert arskull for HSI. Ved a analysere arskullene
separat ble det feerre individer i analysen (7 individer fra indre Oslofjord og 13 fra ytre
Oslofjord i arsklasse 2, og for arsklasse 3 var det 22 individer fra indre Oslofjord og 7
individer fra ytre Oslofjord), men det fremstar fremdeles rimelig & anta at forskjellen skyldes

aldersforskjellen mellom omradene.

Bade HSI og K vil variere gjennom sesongen hvor energitap i forhold til gyting kan vere hgy
og gi markante utslag (Mello og Rose 2005). Variasjon opptrer ogsa mellom sesongene, hvor
neeringstilgjengelighet og spesielt tilstedeveerelse av fettrik fgde som lodde samt temperatur
antas a veare pavirkende faktorer (Krohn et al. 1997, Yaragina og Marshall 2000). van der
Oost et al. (2003) oppsummerte laboratorieforsgk som har undersgkt effekter av organiske
miljegifter pa K og HSI i fisk. Ingen av studiene rapporterte signifikante effekter pa
kondisjon, mens bade signifikant gkning og reduksjon ble rapportert for HSI. | feltstudier har
imidlertid reduksjon i bade K og HSI blitt rapportert for torsk eksponert for PAHer (Aas et al.
2001).

En K-verdi pa 0,7 og lavere representerer naeringsmangel over lengre perioder for torsk, mens
verdier pa 0,85 og over anses som normalt (Lambert og Dutil 1997b). Medianen for
kondisjonsfaktoren 1a pa 0,92 for indre Oslofjord og 0,91 for ytre Oslofjord uten at det var
signifikant forskjell mellom dem. Kun en verdi 1a under 0,7 og denne skiller seg klart ut fra de
resterende, slik at det ikke er grunn til & anta at torsken i verken indre eller ytre Oslofjord lider
av redusert naringstilgang. Ettersom det ikke ble funnet signifikant forskjellig K-verdi
mellom torsk fra de to omradene er det ikke sannsynlig at det er store forskjeller i
naringstilgangen mellom omradene eller at effekter av miljggifter har redusert kondisjon hos
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torsk fra indre Oslofjord. Tidligere studier pa effekter av miljggift pa torsk i indre Oslofjord
har funnet hgyere kondisjon hos torsk fra indre Oslofjord i 2002 og 2011(Holth 2004,
Fredriksen 2013), hgyere kondisjon i ytre Oslofjord i 2013 (Erdahl 2014), mens det i 2008,
2009, 2010 og 2012 (Imrik 2010, Nerland 2011, Bergland 2012, Bratrud 2014) ikke ble
funnet signifikant forskjell mellom omradene. Ettersom det i de fleste ar, inkludert dette, ikke
har blitt funnet forskjell i kondisjon mellom omradene fremstar det som om nzringstilgangen
stort sett er jevn mellom omradene med enkelte variasjoner fra ar til ar. I tillegg er det ikke
indikasjoner pa at miljegifter har medfert en reduksjon i kondisjon i indre Oslofjord ettersom
det ikke er en konsekvent lavere kondisjon i dette omradet. Dersom forskjeller mellom
omradene skulle skyldes miljggifter ville man forventet en klarere trend med lavere kondisjon
i indre Oslofjord ettersom mengde miljggift i indre Oslofjord de siste arene har veert
konsekvent hgyere i forhold til ytre Oslofjord (Green et al. 2014).

HSI hadde en medianverdi pa 2,83 for indre Oslofjord og 1,99 for Ytre Oslofjord, med starre
variasjon i indre Oslofjord. Jobling (1988) rapporterte at normalverdier av HSI for villtorsk
ligger mellom 2 og 6 prosent, for HSI beregnet ut fra kroppsvekt. | dette studiet ble den
somatiske kroppsvekten benyttet, og medianene ligger innenfor hva som anses som normailt.
Ved tidligere studier pa effekter av miljggift pa torsk ble det i 2002, 2008, 2009 og 2012
(Holth 2004, Imrik 2010, Nerland 2011, Bratrud 2014) ikke funnet forskjellig HSI mellom
omradene. 1 2010 (Bergland 2012) ble det funnet hgyere HSI for torsk innsamlet i ytre
Oslofjord, og i 2011 og 2013 (Fredriksen 2013, Erdahl 2014) ble det funnet hgyere HSI for
torsk innsamlet i indre Oslofjord. Resultatene fra disse studiene viser ikke en konsekvent
reduksjon av HSI, hvilket tolkes til & bety at torsk fra indre Oslofjord ikke har redusert HSI
som resultat av eksponering for miljggifter. Variasjonen mellom omradene mellom ulike ar

kan tyde midlertidig forskjell i naering, for eksempel fettrike byttedyr.

Det ble for gonadosomatisk indeks (GSI) funnet signifikant hgyere verdier i torsk fra indre
Oslofjord i forhold til torsk fra ytre Oslofjord. Det ble ikke funnet forskjeller mellom hunn-
og hanntorsk. Dette tyder pa at en hgyere andel torsk fra indre Oslofjord var kjgnnsmodne
sammenlignet med torsk fra ytre Oslofjord. Konsekvensene av dette er redusert ved at fisken
ble fanget utenfor gytesesongen, hvor pavirkning fra forskjell mellom kjgnn og i
kjennsmodning vil veere minst. Forskjell i andel kjgnnsmodne torsk mellom omradene kan
stamme fra bade aldersforskjeller, ettersom torsk var eldre i indre Oslofjord, og at torsk fra de

to omradene blir kjgnnsmodne ved forskjellig alder. Ved & sammenligne GSI for enkelte
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arskull separat ble det her, som for HSI, ikke funnet signifikante forskjeller mellom indre og
ytre Oslofjord. Dette ble undersgkt kun for aldersgruppe 2 og 3 ar ettersom det var for fa
individer i de gvrige aldersgruppene. Som tidligere nevnt anses disse analysene som mindre
palitelige siden det var relativt fa individer i disse arsklassene. Allikevel fremstar det ogsa her
som rimelig & anta at det ikke var noen forskjell i GSI mellom indre og ytre Oslofjord, men at
forskjellene observert ble introdusert ettersom fisken fanget fra indre Oslofjord var signifikant

eldre enn fisken fra ytre Oslofjord.

Resultatene fra tidligere studier har funnet hgyere GSI i indre Oslofjord i 2009, 2011, 2012 og
2013 (Nerland 2011, Fredriksen 2013, Bratrud 2014, Erdahl 2014), men i alle disse arene
bortsett fra 2009 ble ogsa observert signifikant aldersforskjeller mellom omradene. | 2008 og
2010 (Imrik 2010, Bergland 2012) ble det ikke funnet forskjell i GSI mellom indre og ytre
Oslofjord. Det er mulig at disse resultatene kommer av at torsk innsamlet i indre Oslofjord var
eldre enn torsk fra ytre Oslofjord. En annen tolkning er at torsk fra indre Oslofjord blir
kjgnnsmoden ved en tidligere alder enn torsk fra ytre Oslofjord, hvilket har blitt rapportert av
Olsen et al. (2004).

PCA analysen viste ikke en sterk assossiasjon mellom GSI og biomarkarene, hvilket indikerer
at eventuelle forskjeller i kjgnnsmodning ikke har hatt merkbar innvirkning pa de gvrige
resultatene. GSI var svart sterkt positivt korrelert med HSI, hvilket var overraskende. En
negativ korrelasjon mellom GSI og HSI var forventet, ettersom gonadeutvikling vil kreve
energi fra lever. Den positive korrelasjonen kan tyde pa at fiskene i begge omradene hadde
god tilgang til fade, slik at gonadeutvikling ikke har skjedd pa bekostning av lever.

Det oppsummeres med at det ikke ble funnet forskjell i kondisjon mellom indre og ytre
Oslofjord. Det ble funnet forskjell mellom indre og ytre Oslofjord for HSI og GSI, men det

skyldes sannsynligvis aldersforskjeller mellom torsk innsamlet fra de to omradene.

4.3 Acetylkolinesterase (AChE) aktivitet i muskel

Det ble ikke funnet signifikante forskjeller verken mellom indre og ytre Oslofjord eller hann-
og hunntorsk for acetylkolinesterase aktivitet i muskel. Tidligere studier har funnet at ytre
Oslofjord ikke er et optimalt referanseomrade for AChE aktivitet da det i 2008, 2009, 2011 og
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2012 ble funnet signifikant hemming av AChE aktivitet i ytre Oslofjord i forhold til indre
Oslofjord (Imrik 2010, Nerland 2011, Fredriksen 2013, Bratrud 2014). Fraveer av forskjell i
enzymaktivitet mellom omradene i denne oppgaven kan tolkes til a stamme fra enten en
reduksjon i eksponering i ytre Oslofjord eller en gkning av eksponeringen i indre Oslofjord
eller begge samtidig. Det ble i dette studiet i tillegg observert en noe hgyere variasjon innen

hvert omrade enn hva som har veert vanlig, hvilket kan ha maskert eventuelle forskjeller.

Hemming av acetylkolinesterase aktivitet har i hovedsak blitt knyttet til eksponering for
pesticider som organofosfater og karbamater (Galgani og Bocquene 1990, van der Oost et al.
2003). Organofosfaters hemming av acetylkolinesterase er irreversibel og gjenoppretning av
aktivitet krever syntese av nye enzymer (Fulton og Key 2001), mens karbamater farer til en
reversibel hemming av enzymet (Bhattacharya 2001). Tiden det tar far enzymaktivitet
returnerer til kontrollnivaer avhenger av eksponeringsgraden, og varierer fra art til art. Post og
Leasure (1974) eksponert tre arter av laksefisk, regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss),
bekkergye (Salvelinus fontinalis) og sglvlaks (Oncorhynchus kisutch) for malathion, et
organofosfat, i doser som reduserte AChE aktivitet til 45 % av aktiviteten i kontrollfisk. Tiden
det tok enzymaktiviteten a returnere til samme niva som kontrollfisk var 25 dager for
bekkergye, 35 for regnbuegrret og 42 dager for sglvlaks. Organofosfater og karbamater er
imidlertid lite persistente i miljget (Fulton og Key 2001). Siden torsken i dette studiet ble
fanget i slutten av november kan det vere at eventuelle effekter pa enzymaktivitet allerede har

avtatt, ettersom landbrukssesongen i all hovedsak var over nar prgvetaking ble utfart.

Tidligere forskjeller i aktivitet har blitt foreslatt & stamme fra eksponering for elvebarne
sprgytemidler fra landbruksomrader langs elvene som renner ut i ytre Oslofjord som Glomma
og Drammenselva (Imrik 2010, Nerland 2011, Fredriksen 2013, Bratrud 2014). Det er ogsa
mulig at de tidligere forskjellene skyldtes andre forbindelser enn organofosfater og
karbamater. Payne et al. (1996) fant hemming av AChE aktivitet i omrader hvor den
forventede eksponeringen av pesticider var lav, og foreslo dermed at andre forbindelser kunne
ha fart til den observerte hemmingen av enzymaktivitet. Hemming av AChE var i studiet til
Payne et al. (1996) korrelert med induksjon av EROD aktivitet, slik som PCA analysen fra
denne studien ogsa viser. Dette kan indikere at EROD-induserende forbindelser har hatt en
hemmende effekt pa AChE. Hemmende effekter pa AChE aktivitet i fisk har blitt demonstrert
in vitro ved eksponering for PAHer (Kang og Fang 1997). Det ble imidlertid i PCA analysen i
dette studiet ikke funnet korrelasjon mellom PAHer og AChE aktivitet, det samme gjelder
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mellom EROD aktivitet og PAHer, men det er mulig at andre EROD induserende forbindelser
enn PAHer har bidratt til reduksjon av AChE aktiviteten.

PCA analysen viste ogsa en positiv korrelasjon mellom AChE og ALA-D aktivitet. En mulig
forklaring pa denne sammenhengen kan vere at bly kan ha en hemmende effekt pa ikke bare
ALA-D aktivitet, men ogsa AChE aktivitet. En hemmende effekt av bly pa AChE aktivitet har
tidligere blitt funnet pa akvatiske organismer som kreps (Procambarus clarkii) og zebrafisk
(Danio rerio) (Devi og Fingerman 1995, Labrot 1996). Tilsvarende har karbamatforbindelsen
karbosulfan vist seg 8 hemme bade aktiviteten til AChE og ALA-D i regnbuegrret erytrocytter
(Altinok et al. 2012). Det ble imidlertid ikke funnet noen forskjell mellom omradene nar det
kom til ALA-D aktivitet, og konsentrasjonen av bly i torsk i Oslofjorden er regnet som
innenfor bakgrunnsnivaer (Green et al. 2014). | tillegg var AChE aktivitet den variabelen som
bidro minst til forklaringsmodellen, sa potensielle bidrag av bly pa variasjonen i AChE
aktivitet er sveert usikkert. 1 tillegg til bly har flere andre metaller potensiale til & hemme
AChE aktivitet i fisk, blant annet kopper, sink, kadmium og kvikksglv (Gill et al. 1990,
Garcia et al. 2000, Frasco et al. 2005, Liao et al. 2006, Frasco et al. 2007), hvilket kan ha
bidratt til de hemmede nivaer av AChE aktivitet i ytre Oslofjord tidligere ar.

I tidligere studier pa effekter av miljggift pa torsk ble det ikke funnet signifikante forskijeller i
aktivitet mellom omradene i 2010 og 2013 (Bergland 2012, Erdahl 2014), mens det ble som
tidligere nevnt i 2008, 2009, 2011 og 2012 funnet lavere AChE aktivitet hos torsk fra ytre
Oslofjord enn hos torsk fra indre Oslofjord (Imrik 2010, Nerland 2011, Fredriksen 2013,
Bratrud 2014). Det er mulig at dette innebzerer en reduksjon i tilfarsel av nevrotoksiske

forbindelser til ytre Oslofjord de to siste arene.

Det konkluderes med at det ut ifra analysene utfert i dette studiet ikke er forskjell i
acetylkolinesterase aktivitet mellom indre og ytre Oslofjord eller mellom kjgnn, og det er
dermed ikke indikasjoner pa eksponering fra nevrotoksiske forbindelser.
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4.4 d-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D)
aktivitet i erytrocytter

Det ble ikke funnet forskjeller i 8-aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktivitet i torsk
mellom indre og ytre Oslofjord, eller mellom hunn- og hanntorsk. Dette viser at torsk i indre

Oslofjord ikke er eksponert for bly i en hgyere grad enn i torsk fra ytre Oslofjord.

ALA-D aktivitet i erytrocytter anses a vaere en biomarker med hgy spesifisitet overfor bly
(Walker et al. 2012). Det er ogsa observert god korrelasjon mellom mengde bly i blod og
ALA-D aktivitet (Hodson et al. 1977, Schmitt et al. 2007). Andre metaller ikke kjent for &
pavirke ALA-D i en merkverdig grad. Hodson et al. (1977) eksponerte flere fiskearter for
haye nivaer av bly, kadmium, kobber, sink og kvikksglv, uten at det ble observert signifikant
inhibering av ALA-D for andre metaller enn bly. Etter eksponering i samme studie tok det
regnbuegrret 8 uker fgr enzymaktivitet var tilbake til normale nivaer ved eksponering for 120
ug/L bly. Aminolevulinsyre dehydratase i fisk krever imidlertid et sink ion, Zn?*, som
kofaktor (Jaffe 2004), og studier har vist at sink ogsa har egenskapen til & reaktivere inhibert
ALA-D (Lombardi et al. 2010). Konsentrasjonen av sink i indre Oslofjord er imidlertid lav

(Green et al. 2014), og det antas at tilstedevaerelse av sink ikke har pavirket resultatene

Det ble i dette studiet funnet noe hgyere enzymaktiviteter enn hva som er funnet i tidligere
studier. | motsetning til de tidligere studiene ble det i denne ALA-D analysen benyttet en
metode uten kvikksglv. Proteinanalysen ble ogsa utfart med en szregen protokoll, ettersom
det hadde oppstatt en felling i blodpravene. Det er tenkelig at det har gitt en svak
underestimering av proteinmengde hvilket har fart til hgyere resultater med tanke pa

enzymaktivitet.

Mengde bly i torskelever fra indre Oslofjord var i 2013 innenfor bakgrunnsnivaer (Green et
al. 2014), og det ble funnet en signifikant trend for reduksjon av bly i torskelever i indre
Oslofjord, hvilket stemmer godt overens med funnene fra denne analysen. | tidligere studier
av effekter av miljagifter pa torsk i Oslofjorden ble det funnet signifikante forskjeller, med
inhibert enzymaktivitet i indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord i 2002, 2008 og 2011
(Holth 2004, Imrik 2010, Fredriksen 2013), mens det ikke ble funnet forskjeller mellom
omradene i 2009 (Nerland 2011) og fra 2010 frem til i dag (Bergland 2012, Bratrud 2014,

Erdahl 2014). Disse resultatene tyder pa en reduksjon i eksponering for bly i torsk i indre
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Oslofjord og indikerer at blyforurensing ikke lenger er et problem i Oslofjorden, hvilket

stemmer godt med trendene observert av Green et al. (2014).

Resultatene fra denne analysen tyder ikke pa at torsk fra indre Oslofjord er utsatt for bly i en
hgyere grad enn torsk fra ytre Oslofjord.

4.5 PAH-metabolitter i galle

Det ble funnet signifikant hgyere konsentrasjon av metabolitten 1-hydroksyfenantren i gallen
hos torsk fra indre Oslofjord sammenlignet med torsk fra ytre Oslofjord, og det ble i tillegg
funnet signifikante forskjeller mellom kjgnnene, hvor hanner hadde hgyere konsentrasjon enn
hunner i indre Oslofjord. Tilsvarende ble det for 1-hydroksypyren funnet signifikant hgyere
konsentrasjon i galle hos torsk fra indre Oslofjord sammenlignet med torsk fra ytre Oslofjord,
og signifikant hgyere konsentrasjon for hanntorsk enn hunntorsk i indre Oslofjord. Derimot
ble det for 3-hydroksybenzo[a]pyren ikke for noen av individene funnet verdier over
deteksjonsgrensen pa 2 ng/g galle. Dette tyder pa torsk fra indre Oslofjord er eksponert for

PAHer i en hgyere grad enn torsk fra indre Oslofjord.

PAH opptrer i det marine gkosystemet oftest i komplekse blandinger med flere hundre
individuelle komponenter (Neff et al. 2005), slik at metabolittene analysert i denne oppgaven
benyttes som markgrer pa total PAH eksponering. Fenantren, pyren og benzo[a]pyren er
henholdsvis 3-, 4- og 5-ringede PAHer med log Ko, verdier pa 4,57, 5,18 og 6,04 (Hylland
2006). Log K, verdien angir hvordan forbindelser fordeler seg i et system med vann og
oktanol, og er dermed et mal pa hvor hydrofob forbindelsen er. Sma PAHer med lav log Koy
er mer vannlgselige og vil dermed veere mer tilgjengelig for opptak over gjeller i fisk, i
motsetning til starre PAHer som er mer hydrofobe, slik som benzo[a]pyren. Store hydrofobe
PAHer vil i en hgyere grad binde seg til sedimentet og slik veere mindre tilgjengelig for
opptak (Hylland 2006). Lave konsentrasjonene av 3-hydroksybenzo[a]pyren i gallen til torsk
fra bade indre og ytre Oslofjord kan skyldes lave konsentrasjoner i miljget eller lav
biotilgjengelighet. I tillegg til opptak over gjellene vil torsk kunne fa i seg PAHer gjennom
fade (Grung et al. 2009). Bentiske invertebrater som flerbgrstemarker vil i motsetning til torsk
kunne bioakkumulere PAHer grunnet en mindre effektiv metabolisme av disse forbindelsene.

Ruus et al. (2005) demonstrerte at Hediste diversicolor, en flerbgrstemark, bioakkumuler
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PAHer, og da spesielt pyren i en hgy grad fra kontaminerte sedimenter. Ettersom sedimenter i
pravetakingsomradet i indre Oslofjord har konsentrasjoner av pyren innenfor
miljgdirektoratets mest alvorlige tilstandsklasse (konsentrasjoner pa over 600 ug/kg sediment)
(Berge et al. 2013), er dette trolig en viktig eksponeringsvei for pyren hos torsk i indre
Oslofjord.

PAHer i miljget kan stamme fra pyrogene eller petrogene kilder. Pyrogene polysykliske
aromatiske hydrokarboner stammer fra ufullstendig forbrenning av organisk materiale og
bestar av tre eller flere aromatiske ringer, mens de petrogene stammer fra fossilt brennstoff
som olje og bestar av to eller tre aromatiske ringer (Neff et al. 2005). Pyren og benzo[a]pyren
er PAHer som er assosiert med pyrogene kilder (Aas et al. 2001). Den gkte eksponeringen av
pyren PAHer i indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord vil derfor kunne tenkes a stamme
fra forbrenningsprosesser som for eksempel motorer i biler og bater. Fyring med ved anses
ogsa som en viktig kilde for pyrogene PAHer (Sgrensen 2012), og ettersom omradet rundt
indre Oslofjord er tettere befolket vil dette ogsa kunne bidra til gkt eksponering i indre
Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord. Fenantren er i stgrre grad assosiert med petrogene kilder
(Page et al. 1999), og hayere nivaer for indre Oslofjord kan skyldes oljesgl fra havner og
bater. Battrafikk er imidlertid kjent for & avgi alle tre forbindelser testet i dette studiet
(Koehler og Hardy 1999, Kelly et al. 2005).

En annen mulig forklaring pa den gkte eksponeringen i indre Oslofjord er redusert
vannutskifting i indre Oslofjord. PAHene malt i denne oppgaven er relativt persistente i
sedimenter, spesielt pyren og benzo[a]pyren som har halveringstider pa over 100 dager
(Wilcock et al. 1996). Ettersom utskifting av vannmassene i indre Oslofjord skjer sjeldent, og
hovedsakelig om vinteren (Baalsrud og Magnusson 2002), vil PAHer kunne oppkonsentreres i
vannmassene og sedimentene. Selv om tilfgrselen av PAHer hadde veert tilsvarende for de to
omradene, vil det vaere forventet a finne hgyere mengde PAHer i indre Oslofjord enn ytre

Oslofjord, spesielt sent pa hgsten.

Etter opptak vil majoriteten av PAHer bli metabolisert av leveren til mer vannlgselige
metabolitter som sendes til gallen, og derfra forlater organismen i forbindelse med fordayelse
(Aas et al. 2000b). Leveren metaboliserer PAH forbindelser sveert effektivt og PAHer i vev og
galle forlater raskt eksponert fisk. I en studie hvor torsk ble kontinuerlig eksponert for 1 ppm
raolje over 30 dager, tok det ikke mer enn en uke far PAH-konsentrasjonene i leveren
returnerte til bakgrunnsnivaer (Aas et al. 2000a). Ettersom gallen teammes regelmessig i
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forbindelse med fordgyelse vil konsentrasjonen av metabolitter funnet i denne oppgaven kun
indikere PAHer torsken var eksponert for i dagene fagr den ble fanget (van der Oost et al.
2003).

Tidligere studier pa effekter av miljggift i torsk fra indre Oslofjord har vist varierende
resultater med tanke pa 1-hydroksyfenantren, hvor det i 2002 og 2011 (Holth 2004,
Fredriksen 2013) ble funnet signifikant hgyere verdier i indre Oslofjord sammenlignet med
ytre Oslofjord, mens det i 2008 (Imrik 2010) ble funnet signifikant hayere verdier i ytre
Oslofjord sammenlignet med indre Oslofjord. | 2009, 2010, 2012 og 2013 (Nerland 2011,
Bergland 2012, Bratrud 2014, Erdahl 2014) ble det ikke ble funnet signifikante forskjeller
mellom omradene. Dette tyder pa at tilfarsel av petrogene PAHer er sporadisk, hvilket
fremstar som rimelig ettersom disse forbindelsene i hovedsak vil stamme fra utslipp av fossilt
brensel slik som bensin-, diesel- og oljesal (Neff et al. 2005). Fenantren har ogsa en lavere
persistens enn pyren og benzo[a]pyren, slik at eventuelle utslipp raskere vil brytes ned hvilket
ogsa kan bidra til & forklare variasjonen i fenantren-metabolitter i galle hos torsk fra ar til ar.
Resultatene fra 1-hydroksypyren samsvarer med de tidligere studiene, hvor det i samtlige ar
har veert signifikant hgyere konsentrasjoner i galle hos torsk fra indre Oslofjord enn fra ytre
Oslofjord (Holth 2004, Imrik 2010, Nerland 2011, Bergland 2012, Fredriksen 2013, Bratrud
2014, Erdahl 2014). For 3-hydroksybenzo[a]pyren har verdiene generelt veert lave, og kun i
2009, 2011 og 2012 har det veert nok individer over deteksjonsgrensen til a utfare statistiske
analyser. | disse tre arene var det i 2009 ingen signifikant forskjell mellom omradene, mens
det i 2011 og 2012 ble funnet signifikant hayere verdier i indre Oslofjord sammenlignet med
ytre Oslofjord (Nerland 2011, Fredriksen 2013, Bratrud 2014). Samlet tyder dette pa en
kontinuerlig hgyere eksponering i torsk fra indre Oslofjord enn fra ytre Oslofjord for

pyrogene PAHer siden 2002.

Det ble i denne oppgaven funnet hgyere konsentrasjoner av PAH-metabolittene 1-
hydroksypyren og 1-hydroksyfenantren i hanner enn i hunner i indre Oslofjord, tilsvarende
resultater ble funnet i 2011 (Fredriksen 2013), mens det i 2009 ble funnet hgyere nivaer i
hunner i indre Oslofjord (Nerland 2011). Hgyere verdier av PAH-metabolitter i hanner har
blitt rapportert for flere arter (Vuorinen et al. 2006). En mulig forklaring pa dette er at
PAHene metaboliseres av cytokrom P-450 1A systemet som kan hemmes av gstrogener som
17B-gstradiol (E2) (Kirby et al. 2007) hvilket vil medfare redusert metabolisme, og dermed

lavere konsentrasjon av metabolitter i galle hos hunner. | denne studien ble det funnet
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signifikant hgyere CYP1A aktivitet, EROD, i hanner sasmmenlignet med hunner, men dette
var imidlertid i ytre Oslofjord. Det kan tenkes at variasjon i datasettet har maskert
kjgnnsforskjeller i CYP1A aktivitet i indre Oslofjord, ettersom hanner i indre Oslofjord hadde
en hgyere medianverdi enn hunner selv om dette ikke var signifikant. Dersom
kjgnnsforskjellene i disse markarene skyldtes hemming av CYP1A aktivitet fra
kjgnnshormoner ville man imidlertid forventet en korrelasjon mellom GSI og PAH-
metabolitter samt EROD. En svak korrelasjon ble observert mellom GSI og 1-
hydroksyfenantren, men ingen korrelasjon ble funnet mellom EROD og GSI. Dette kan tyde

pa at andre faktorer forarsaket kjgnnsforskjellene, men hva disse kan ha veert er uklart.

Det ble i PCA analysen funnet sterk korrelasjon mellom de to PAH-metabolittene, hvilket
viser at forholdet mellom 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren er likt hos torsk. Dette
kan tyde pa at eksponering for fenantren og pyren stammer fra samme kilde, for eksempel
tilstedevaerelse av punktkilder langs strekninger som er tungt trafikkert av bater.

Det konkluderes med at torsk fra indre Oslofjord er eksponert for PAHer i en hgyere grad enn
torsk fra ytre Oslofjord.

4.6 Cytokrom P450 i lever

Det ble funnet hayere verdier for bade aktivitet og proteinmengde av cytokrom P450 1A
(CYP1A), malt som henholdsvis EROD aktivitet og ved ELOSA, i indre Oslofjord
sammenlignet med ytre Oslofjord. Dette indikerer at torsk fra indre Oslofjord er eksponert for
CYP1A induserende stoffer i en hgyere grad enn torsk fra ytre Oslofjord. I tillegg ble det
funnet hgyere EROD aktivitet i hanner enn i hunner i ytre Oslofjord.

Induksjon av CYP1A skjer ved at forbindelser, bade endogene og eksogene, binder til aryl
hydrokarbon reseptoren hvilket oppregulerer genet for CYP1A (Hahn 1998). En rekke planare
aromatiske hydrokarboner er kjent for a fare til denne induksjonen. Viktige grupper er
oppsummert av Whyte et al. (2000) og inkluderer dioksiner, PAHer, polyklorinerte bifenyler
(PCBer), polybrominerte bifenyler (PBBer) og polyklorienerte tertfenyler (PCTer).

Det ble ikke funnet korrelasjon mellom PAH-metabolitter i galle og aktivitet og konsentrasjon

av CYP1A i PCA analysen. Bade in vivo og in vitro studier pa regnbuegrret (Oncorhynchus

47



mykiss) har vist at verken fenantren eller pyren i seg selv induserer EROD aktivitet (Gerhart
og Carlson 1978, Bols et al. 1999, Behrens et al. 2001, Billiard et al. 2004). | karpefisken
Cyprinus carpio medfgrte imidlertid injeksjon av pyren gkning i bade konsentrasjon og
aktivitet av CYP1A (van der Weiden et al. 1994). Tilsvarende resultater ble funnet i en studie
hvor torsk og skrubbe ble plassert i bur langs en fjord med PAH og PCB kontaminert
sediment, hvor induksjon av CYP1A i lever var signifikant korrelert med PAH-metabolittene

til fenantren, pyren og benzo[a]pyren i gallen i begge artene (Beyer et al. 1996).

Ettersom konsentrasjon av PAH-metabolittene ikke forklarte noe av variasjonen i EROD og
ELISA resultatene, er det grunn til & anta tilstedeverelse og pavirkning fra andre CYP1A
induserende forbindelser i indre Oslofjord. | overvakningsstudier har det i indre Oslofjord
blitt funnet nivaer av PCB i torskelever definert som markert forurenset (konsentrasjoner pa
over 40 pg/kg lever) siden 1990 (Green et al. 2014), og det fremstar som rimelig & anta at
disse forbindelsene kan veere med a forklare den gkte aktiviteten og proteinmengden observert
i indre Oslofjord. Ettersom PCBer er bade persistente og lipofile og vil de kunne akkumuleres
opp i neringskjeden. Ruus et al. (2012) demonstrerte bioakkumulering av PCB i torsk fra
sedimenter i indre Oslofjord, hvor opptak av PCB forkom bade gjennom direkte kontakt med
sedimentet og ved at torsk spiste bgrstemark som hadde levd i kontakt med PCB kontaminert

sediment.

Flere faktorer er kjent for & pavirke induksjon av CYP1A. Lyons et al. (2011) fant hgyere
EROD aktivitet i torsk eksponert for raolje ved lav temperatur (2 °C) enn ved hgyere
temperaturer (7 °C og 10 °C), mens motstridene resultat har blitt observert i sandflyndrer bade
i felt og i laboratoriestudier hvor EROD aktivitet var 3 ganger hgyere ved 8 °C enn ved 16 °C
(Sleiderink et al. 1995). Sleiderink et al. (1995) observerte ogsa redusert mengde CYP1A
protein i sandflyndre i omrader med hgyere temperatur under feltstudiet, men ikke under
laboratoriestudiet. Det antas at temperatur i denne oppgaven ikke har hatt en vesentlig
pavirkning pa resultatene, ettersom all fisken ble fanget over fire dager og temperaturen antas
a veere omtrentlig lik mellom de to omradene grunnet geografisk naerhet. Det er ogsa
observert reduksjon i EROD aktivitet i regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss) etter perioder
med sult (Andersson et al. 1985), men kondisjon og vevsindekser indikerte at torsk fra bade
indre og ytre Oslofjord hadde god neringstilgang slik at det ikke er sannsynlig at dette har
hatt en pavirkning. En ytterligere mulig pavirkende faktor er at fisk fra omrader som er

belastet med CYP1A induserende forbindelser har vist en resistens overfor disse, demonstrert
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ved lavere respons ved eksponering for CYP1A induserende forbindelser pa bade EROD
aktivitet og CYP1A mengde (Wirgin og Waldman 2004).

Det er kjent at kjgnnsforskjeller kan pavirke EROD aktivitet i kjgnnsmodne individer (Whyte
et al. 2000). Dette skjer ved at hormoner som 17B-estradiol har en hemmende effekt pa EROD
aktivitet (Kirby et al. 2007), hvilket resulterer i lavere enzymaktivitet i hunner. Som for PAH-
metabolittene, ville man ha forventet en korrelasjon mellom GSI og EROD om
kjennshormoner hadde hemmet aktiviteten. Mangel pa korrelasjon mellom disse kan tyde pa

at forskjellen mellom kjgnn stammer fra andre faktorer.

En ytterligere faktor som kan ha pavirket resultatene er reduksjon av EROD aktivitet ved
eksponering for eksogene forbindelser. Dioksiner og PCBer som vanligvis induserer EROD
vil ogsa kunne ha en hemmende effekt om de nar hgye nok konsentrasjoner (Whyte et al.
2000). Green et al. (2014) observerte i 2013 hgye konsentrasjoner av polybrominerte difenyl
etere i lever hos torsk indre Oslofjord, hvor tetrabromodifenyl eter (BDE47) var den mest
fremtredende forbindelsen med konsentrasjon i lever pa 45,5 ug/kg lever. Flere
polybrominerte difenyl etere, spesielt BDE47, har vist seg a ha en hemmende effekt pa
dioksinindusert EROD aktivitet (Kuiper et al. 2004). Analyser av sedimenter i indre Oslofjord
har pavist tilstedevaerelse av hgye konsentrasjoner (over 0,2 pg/kg sediment, klassifiseres
innenfor miljadirektoratets mest alvorlig tilstandsklasse) av tributyltinn (TBT) (Berge et al.
2013). Flere studier har pavist at TBT kan modulere effekten av CYP1A induserende
forbindelser pa bade EROD aktivitet og CYP1A mengde, hvor bade gkt og redusert effekt har
blitt observert i fisk (Fent og Bucheli 1994, Brischweiler et al. 1996, Rice og Roszell 1998).

Bakgrunnsniva for EROD aktivitet har blitt definert som verdier under 145 pmol/min/mg
mikrosomal protein (Hylland et al. 2012), hvilket innebeerer at samtlige verdier i dette studiet
ligger innenfor bakgrunnsniva tross hgyere verdier for torsk indre Oslofjord sammenlignet
med torsk fra ytre Oslofjord.

Tidligere studier pa effekter av miljggifter pa torsk i indre Oslofjord har vist hgyere verdier av
bade aktivitet og konsentrasjon av CYP1A i torsk fra indre Oslofjord sammenlignet med torsk
fra ytre Oslofjord i arene 2008 og fra 2010 frem til dette studiet (Imrik 2010, Bergland 2012,
Fredriksen 2013, Bratrud 2014, Erdahl 2014). 1 2002 ble det funnet hgyere CYP1A
konsentrasjon i indre Oslofjord, men ingen forskjell i EROD aktivitet (Holth 2004). 1 2009 ble

det funnet forskjell i EROD aktivitet (proteinniva ble dette aret ikke malt) men en signifikant
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oppregulering av CYP1A mRNA ble observer hos torsk fra indre Oslofjord i forhold til ytre
Oslofjord (Nerland 2011). EROD aktiviteten har ligget innenfor bakgrunnsnivaet frem til
2011, men det ble i bade 2012 og 2013 funnet verdier i indre Oslofjord pa over 145
pmol/min/mg mikrosomal protein (Holth 2004, Imrik 2010, Nerland 2011, Bergland 2012,
Fredriksen 2013, Bratrud 2014, Erdahl 2014). De forhgyede EROD verdiene disse to arene
reflekteres ikke i hgyere nivaer av PCB i torskelever eller 1-hydroksypyren i galle i torsk fra
indre Oslofjord (Green et al. 2014), og arsaken er ukjent. Disse resultatene tyder pa en kronisk
hayere eksponering for CYP1A induserende forbinder i indre Oslofjord sammenlignet med
ytre Oslofjord, noe som trolig skyldes bade hgyere tilfarsel og redusert utskiftning av

vannmasser i indre Oslofjord.

Det konkluderes med at hagyere konsentrasjon og aktivitet av CYP1A i lever hos torsk viser en
hgyere eksponering for miljggifter i indre Oslofjord.

4.7 Mikronukleus i erytrocytter

En signifikant hgyere andel torsk fra indre Oslofjord hadde mikronukleus i erytrocytter enn
torsk fra ytre Oslofjord, men det ble ikke funnet forskjeller mellom kjgnnene. Dette indikerer
at torsk i indre Oslofjord er utsatt for gentoksiske forbindelser i en hgyere grad enn torsk fra
ytre Oslofjord.

I PCA analysen var mikronukleusdannelse i erytrocytter assosiert med konsentrasjonen av
PAH-metabolitter i galle og svakt med EROD aktivitet. Dette indikerer at PAHer kan ha
bidratt til den gkte mikronukleus dannelsen. Flere studier peker pa at PAH eksponering har
potensiale til a indusere mikronukleus dannelse. Hylland et al. (2008) plasserte torsk i bur neer
oljefeltet Statfjord i Nordsjgen og fant gkning i mikronukleusfrekvens i levererytrocytter.
Tilsvarende resultat, med gkt mikronukleus frekvens i erytrocytter fra nyre, ble funnet av
Barsiené et al. (2006) hvor torsk ble eksponert for raolje. | sistnevnte studie ble det imidlertid
ikke observert gkning i mikronukleus i erytrocytter fra perifert blod hos torsk, men det ble
funnet signifikant mikronukleus gkning i perifert blod hos piggvar. Holth et al. (2011) fant
ingen gkning i mikronukleus i erytrocytter fra perifert blod i torsk etter eksponering for
produsert vann, men diskuterer at det er mulig at dannelse av mikronukleus vil forekomme

ved eksponering over lengre tid. Hose et al. (1987) spekulerer tilsvarende hvorvidt
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mikronukleus er mer egnet til a indikere kronisk enn akutt eksponering. @kt
mikronukleusdannelse i erytrocytter i perifert blod etter eksponering for PAHer har allikevel
blitt observert bade i feltstudier (Cavas og Ergene-Goziikara 2005) og labstudier (Gravato og
Santos 2002) for andre fiskearter.

Green et al. (2014) fant som tidligere nevnt haye nivaer av kvikksglv og tetrabromodifenyl
eter i torsk fra indre Oslofjord sammenlignet med referanseomrader. Kvikksglv, i bade
organisk og uorganisk form, har vist seg a vere gentoksisk, og har evne til a indusere
dannelse av mikronukleus i fisk (Al-Sabti 1994, Sanchez-Galan et al. 2001).
Tetrabromodifenyl eter har ogsa vist seg & kunne indusere dannelse av mikronukleus i
eksponeringsstudier (Bolognesi et al. 2006). Disse forbindelsene kan i likhet med PAHer ha

bidratt til gkt mikronukleus i indre Oslofjord

Flere forbindelser har, i tillegg til de allerede nevnt, evne til & indusere mikronukleus dannelse
i fisk. Eksempler er toksiner fra giftige alger (Cavas og Konen 2008), pesticider (Ateeq et al.
2002, Grisolia 2002, Gokalp et al. 2011), diesel olje (Vanzella et al. 2007), tributyltin (Ferraro
et al. 2004) og evrige metaller som arsenikk, bly, kobber og krom (de Lemos et al. 2001,
Yadav og Trivedi 2009).

Tidligere studier pa effekter av miljggift pa torsk i indre Oslofjord har undersgkt DNA skade i
blodceller ved comet-analyse. Dette ble utfart i 2008 pa erytrocytter (Imrik 2010) og i 2011
pa leukocytter (Fredriksen 2013), i begge tilfellene ble det funnet signifikant hgyere nivaer av
DNA skade hos torsk fra indre Oslofjord sammenlignet med ytre Oslofjord. Disse resultatene
indikerer, i likhet med resultatene fra dette studiet, at fisk fra indre Oslofjord er eksponert for

gentoksiske forbindelser.

Det konkluderes med at torsk fra indre Oslofjord er eksponert for hgyere nivaer av

gentoksiske forbindelser enn torsk fra ytre Oslofjord.

4.8 Konklusjoner

Torsk innsamlet fra indre Oslofjord var signifikant eldre enn torsk fra ytre Oslofjord. Torsk
fra ytre Oslofjord var bade lengre og tyngre enn torsk pa samme alder fra indre Oslofjord.

Ingen forskjell ble funnet mellom indre og ytre Oslofjord for kondisjon. Torsk fra indre
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Oslofjord hadde hgyere HSI og GSI enn torsk fra ytre Oslofjord, men ingen forskjell ble
funnet ved & sammenligne aldersgruppene separat. Dette tyder pa at de ikke var forskjeller i

naeringstilgang mellom indre og ytre Oslofjord.

Torsk fra indre Oslofjord hadde ikke forskjell i enzymaktivitet av AChE i muskel eller av
ALA-D i erytrocytter i forhold til torsk fra ytre Oslofjord. Dette tyder pa at torsk fra indre
Oslofjord ikke er pavirket av bly eller pesticider i hgyere grad enn torsk fra ytre Oslofjord.

Hgyere konsentrasjon av PAH-metabolittene 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksyfenantren
ble funnet i gallen til torsk fra indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord. Tilsvarende ble det
funnet hgyere nivaer CYP1A i lever hos torsk fra indre Oslofjord i forhold til torsk fra ytre
Oslofjord, malt som EROD aktivitet og som relativ proteinmengde ved ELISA. Bestemmelse
av mikronukleus dannelse i erytrocytter viste hgyere grad av DNA skade i torsk fra indre
Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord.

Det ble funnet kjgnnsforskijeller innad i omradene hvor hanner hadde hagyere verdier for
EROD aktivitet i lever, konsentrasjon av 1-hydroksypyren og 1-hydroksyfenantren i gallen

enn hunner.

Resultatene fra dette studiet indikerer en hgyere eksponering for organiske og genotoksiske
miljggifter i indre Oslofjord i forhold til ytre Oslofjord, og at hanner er eksponert for

organiske miljagifter i hgyere grad enn hunner.

4.9 Fremtidige studier

Torsk fra indre Oslofjord viste i dette studiet hayere CYP1A aktivitet (EROD) og mengde i
lever enn torsk fra ytre Oslofjord. EROD aktiviteten var under bakgrunnsniva, men fisk utsatt
for CYP1A induserende forbindelser over lengre perioder har vist en lavere EROD respons
enn fisk fra upavirkede omrader (Wirgin og Waldman 2004). Ettersom torsk fra indre
Oslofjord har veert utsatt for CYP1A induserende forbindelser som PCBer og PAHer over
flere tiar (Green et al. 2014), er det mulig at de har utviklet en resistens overfor disse. Dette
vil i sa fall innebzre en underestimering av aktivitet og en mulig feilaktig vurdering av
effektene av disse forbindelsene. Hvorvidt torsk fra indre Oslofjord har utviklet en resistens

kan undersgkes ved a samle torsk fra indre og ytre Oslofjord, holde dem i rent vann over en
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lengre periode, for sa a eksponere torskene fra hvert omrade for en lik dose av en CYP1A
induserende forbindelse. EROD aktivitet og CYP1A mengde i disse fiskene vil avslgre om
torsk fra indre Oslofjord har lavere respons enn torsk fra ytre Oslofjord etter eksponering for
like doser.
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6 Vedlegg

Kjemikalieliste

Tabell 6.1 Liste over kjemikalier brukt i analysene med produsent og produktnummer.

Kjemikalie Produsent Produktnummer
Acetyltiokolinjodid Sigma-Aldrich A5751
Askorbinsyre Sigma-Aldrich 255564
BisBenzimide 33258 (Hoechst) Sigma-Aldrich B1155
Bovint serum albumin Sigma-Aldrich A7030
Dimetyl sulfoksid (DMSO) Alfa Aesar 36480
Ditiobisnitrobenzosyre Sigma-Aldrich D8130
Ditiotreitol Fluka 43819
Eddiksyre Sigma-Aldrich 33209
EDTA VWR Chemicals 20302
Geit anti-kanin 1gG konjugert med HRO | Sigma-Aldrich A0545
Glyceraldehyd Sigma-Aldrich G6257
Glyserol Sigma-Aldrich G5516
Heparin Sigma-Aldrich H3393
Kaliumfosfat, dibasisk Sigma-Aldrich 221317
Kaliumfosfat, monobasisk Sigma-Aldrich P5655
Kaliumklorid Merck 1.04936
Kanin anti-fisk CYP antistoff Biosense Laboratories C02401201
Karbonat-bikarbonat buffer Sigma-Aldrich C3041
Metanol Sigma-Aldrich 32213N
Natriumbikarbonat Biochrom L1703
Natriumfosfat, dibasisk AppliChem A2943
Natriumfosfat, monobasisk Sigma-Aldrich 71504
Natriumhydroksid AnalaR NORMAPUR 28244
Natriumklorid Sigma-Aldrich 31434
Perklorsyre Prolabo 589.293
Porfobilinogen Sigma-Aldrich P1134
Protein assay reagent A Bio-Rad 500-0113
Protein assay reagent B Bio-Rad 500-0114
Resorofin etyl eter Sigma-Aldrich E3763
Resorufin natrium salt Sigma-Aldrich R3257
Saltsyre Sigma-Aldrich 30721
Sitronsyre Sigma-Aldrich 251275
Svovelsyre MERCK 100731
TMP Plus 2 Kem-En-Tech 4395
Trifenylamin Sigma-Aldrich T81604
Trikloroeddiksyre MERCK 1.00807
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Triton X-100 Sigma-Aldrich X-100
Trizma Base Sigma-Aldrich T1503
Trizma Hydroklorid Sigma-Aldrich T3253
Tween-20 Sigma-Aldrich P1379
B-NADPH Sigma-Aldrich N1630
6-Aminolevulinsyre Sigma-Aldrich A3785
p-Dimetylaminobenzaldehyd Sigma-Aldrich D2004
R-Glukuronidase/Aryl sulfatase MERCK 1.04114

Radata

Tabell 6.2 Opprinnelse, kjgnn, alder, lengde, vekt, kondisjon og vevsindekser for torsk.

. . Lengde, Vekt, Somatisk Levervekt, Gonadevekt,

Lgpenummer Opprinnelse Kignn Alder vekt,
C gram gram gram gram

1 Ytre Oslofjord M 3 47 941 827 32,4 11,5
2 Ytre Oslofjord F 1 37 488 446,2 19,5 1
3 Ytre Oslofjord M 2 43 702 619,5 7,7 5,6
4 Ytre Oslofjord F 2 50 1084 962 22,7 7,5
5 Ytre Oslofjord M 2 52,5 1391 1231,5 40 13
6 Ytre Oslofjord M 2 44,5 806 733,5 18,6 2,1
7 Ytre Oslofjord M 2 48,5 990 876 18,5 13,7
8 Ytre Oslofjord F 2 44 776 699 14 8,9
9 Ytre Oslofjord F 2 47,5 957 820 13,7 5,6
10 Ytre Oslofjord M 3 51 1252 1100 31,8 16,1
11 Ytre Oslofjord M 2 41 672 584 16,8 5,4
12 Ytre Oslofjord F 3 46 941 791 13,7 7
13 Ytre Oslofjord F 2 40,5 567 513 6,1 3,5
14 Ytre Oslofjord F 1 56,5 856 774 11,8 3,2
15 Ytre Oslofjord F 2 43 781 707 7,5 2,3
16 Ytre Oslofjord F 2 50,5 1090 1013 11,6 5,6
17 Ytre Oslofjord M 3 49,5 1226 1019 25,1 20,9
18 Ytre Oslofjord M 2 47,5 939 798 18 4,1
19 Ytre Oslofjord F 1 47 949 830 17,9 9,5
20 Ytre Oslofjord M 2 46 945 830 11,6 0,8
21 Ytre Oslofjord F 3 44,5 855 705 21,8 21,7
22 Ytre Oslofjord F 2 38,5 515 475 7,6 2,1
23 Ytre Oslofjord F 2 37,5 445 396 8,3 9,1
24 Ytre Oslofjord M 3 45 869 774 14,2 3,2
25 Ytre Oslofjord F 2 48 990 928 10,5 3,6
26 Ytre Oslofjord M 3 46 884 791 15,6 3,6
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27
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29
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31
32
33
34
35
36
37
38
39
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41
42
43
44
45
46
47
48
49
50
51
52
53
54
55
56
57
58
59
60
61
62
63
64
65
66
67
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69
70
71
72

Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Ytre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
Indre Oslofjord
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46,5
48
53
49
50
41,5
46
43
43
46,5
48
47,5
47,5
55
45
45
47,5
46,5
45,5
44
45,5
55,5
43,5
44,5
43,5
43
44,5
49
48
53,5
46,5
39,5
45,5
43,5
44
40
46,5
48
44,5
42,5
43,5
46
50
44,5
48
42,5

1065
1009
1348
971
1193
603
856
710
818
924
1056
1028
1053
1414
796
771
918
903
823
754
792
1340
875
812
863
723
725
1102
938
1149
979
579
836
767
784
711
909
1138
820
828
805
998
1126
878
1006
736

959
932
1198
894
1032
534
766
624
732
801
900
896
947
1209
710
677
853
812
746
672
712
1178
723
734
698
655
642
961
816
1034
880
491
732
678
706
611,5
817
979,5
718
722
712
865
993
770
918
634

11,7
13

14,1
10,7
30,9

13,1
7,1

28,9
16,3
19,3
13,3
34

35

17,7
21,8
31,5
30

22

18,9
15,2
16,3
37

15,7
25,5
15

10,9
40

34,1
19,4
17,9
9,9

27,8
21,8
25,2
22,2
10,4
59

20,5
31,8
15,2
22,8
21,8
22,1
25,2
24

5,4
9,3
9,6
4,9
14,7
0,6
3,5
1,2
15,2
10,6
10,8
15,4
11,5
8,6
11,4
14,4
13,8
13,1
20,3
15,6
8,6
5,6
26,2
7,3
8,6
11,2
9,5
19,8
12,8
1,6
0,9
13,6
17,1
9,3
11,6
18,7
0,8
17,6
33,5
23
12
11,5
16,4
14,4
17,8
31,1
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73 Indre Oslofjord F 3 40,5 612 542 8,1 1,8
74 Indre Oslofjord F 4 44 888 763 27,8 15,7
75 Indre Oslofjord M 4 43 820 740 12,1 53
76 Indre Oslofjord M 3 37 526 56 13,5 20,4
77 Indre Oslofjord M 3 47 940 809 14,2 6,2
78 Indre Oslofjord M 3 40 558 491 8,3 5,1
79 Indre Oslofjord M 3 42,5 785 688 24,1 14,6
80 Indre Oslofjord M 2 39 560 510 5,3 0,3
Tabell 6.3 Kondisjon, vevsindeks og biomarkar-respons for torsk fra analysene

AchE, ALA-D, 1-OH- EROD, MN

Lopenu nmol/mi ne fenantre 1-OH- pmol/mi Frekvens
HSI GSI PBG/min pyren, ELISA
mmer n/mg n, ng/g n/mg (MN per
. /mg ng/g galle )
protein . galle protein celler tellet)
protein

1 0,91 3,92 1,39 9,96 28,24 10,98 1,74 20,58 0,231 0,000000
2 0,96 4,37 0,22 15,90 37,31 15,85 59,81 19,64 0,077 0,000000
3 0,88 1,24 0,90 16,00 29,87 6,68 50,60 43,94 0,101 0,000000
4 0,87 2,36 0,78 8,39 18,99 3,19 22,93 38,63 0,162 0,000493
5 0,96 3,25 1,06 10,79 33,40 8,33 40,68 17,17 NA 0,000000
6 0,91 2,54 0,29 9,87 28,56 6,37 44,53 38,90 0,173 0,000000
7 0,87 2,11 1,56 11,72 30,44 NA NA 31,67 0,151 0,000000
8 0,91 2,00 1,27 10,66 26,81 4,99 18,44 34,99 0,101 0,000993
9 0,89 1,67 0,68 4,93 20,60 4,17 22,99 13,89 0,337 0,000499
10 0,94 2,89 1,46 10,99 25,35 6,51 41,93 18,17 0,196 0,000427
11 0,98 2,88 0,92 4,71 33,87 NA NA 28,54 0,179 0,000000
12 0,97 1,73 0,88 9,08 17,38 4,15 26,52 8,02 0,141 0,000000
13 0,85 1,19 0,68 12,86 26,60 NA NA 9,49 0,163 0,000489
14 0,47 1,52 0,41 11,90 15,72 5,09 26,86 17,48 0,191 0,000000
15 0,98 1,06 0,33 14,76 23,74 5,61 31,12 1,09 0,171 0,001481
16 0,85 1,15 0,55 12,67 NA 6,28 30,83 5,22 0,112 0,000000
17 1,01 2,46 2,05 12,04 41,75 10,04 52,56 58,93 0,178 0,000000
18 0,88 2,26 0,51 13,06 21,72 5,69 29,81 34,85 0,200 0,000000
19 0,91 2,16 1,14 9,97 31,65 7,26 28,56 14,25 0,190 0,000000
20 0,97 1,40 0,10 15,87 26,04 4,11 15,73 13,54 0,185 0,000000
21 0,97 3,09 3,08 9,28 24,52 10,02 55,89 9,64 0,056 NA
22 0,90 1,60 0,44 13,53 27,58 4,91 36,73 22,51 0,091 0,000000
23 0,84 2,10 2,30 10,90 31,63 7,64 38,43 24,05 0,157 0,000487
24 0,95 1,83 0,41 6,08 31,60 7,13 28,75 10,41 0,112 0,000495
25 0,90 1,13 0,39 5,18 29,06 6,75 34,95 24,33 0,055 0,000000
26 0,91 1,97 0,46 13,93 22,90 NA NA 28,10 0,216  0,000000
27 1,06 1,22 0,56 11,52 35,38 4,85 32,87 9,67 0,265 0,000000
28 0,91 1,39 1,00 12,52 22,84 9,23 44,95 41,70 0,142 0,000000
29 0,91 1,18 0,80 13,29 33,48 4,19 33,50 12,44 0,180 NA
30 0,83 1,20 0,55 10,50 18,50 5,15 27,59 15,71 0,260 0,000000
31 0,95 2,99 1,42 11,21 26,71 6,51 27,52 43,43 0,197 0,000000
32 0,84 1,12 0,11 15,99 43,93 7,36 54,02 15,46 0,071 0,000000
33 0,88 1,71 0,46 11,23 18,90 5,42 34,29 39,25 0,219 0,000000
34 0,89 1,14 0,19 12,26 NA 4,19 22,96 7,20 0,183 0,000987
35 1,03 3,95 2,08 10,09 42,93 6,97 40,15 19,23 0,244 0,000000
36 0,92 2,03 1,32 11,33 26,36 5,61 1,11 28,77 0,158 0,000495
37 0,95 2,14 1,20 12,18 39,04 NA 11,82 13,15 0,120 0,000000
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38
39
40
41
42
43
44
45
46
47
48
49
50
51
52
53
54
55
56
57
58
59
60
61
62
63
64
65
66
67
68
69
70
71
72
73
74
75
76
77
78
79
80

0,96
0,98
0,85
0,87
0,85
0,86
0,90
0,87
0,89
0,84
0,78
1,06
0,92
1,05
0,91
0,82
0,94
0,85
0,75
0,97
0,94
0,89
0,93
0,92
1,11
0,90
1,03
0,93
1,08
0,98
1,03
0,90
1,00
0,91
0,96
0,92
1,04
1,03
1,04
0,91
0,87
1,02
0,94

1,48
3,59
2,89
2,49
3,22
3,69
3,69
2,95
2,81
2,13
1,38
5,12
2,14
3,65
2,29
1,70
4,16
4,18
1,88
2,03
2,02
3,80
3,22
3,57
3,63
1,27
6,02
2,86
4,40
2,13
2,64
2,20
2,87
2,75
3,79
1,49
3,64
1,64
2,96
1,76
1,69
3,50
1,04

1,72
1,21
0,71
1,61
2,13
1,62
1,61
2,72
2,32
1,21
0,48
3,62
0,99
1,23
1,71
1,48
2,06
1,57
0,15
0,10
2,77
2,34
1,37
1,64
3,06
0,10
1,80
4,67
3,19
1,69
1,33
1,65
1,87
1,94
4,91
0,33
2,06
0,72
4,47
0,77
1,04
2,12
0,06

11,18
11,41
7,57

12,98
19,02
15,27
11,28
8,72

11,63
5,98

11,92
11,96
13,38
27,51
12,53
14,04
12,60
11,56
12,53
12,62
17,09
3,16

8,57

13,08
14,93
9,96

4,28

14,97
13,74
13,51
3,00

11,75
12,09
3,79

8,83

13,53
12,37
5,00

13,25
10,44
17,78
12,23
11,17

21,07
24,72
44,18
29,20
35,90
15,87
23,31
22,68
21,87
18,35
22,41
36,15
20,55
29,26
31,73
18,79
24,03
23,89
19,55
46,35
9,76
NA
21,28
NA
NA
35,05
24,33
24,50
35,50
45,29
25,32
23,75
33,73
33,20
39,54
32,35
22,63
19,87
32,88
11,24
34,74
18,87
35,85

9,63
7,77
11,04
7,51
7,11
7,42
20,87
10,48
9,00
4,48
8,96
9,76
8,83
17,82
6,62
3,71
8,44
6,28
14,59
9,29
4,16
7,61
22,77
9,36
10,78
12,14
6,75
9,02
11,46
9,24
7,45
5,51
3,21
7,31
10,96
7,80
6,88
9,21
9,44
8,51
4,43
22,40
10,72

34,17

40,16

30,65

115,24
163,89
114,26
286,27
148,53
231,44
66,78

136,48
218,71
124,86
281,35
109,24
51,91

138,32
114,75
226,00
172,60
62,54

148,09
308,29
143,99
197,56
113,35
124,73
247,01
172,38
127,12
89,11

88,44

59,77

115,64
201,03
137,51
115,02
136,80
198,01
127,23
76,14

299,30
247,95

7,09
23,39
24,91
70,32
59,47
38,15
45,63
19,33
33,97
104,34
31,96
13,58
24,63
30,70
37,89
47,46
23,02
41,43
41,24
46,12
19,35
49,03
74,66
33,08
89,00
32,64
29,31
27,84
19,21
27,64
55,48
55,31
25,37
41,16
30,56
48,52
44,23
38,36
22,10
64,07
38,14
28,69
64,01

0,091
0,165
0,173
0,261
0,153
0,216
0,080
0,064
0,123
0,276
0,144
0,162
NA

0,095
0,194
0,291
0,212
0,316
0,260
0,115
0,191
0,194
0,250
0,245
0,286
0,115
0,188
0,165
0,146
0,175
0,159
0,361
0,239
0,258
0,230
0,254
0,198
0,285
0,078
0,132
0,325
0,289
0,307

0,000000
0,000000
0,000000
0,000000
0,000000
0,000000
0,000487
0,000991
0,000000
0,000000
0,000000
0,000979
0,000459
0,000499
0,000498
0,000977
0,000498
0,000000
0,001496
0,000000
0,000000
0,000498
0,000996
0,000491
0,000483
0,000473
0,000000
0,000495
0,000000
0,000497
0,000900
0,000000
0,000000
0,000484
0,000498
0,000000
0,000000
0,001493
0,000996
0,000000
0,000000
0,000000
0,000485
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Metodesammenlikning

Precellys

Ultra-Turrax

Figur 6.1 Acetylkolinesterase aktivitet, uttrykt som nmol 5-thio-2-nitrobenzosyre/min/mg protein, i muskel fra
praver homogenisert med Precellys og Ultra-Turrax plottet mot hverandre.
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