
www.fhi.no

rapport 2013:9

Utgitt av Nasjonalt folkehelseinstitutt
Postboks 4404 Nydalen
0403 Oslo
Tel: +47-21 07 70 00
E-mail: folkehelseinstituttet@fhi.no
www.fhi.no

Bestilling:
E-post: publikasjon@fhi.no
Telefon:   +47-21 07 82 00
Telefaks: +47-21 07 81 05

ISSN: 1503-1403
ISBN: 978-82-8082-587-2 trykt utgave
ISBN: 978-82-8082-588-9 elektronisk utgave

Virkninger av luftforurensning 
på helse 
  

Luftkvalitetskriterier 
 

R
apport  2013:9  Luftkvalitetskriterier  • V

irkninger av luftforurensning på helse	
                                  N

asjonalt folkehelseinstitutt   





Luftkvalitetskriterier

Virkninger av luftforurensning på helse 

rapport 2013:9



Rapport 2013:9
Nasjonalt folkehelseinstitutt

Tittel:
Luftkvalitetskriterier 
Virkninger av luftforurensning på helse

Utgitt av Nasjonalt folkehelseinstitutt
Postboks 4404 Nydalen
0403 Oslo
Oktober 2013
Tel: +47-21 07 70 00
E-mail: folkehelseinstituttet@fhi.no
www.fhi.no

Bestilling:
E-post: publikasjon@fhi.no
Telefon:   +47-21 07 82 00
Telefaks: +47-21 07 81 05

Design:
Per Kristian Svendsen

Layout:
Grete Søimer

Foto: 
Linn Bryhn Jacobsen, Miljødirektoratet

Trykk:
wj.no

Opplag:
500

ISSN: 1503-1403
ISBN: 978-82-8082-587-2 trykt utgave
ISBN: 978-82-8082-588-9 elektronisk utgave



I denne rapporten er den eksisterende litteraturen på luftforurensningsfeltet kritisk gjennom­
gått. På bakgrunn av dette er nye luftkvalitetskriterier for helseeffekter av ulike forurensnings­
komponenter i luft fastsatt. Dette er en revisjon av SFT-rapport nr. 92:16 «Virkninger av  
luftforurensning på helse og miljø», samt revisjon av svevestøvdokumentet som var foretatt i 1998. 
Rapporten har begrenset seg til luftforurensning og helse, og er utarbeidet av en arbeidsgruppe 
fra Nasjonalt folkehelseinstitutt (Folkehelseinstituttet) og Miljødirektoratet (tidligere Klima- og 
forurensningsdirektoratet, Klif ). 

Arbeidsgruppen har hatt følgende medlemmer: Marit Låg, Magne Refsnes og Per Schwarze fra 
Folkehelseinstituttet, og Nina Landvik og Christine Maass fra Miljødirektoratet. Johan Øvrevik, Jørn 
Holme og Annike Totlandsdal fra Folkehelseinstituttet har bidratt i utarbeidelsen av enkeltkapitler. 
Sigmund Guttu fra Miljødirektoratet har bidratt med tilbakemeldinger på ulike underkapitler som 
omhandler kilder og nivåer. Karin Melsom (Folkehelseinstituttet) har vært ansvarlig for redigering 
av rapporten. Det er også flere andre fra Miljødirektoratet og Folkehelseinstituttet som har vært 
involvert i arbeidet og bidratt til rapporten.  

Rapporten bygger på internasjonale forskningsresultater, og baseres på eksperimentelle studier  
av både dyr og mennesker, samt befolkningsstudier. En gjennomgang av slike studier er svært  
omfattende, arbeidsgruppen har derfor etter beste evne oppsummert de viktigste studiene. Siden 
befolkningsstudier beskriver assosiasjoner og ikke nødvendigvis årsakssammenhenger, er det lagt 
vekt på å presentere eksperimentelle studier som kan understøtte de funn som beskrives i  
befolkningsstudiene. Arbeidsgruppen vil understreke at det stadig kommer ny kunnskap om 
sammenhengen mellom ulike luftforurensningskomponenter og akutte effekter, så vel som  
utvikling av sykdom. Den foreliggende rapporten beskriver derfor kunnskapen som  
synes mest sikker rundt 2010-2012.

Arbeidsgruppens oppgave har vært å presentere kunnskapsgrunnlaget som er nødvendig  
for å fastsette luftkvalitetskriterier. Disse kriteriene vil beskytte de aller fleste mot uønskede  
helseeffekter av luftforurensninger. Kriteriene vil også være et redskap i vurdering av tiltak og 
fastsettelse av grenseverdier for ulike komponenter. I fastsettelsen av luftkvalitetskriterier tas ikke 
økonomiske, administrative eller tekniske hensyn, mens fastsettelsen av forurensningsforskriftens 
grenseverdier influeres av slike faktorer.

Rapporten inneholder verdifull informasjon om virkninger av luftforurensning på helse som vil 
være nyttig og av interesse for ulike myndigheter, institusjoner, interessegrupper og 
enkeltpersoner.

Nasjonalt folkehelseinstitutt/Miljødirektoratet

November 2013
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Luftforurensning kan påvirke befolkningens helse, og det er derfor viktig med oppdatert kunnskap om 
hvilke nivåer som er forbundet med negative helseeffekter.  

Denne rapporten fastsetter luftkvalitetskriterier for ulike luftforurensningskomponenter basert på  
eksisterende kunnskap om hvilke helseeffekter de gir. Kriteriene er satt så lavt at de aller fleste kan utsettes 
for disse nivåene uten at det oppstår skadevirkninger på helse. Mange luftforurensningskomponenter 
utløser de samme helseeffektene, og virker trolig sammen. Siden befolkningen utsettes for en rekke  
forskjellige komponenter samtidig, vil helseeffektene som observeres være et resultat av den samlede 
eksponering for luftforurensning. Dette kan være noe av grunnen til at helseeffekter observeres ved lavere 
nivåer i befolkningsstudier enn i mange eksperimentelle studier. Det er imidlertid lite kunnskap om  
interaksjonene og mekanismene for dette samvirket, spesielt ved lave konsentrasjoner.

Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har gjennomgått ny litteratur om ulike luftforurensningskom­
ponenter og uønskede helseeffekter, og oppdatert luftkvalitetskriteriene basert på dette. Tabell A gir en 
oversikt over komponentene det er fastsatt luftkvalitetskriterier for. Rapporten gir også en oppdatering av 
nivåer for ulike forurensningskomponenter i uteluft.

Det vitenskapelige grunnlaget som beskriver helseeffekter forbundet med eksponering for enkelte av 
komponentene viser effekter på helse ved lavere konsentrasjoner enn tidligere antatt. For disse  
komponentene er luftkvalitetskriteriene satt lavere enn ved forrige vurdering. 

Sammendrag

Tabell A: Luftkvalitetskriterier for ulike forurensningskomponenter. Midlingstider fra 15 minutter opp  
til 1 år er brukt.

Komponent Midlingstid Luftkvalitetskriteriet

PM10 Døgn 30 µg/m3

PM10 År 20 µg/m3

PM2,5 Døgn 15 µg/m3

PM2,5 År 8 µg/m3

CO 15 min 80 mg/m3

CO Time 25 mg/m3

CO 8-timer 10 mg/m3

NO2 15 min 300 µg/m3

NO2 Time 100 µg/m3

NO2 År 40 µg/m3

Ozon Time 100 µg/m3

Ozon 8-timer 80 µg/m3

SO2 15 min 300 µg/m3

SO2 Døgn 20 µg/m3

B[a]P År 0,1 ng/m3

Arsen År 2 ng/m3

Bly År 0,1 µg/m3

Kadmium År 2,5 ng/m3

Krom (Cr VI) År 0,1 ng/m3

Kvikksølv År 0,2 µg/m3

Mangan År 0,15 µg/m3

Nikkel År 10 ng/m3

Vanadium Døgn 0,2 µg/m3
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Luftforurensning blir av WHO vurdert som en av de viktigste årsakene til for tidlig død og uønskede  
helseeffekter i verden. Disse effektene synes å inntre ved relativt lave konsentrasjoner, og er derfor også 
relevante for norske byer og tettsteder. 

Luftforurensning utløser og forverrer sykdommer, først og fremst i luftveiene og hjerte-karsystemet. Det 
er imidlertid også stadig sterkere holdepunkter for at luftforurensning kan påvirke nervesystemet og øke 
hyppigheten av sykdommer som diabetes. De mest sårbare for luftforurensning er barn, eldre og personer 
med underliggende sykdommer som luftveissykdommer (astma, KOLS) og hjerte-karlidelser. I tillegg synes 
fedme og lav sosioøkonomisk status å kunne disponere for de uønskede helseeffektene. 

Kortvarig eksponering for luftforurensning gir hovedsakelig forverring av eksisterende sykdommer, mens 
langvarig eksponering også kan bidra til utvikling av sykdom. Den eksisterende kunnskapen tilsier at flere 
luftforurensningskomponenter kan bidra til disse helseeffektene. Spesielt viktig er eksponering for ulike 
fraksjoner av svevestøv, enten det kommer fra trafikk eller andre kilder. Ny kunnskap om helseeffekter av 
svevestøv gjør at luftkvalitetskriterier for PM10 og PM2,5 er satt lavere nå enn tidligere. Selv om  
det er kommet flere data om helseeffekter også av andre partikkelfraksjoner, som ultrafin fraksjon og  
grovfraksjonen, samt svarte karbonpartikler, er det foreløpig ikke tilstrekkelig grunnlag til å kunne fastsette 
egne luftkvalitetskriterier for disse. 

Også eksponering for NO2 synes å bidra til helseeffekter, men kan i befolkningsstudier være vanskelig å skille 
fra effekten av eksponering for svevestøv. De nye studiene understøtter de tidligere luftkvalitetskriteriene 
for NO2, og det er derfor mindre endringer i disse luftkvalitetskriteriene. 

Ozon blir også vurdert som en betydelig forurensningskomponent i Europa. Nyere studier styrker sammen­
hengen mellom lave nivåer av ozon og helseeffekter, og understøtter dermed de tidligere luftkvalitets­
kriteriene. I denne rapporten er også en rekke metaller (aluminium, arsen, bly, jern, kadmium, kobber, 
krom, kvikksølv, mangan, nikkel, sink og vanadium) vurdert, og for de fleste av dem er det nå fastsatt luft­
kvalitetskriterier. Dessuten er litteraturen for polysykliske organiske hydrokarboner (PAH) gjennomgått, og 
det er fastsatt luftkvalitetskriterium for benzo[a]pyrene (B[a]P) som indikator for kreftfremkallende effekter 
av PAH. Flere av metallene og B[a]P kan opptre bundet til svevestøv og føre til helseeffekter knyttet til sveve­
støvet i uteluft i byer og tettsteder. Andre metaller kan utgjøre et problem bare på spesielle industristeder. 

Denne rapporten er bygget opp ved at hvert kapittel gjennomgår en av de ulike luftforurensnings­
komponentene beskrevet over. Det enkelte kapittel starter med et sammendrag om hvilke nivåer som 
finnes i norske byer, de viktigste helseeffektene knyttet til eksponering og luftkvalitetskriteriene. Videre 
går kapitlet grundigere igjennom disse elementene og hvilke vurderinger som er gjort ved fastsettelsen av 
kriteriene. Kapittel 1 er et oversiktskapittel, og beskriver regelverket og hvilke studier som brukes i  
evaluering av helseeffektene forbundet med eksponering for luftforurensning. I tillegg er de viktigste  
helseeffektene som luftforurensninger kan føre til beskrevet.  
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ACS = American Chemical Society

Al = Aluminium

APHEA = Air Pollution on Health: European Approach, EU-studie

ApoE-/-  = Transgene mus

As = Arsen

ASHMOG = Adventist Health Air Pollution Study

BC = Svart karbon (“Black carbon”)

BS = Svart røyk («Black smoke»)

CAPs = Oppkonsentrerte byluftpartikler

CRP = Stressprotein fra hjerte («Cardiac reaction protein»)

Cd = Kadmium

CNS = Sentralnervesystemet

CO = Karbonmonoksid

COHb = Karboksyhemoglobin

Cr = Krom

Cu = Kobber

CuO = Kobberoksid

DEP = Dieseleksospartikler

EAD = Ekvivalent aerodynamisk diameter

EC = Elementært karbon

EFSA = European Food Safety Authority

EPA = Environmental Protection Agency

ESCAPE = European Study of Cohorts for Air Pollution Effects

Fe = Jern

Folkehelseinstituttet = Nasjonalt folkehelseinstitutt

HEPMEAP = Health effects of particles from motor engine exhaust and ambient air pollution, EU-studie

Hg = Kvikksølv

HRV = Hjerterytmevariabilitet

IARC = International Agency for Research on Cancer

IL = Interleukin, et cytokin

Klif = Klima- og forurensningsdirektoratet (nå Miljødirektoratet)

KOLS = Kronisk obstruktiv lungesykdom

LOAEL «lowest observed adverse effect level» = Laveste dose med observerbar skadelig effekt

Mn = Mangan

Ni = Nikkel

NILU = Norsk institutt for luftforskning

NMMAPS = National Morbidity Mortality Air Pollution Study, amerikansk epidemiologisk studie

NO = Nitrogenmonoksid

NO2 = Nitrogendioksid

NOAEL «no observed adverse effect level», = Høyeste dose uten observerbar skadelig effekt

NOx = Nitrogenoksider

O3 = Ozon

OC = Organisk karbon

PAH = Polysykliske aromatiske hydrokarboner

Pb = Bly

PM = Particulate Matter, svevestøv

RAIAP = Respiratory allergy and inflammation due to ambient particles, EU-studie

SFT = Statens forurensningstilsyn (nå Miljødirektoratet)

SO2 = Svoveldioksid

SSB = Statistisk sentralbyrå

V = Vanadium

VOC = Flyktige organiske forbindelser «volatile organic compounds»

WHO = World Health Organization

Zn = Sink

Forkortelser
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Clara-celler	 Celler uten flimmerhår som finnes i nedre deler av luftveiene, 	
	 men ikke i lungeblærene

Fibrinogen	 Koagulasjonsfaktor i blodet

Frie radikaler	 Atom, molekyl med et uparret elektron. Molekylet blir dermed 	
	 meget reaktivt

Histologisk	 Mikroskopisk struktur av vev og celler

In vitro	 I glass: Eksperimentelle studier av organer, vev og celler eller 	
	 subcellulære fraksjoner utenfor levende organismer, kalles  
	 in vitro studier

In vivo	 I hele organismer: Eksperimentelle studier på levende  
	 organismer er in vivo studier

Kardio-vaskulær	 Tilhørende hjerte-karsystemet

Kjemokiner	 Signalstoff som tiltrekker kroppens forsvarsceller

Konfunderende faktorer	 Forstyrrende faktor

Kronisk obstruktiv lungesykdom	 Vedvarende økt luftveismotstand og/eller betennelse i lunger/	
	 luftveier

«Logtid»	 Tid mellom eksponering og målt effekt

Makrofager	 Forsvarsceller som blant annet finnes i lungeblærene. Spiser 	
	 bakterier, virus og andre fremmedlegemer. Setter i gang 	
	 forsvarsreaksjoner

Midlingstid	 Prøvetakingstid for måling av luftforurensning

Morfologiske forandringer	 Forandringer i vevets utseende, for, struktur og størrelse

Mutagen	 Et stoff som fører til mutasjoner. En mutasjon er en forandring i 	
	 det genetiske materialet

Nekrose	 Celledød

Patologisk	 Forandret struktur, funksjon i et vev ved sykdom

PM0,1	 Partikler i svevestøvet med diameter mindre enn 0,1 µm (med 	
	 diameter menes «ekvivalent aerodynamisk diameter (EAD). 	
	 Samme som ultrafine partikler

PM2,5	 Partikler i svevestøvet med EAD mindre enn 2,5 µm 

PM2,5-10	 Partikler i svevestøvet med EAD fra 2,5 til 10 µm 

	 Kalles for grovfraksjon

PM10	 Partikler i svevestøvet med EAD mindre enn 10 µm 

Reseptorer	 Mottakerproteiner på/i celler

Respiratoriske symptomer	 Eksempler: Hoste, tungpustethet

ST-segment	 En del av hjerterytmen

Svart karbon	 Dannes ved ufullstendig forbrenning, og er den mest  
	 lys-absorberende komponenten i PM («Black carbon»)

Toksisitet	 Giftighet	

Transgene dyr	 Genmodifiserte dyr

Type I celler	 Celler i lungeblærene som danner barrieren mellom luft og blod. 	
	 Denne barrieren må oksygenet passere

Type II celler	 Celler i lungeblærene som kan bli type I celler når disse er skadet 	
	 og dør

von Willebrandts faktor	 Koaguleringsfaktor i blodet

Definisjoner
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1.1 Generelt om luftforurensning

Luft, mat og vann er essensielle for menneskenes 
eksistens. Behovet for luft er relativt konstant, og hvert 
menneske trenger omtrent 10-20 m3 med luft per dag. 
God luftkvalitet er derfor viktig for å bevare god helse 
[1, 2]. Det finnes mange forskjellige luftforurensnings-
komponenter, inkludert ulike typer svevestøv og 
gasser, som kan gi uønskede helseeffekter. I denne 
rapporten er 22 ulike forurensningskomponenter som 
kan befinne seg i uteluft vurdert i forhold til helse­
skadelige effekter. Luftkvalitetskriterier er satt for 15 
av komponentene. Kriteriene er satt så lavt at ut fra 
nåværende kunnskap kan de aller fleste utsettes for 
disse nivåene uten at det oppstår skadevirkninger. 
Helsebaserte luftkvalitetskriterier er tidligere utgitt 
i SFT-rapport 92:16, Virkninger av luftforurensning 
på helse og miljø [3]. Deler av rapporten ble revidert 
i 1998. I rapporten fra 1992/1998 ble det fastsatt 
kriterier både for beskyttelse av menneskers helse og 
for beskyttelse av vegetasjonen. I den foreliggende 
rapporten er luftkvalitetskriteriene satt for å beskytte 
mot effekter på befolkningens helse.

Det er først og fremst tatt hensyn til effekter på helse 
ved direkte eksponering for forurensningskomponen­
tene via luft. Enkelte av komponentene som omhandles 
i denne rapporten, spesielt noen metaller, kan forårsake 
effekter på helse fordi de opphopes i vegetasjonen og i 
næringskjedene, noe som fører til at mennesker ekspo­
neres via maten. Luftkvalitetskriteriene for noen av disse 
komponentene er satt ut ifra et ønske om å begrense 
opptaket av stoffene gjennom maten, noe som er en 
konsekvens av nivåene i luft. 

1.2 Regelverk

Grenseverdier 
For å sikre akseptabel luftkvalitet er det fastsatt 
grenseverdier for ulike forurensningskomponenter i 
forurensningsforskriften kapittel 7 om lokal luftkvalitet. 
EUs direktiv som omhandler lokal luftkvalitet [4] er 
implementert i dette kapitlet. Forskriften er underlagt 
forurensningsloven. Formålet er å beskytte/fremme 
menneskers helse og trivsel og beskytte vegetasjonen 
og økosystemer ved å sette minstekrav og målsettings­

Innledning

Komponent Midlingstid Grenseverdi Antall tillatte overskridelser av 
grenseverdien

Svevestøv PM10 Døgn 50 µg/m3 Grenseverdien må ikke overskrides 
mer enn 35 ganger per år

Kalenderår 40 µg/m3

Svevestøv PM2,5 Kalenderår 25 µg/m3 (fra 2015)

CO Maks. daglig 8-timers 
gjennomsnitt

10 mg/m3

NO2 1 time 200 µg/m3 Grenseverdien må ikke overskrides 
mer enn 18 ganger per kalenderår

Kalenderår (helse) 40 µg/m3

NOx Kalenderår (vegetasjon) 30 µg/m3 

SO2 1 time 350 µg/m3 Grensen må ikke overskrides mer 
enn 24 ganger pr kalenderår

Døgn 125 µg/m3 Grensen må ikke overskrides mer 
enn 3 ganger per kalenderår

Kalenderår og i 
vinterperioden (1/10-31/3) 
(økosystem)

20 µg/m3

Benzen Kalenderår 5 µg/m3

Bly Kalenderår 25 µg/m3

Tabell 1.1: Grenseverdier fastsatt i forskrift for lokal luftkvalitet.
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verdier til luftkvalitet, og å sikre at disse blir overholdt 
(grenseverdiene fastsatt i forskriften vises i tabell 1.1). 
For bakkenær ozon settes det krav til overvåkning av 
og informasjon om konsentrasjoner når disse over­
skrider bestemte terskler. Det er hver enkelt kommune 
som er myndighet og som har ansvar for å etablere 
målestasjoner, gjennomføre målinger, utarbeide 
tiltaksutredninger og informere befolkningen om foru­
rensningssituasjonen. Kommunen kan også gi pålegg 
for å sikre at grenseverdiene overholdes [5]. 

I forskriften er det fastsatt grenseverdier for ulike 
forurensningskomponenter som ikke må overskrides 
i utendørsluft flere enn det tillatte antall ganger. Flere 
av grenseverdiene er satt for å bevare befolkningens 
helse, disse er basert på helsefaglig kunnskap, men 
også på samfunnsøkonomiske, administrative og 
tekniske hensyn. 

For noen komponenter er det fastsatt målsettings­
verdier for tiltak: arsen (6 ng/m3), kadmium (5 ng/m3), 
nikkel (20 ng/m3), benzo(a)pyren (1 ng/m3) og PM2,5  
25 µg/m3) per år. Ved overskridelser av målsetnings­
verdiene skal det igangsettes tiltak hvis dette ikke 
innebærer uforholdsmessig store omkostninger. 
Forskriften beskriver også mål for bakkenær ozon, hvor 
blant annet maksimum daglig 8-timers gjennomsnitt 
på 120 µg/m3 ikke skal overskrides mer enn 25 dager 
per kalenderår i gjennomsnitt over tre år. 

Nasjonale mål 
Regjeringen har fastsatt nasjonale mål for spesifikke 
luftforurensningskomponenter, som er strengere 
enn grenseverdiene. Regjeringens nasjonale mål er 
ikke rettslig bindende, men viser ambisjonsnivået for 
luftkvaliteten. De nasjonale målene brukes blant annet i 
vurderinger av arealbruk og andre planspørsmål.

Midlingstider  
Mengden forurensning en person får i seg ved 
innånding (eksponeringsgraden) er avhengig av 
både konsentrasjonen i luften og eksponeringstiden 
(hyppighet og varighet), samt fysisk aktivitet som 
påvirker hvor mye og hvor dypt man puster inn. For 
at risikoen for skader skal angis på en meningsfull 
måte, gis luftkvalitetskriteriene og grenseverdier for 
et stoff med en bestemt midlingstid, dvs. det angis 
gjennomsnittskonsentrasjonen i et gitt tidsrom.

For stoffer som gir negative helseeffekter allerede 
etter kortvarig eksponering er luftkvalitetskriteriet 
basert på korte midlingstider. For komponenter som 
hovedsakelig gir helseskader når personen eksponeres 
hyppig over et lengre tidsrom, settes det luftkvali­
tetskriterier med lang midlingstid. Noen stoffer kan 

akkumulere i kroppen og gi negative effekter først 
etter lengre tids eksponering. Enkelte stoffer kan også 
ha flere kilder/tilførselsveier, for eksempel luft og 
næringsmidler, slik at det relative dosebidraget for de  
forskjellige tilførselsveiene må kartlegges. 

Avhengig av hvilke typer effekter som er observert 
(akutte eller kroniske effekter) samt en vurdering av 
kvaliteten på dataene som foreligger om helseeffekter 
ved forskjellige eksponeringstider, er de anbefalte luft­
kvalitetskriteriene som presenteres i denne rapporten 
gitt for et utvalg av midlingstider. Korttidsverdiene er 
gitt for 15 minutter, 1 time, 8 timer og 24 timer. Lang­
tidsverdier er gitt som årsmiddel. 

1.3 Helseeffekter 

Historiske erfaringer har vist at høye nivåer av luftforu­
rensning kan føre til alvorlige skader på lunger og  
hjerte-karsystemet. Et eksempel er fra London 
desember 1952, hvor ekstremt høye forurensnings­
nivåer førte til at flere tusen mennesker mistet livet. 
Hendelsen gjorde det klart at både luftveis- og hjerte-
karsystemet kan påvirkes av luftforurensning, hvor 
barn, eldre og individer med ulike luftveis- og hjerte-
karlidelser har størst risiko. Siden den gang er det 
kommet en lang rekke studier som viser sammenheng 
mellom luftforurensning og helseskader ved langt 
lavere konsentrasjoner. Hvilke responser som  
registreres i befolkningsstudier varierer, alt fra døde­
lighet og ulike typer sykdommer, til symptomer og 
plagethet. Dårlig luftkvalitet kan påvirke livskvaliteten 
i befolkningen i form av plagethet. I en norsk studie er 
det vist sammenheng mellom luftforurensning  
(PM10, PM2,5 og NO2) og plagethet i konsentrasjoner 
som normalt forekommer i norske byer. I motsetning til 
studier hvor sykdommer eller død registreres,  
indikerer denne studien at en stor andel av  
befolkningen rammes [6].  

Sammenhengen mellom konsentrasjon/respons- 
og konsentrasjon/effektforholdet 
Konsentrasjon-/effektforholdet beskriver sammen­
hengen mellom eksponering for en eller flere faktorer 
og en bestemt biologisk effekt (f.eks. betennelses­
markør), hovedsakelig i eksperimentelle studier. Med 
konsentrasjon-/responsforholdet, derimot, angis 
andelen av en befolkning som oppviser en bestemt 
effekt av en definert eksponering. 

For mange forurensningsutløste effekter ser det ut til 
å eksistere terskelverdier for helseeffekter (figur 1.1). 
Først når et visst forurensningsnivå overskrides, får vi 
en overhyppighet av effekter som skyldes det aktuelle 
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stoffet. Dette vil si at organismen tåler en viss belast­
ning før forsvarsmekanismer overbelastes og symp­
tomer og tegn på helseskade opptrer. Ikke alle grupper 
av befolkningen har like stor «motstandskraft», og vil 
dermed få effekter ved lavere konsentrasjoner. Dette er 
muligens forklaringen på at terskelverdier ikke så lett 
påvises i befolkningsstudier. I slike studier rapporteres 
det ofte om lineære konsentrasjon-/responssammen­
henger ned mot bakgrunnsnivåer. For kreftfremkal­
lende stoffer regnes det i alminnelighet med at det 
ikke er noen nedre grense (terskel) hvor konsentra­
sjonen ikke lenger er stor nok til å ha noen effekt. 
Overhyppigheten avtar altså lineært med avtagende 
dose ned mot null.  

Konsentrasjon-/responsforholdet i befolkningsstudier 
ligger på mye lavere nivåer enn eksperimentelle studier 
i mennesker og dyr. Forklaringen på dette er fortsatt 
uavklart, men skyldes trolig mange forhold, som at 
følsomme individer i større grad inkluderes i befolk­
ningsstudier. I befolkningsstudier vil det også være en 
mer kompleks eksponering, og det kan være vanskelig å 
identifisere effekten av bare én komponent. 

Betennelsesreaksjoner som årsaksfaktor for 
 helseeffekter av luftforurensning 
Generelt for alle luftforurensningskomponenter regnes 
inhalasjon som den viktigste eksponeringsveien. 
Cellene i luftveiene er de første som kommer i kontakt 
med forurensningskomponentene som blir avsatt i 
lungene, og er derfor mest utsatt. Skader eller irritasjon 
av lungevevet som en følge av eksponering vil føre 
til aktivering av betennelsesreaksjoner. Det er denne 
mekanismen som antas å spille en nøkkelrolle i utvik­

lingen av helseeffekter. Betennelsesreaksjonen aktiveres 
ved at eksponeringen fører til produksjon av betennel­
sesstoffer som cytokiner og kjemokiner. Disse stoffene 
fungerer som signalmolekyler og vil tiltrekke celler fra 
immunforsvaret til eksponeringsstedet i lungene.

Betennelsesreaksjoner utløses vanligvis som en forsvars­
mekanisme og er viktig for kroppens bekjempelse av 
fremmedstoffer som bakterier og virus. Ved vedvarende 
eksponering kan betennelsesreaksjonen komme ut av 
kontroll og bli kronisk (figur 1.2). Ved normale forhold vil 
en betennelsesreaksjon stimulere til økt celledeling for å 
reparere vevsskader, samt utskillelse av reaktive forbin­
delser som er viktig for å bekjempe fremmedlegemer. 
Etter at skaden er reparert vil betennelsesreaksjonen 
avta og normalsituasjonen gjenopprettes. 

Vedvarende betennelsesreaksjoner kan gi opphav til 
konstant dannelse av signalmolekyler og utskillelse av 
reaktive forbindelser til de omkringliggende cellene. 
Dette kan føre til skade på arvematerialet (DNA), endret 
cellevekst og celledød, som igjen kan føre til varige vevs­
forandringer og utvikling og forverring av lungesykdom. 

Astma og luftveisallergi 
Luftveisallergi kan opptre i øvre luftveier (allergisk 
rhinitt, høysnue) og nedre luftveier (hovedsakelig 
astma). Ved allergisk rhinitt opptrer en betennelses­
tilstand i neseslimhinnen som gir tett eller rennende 
nese, kløe rundt nesen og i ganen og episoder med 
kraftig nysing. Symptomene sees ofte sammen med 
irritasjon av øynene. Slike symptomer opptrer hos 
mange i forbindelse med pollensesongen. Ulike 
komponenter i luftforurensning synes å kunne 

	
  

Figur 1.1.  Sammenheng mellom forurensningskonsentrasjon i luften og respons. Alternative kurver for ekstrapolering 
mot 0 konsentrasjon.  NOAEL ( «no observed adverse effect level») er den høyeste dosen som ikke gir effekt/respons, 
mens LOAEL («lowest observed adverse effect level») er den laveste dosen som gir effekt/respons.
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forsterke reaksjonen mot allergener. Et eksempel på 
dette er dieseleksospartikler som kan bidra til  
forsterkning av allerede foreliggende allergi [8]. Luft­
veiene kan også reagere med allergilignende tilstander 
uten påvisbar allergi (ikke-allergisk rhinitt og astma). 
Det skyldes økt irritabilitet (hyperreaktivitet) overfor en 
rekke forskjellige luftforurensninger. Hyperreaktivitet 
er en følge av betennelsesreaksjoner (inflammasjon) 
i luftveiene som kan skyldes allergi, infeksjon eller 
kjemisk skade. Forekomsten av allergisk sykdom og 
sykdommer som skyldes annen overfølsomhet er 

ikke lett å tallfeste. Internasjonalt er holdningen at 
det trolig har vært en økning i forekomsten av allergi 
og allergisk sykdom, selv om dette ikke er entydig 
avklart.

Astma, enten den er allergisk eller ikke-allergisk 
betinget, er karakterisert av langvarig betennelse-
overfølsomhet i luftveiene. Dette gir varierende 
grad av anfall med reversibel hevelse i slimhinnene, 
økt slimproduksjon og reversibel sammentrekning 
av musklene som omslutter luftrøret og luftrørs­

	
  

Figur 1.2. Mekanismer for betennelsesreaksjoner i lungene 1) Inhalert svevestøv skader/ 
irriterer lungeceller (her epitelceller) som responderer ved å skille ut betennelsesstoffer 
som kjemokiner. Dette er signalstoffer som aktiverer og tiltrekker celler fra immunforsvaret 
(her i lysegrønt i form av såkalte nøytrofile celler). Immunceller i blodbanen aktiveres, 
følger kjemokinsignalene og vandrer inn i lungene 2) Immuncellene tar opp og prøver å 
bryte ned partikler ved hjelp av ulike enzymer og reaktive oksygenforbindelser (ROS) som 
er utviklet for å bryte ned bakterier og virus. Under denne prosessen kan slike enzymer og 
ROS lekke ut i lungene og skade kroppens egne celler. Dette vil kunne føre til ny frigjøring 
av betennelsesstoffer og ytterligere tiltrekking av immunceller. Ved kontinuerlig ekspo­
nering for persistente partikler kan denne prosessen komme ut av kontroll slik at man får 
kroniske betennelsesreaksjoner. Personer med luftveissykdommer som KOLS og astma har 
allerede slike betennelsesreaksjoner i lungene, og eksponering for partikler vil forsterke/
forverre disse prosessene (Modifisert fra Davies and Holgate 2002 [7]). 
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forgreningene. Ofte gir dette hoste, brystet føles trangt 
og det blir vanskeligere å puste, spesielt ut. Pustepro­
blemene kan føre til pipelyder fra luftveiene som er 
karakteristisk for astmatikere. Det er store forskjeller i 
sykdommens alvorlighetsgrad, og de fleste har mild 
astma. Diagnosen kan være vanskelig å stille, derfor 
benyttes ofte betegnelsen astmalignende plager, 
spesielt i sped- og småbarnsalderen. Allergi og astma 
oppstår gjennom et samspill mellom arv og miljøpå­
virkning, og virusinfeksjoner i luftveiene i første leveår 
kan være viktig.  

Astma er den hyppigste kroniske sykdommen i barne­
alder og den hyppigste årsak til innleggelse i norske 
barneavdelinger [9]. I en norsk undersøkelse utført i 
2004 ble det funnet at rundt 20 % av barna har eller 
har hatt astma (kumulativ prevalens) inntil fylte 10 år, 
mens 11 % hadde aktiv astma ved 10-års alder [10]. 
Studier kan indikere at økningen i astmaforekomst har 
flatet ut de seneste årene. Uansett om det foreligger 
fortsatte endringer i forekomst eller ikke, så represen­
terer sykdommen et stort helseproblem og er en viktig 
folkesykdom blant barn og ungdom. Den betydelige 
nytten av å forebygge slike sykdommer understrekes 
av data som indikerer at astma i barnealderen øker 
risikoen for utvikling av KOLS senere i livet [11].

Det har også vært foreslått at økt forekomst av astma 
og luftveisallergi blant barn og ungdom har sammen­
heng med luftforurensninger ute og inne. Noen studier 
støtter dette ved at det foreligger en sammenheng 
mellom trafikkforurensning og forekomst av astma 
[12, 13]. Det er imidlertid mye bedre dokumentert 
at personer som allerede har astma, kan få puste­
problemer når slimhinnene i luftveiene blir irritert. Hos 
astmatikere er det en rekke kjente miljøfaktorer som 
kan gi slik irritasjon eller forverre eksisterende irrita­
sjon. 

Kronisk obstruktiv lungesykdom (KOLS) 
KOLS er en samlediagnose for flere beslektede 
sykdommer med kronisk og mer eller mindre  
irreversibel nedsettelse av lungefunksjonen. Typiske 
symptomer er kortpustethet, hoste og hyppige lunge­
betennelser. Ved KOLS er det hevelser og unormalt 
mye slimproduksjon i de små bronkiegrenene, og 
dette hemmer luftstrømmen. Lungevevet kan også 
være mindre elastisk enn før. I tillegg har de fleste med 
KOLS mer eller mindre emfysem, noe som innebærer 
at lungeblærene er skadet og redusert i antall. Dette 
reduserer evnen til å ta opp oksygen.  KOLS-pasienter 
kan også få astmatiske anfall, fordi slimhinnene er 
betente og reaktive. Ulike irriterende stoffer og virus­
infeksjoner kan utløse slike anfall.

KOLS blir ofte utløst av vedvarende irritasjon av 
luftveiene. Tobakksrøyking er den vanligste årsaken til 
utvikling av KOLS, og forklarer to av tre tilfeller, men 
luftforurensing i arbeidsmiljøet eller utendørs kan 
også føre til sykdommen. Personer som arbeider i et 
miljø med bl.a. kvartsstøv og metallholdige gasser, 
eller som arbeider i gruver og tunneler, har økt risiko. 
Langtidseksponering for trafikkrelatert luftforurens­
ning kan bidra til KOLS-utvikling hos individer med økt 
følsomhet som f.eks diabetikere og astmatikere [14]. 
Individer som allerede har KOLS vil kunne bli verre av 
sykdommen ved å puste inn forurenset luft [15].

Arvelige faktorer spiller inn når det gjelder den 
enkeltes risiko for å utvikle KOLS. Det er en mulig 
sammenheng mellom astmautvikling og KOLS, ved 
at gener som påvirker lungeutvikling i fosterlivet 
og vekst av lungene i tidlige barneår, i samspill med 
miljøfaktorer som røyking og luftforurensning, bidrar 
til astma i barneårene og til slutt utvikling av KOLS i 
voksen alder. Astma og KOLS har felles genetiske og 
miljømessige risikofaktorer. Men hvilke kombinasjoner 
av miljøfaktorer og på hvilket stadium av livet man 
eksponeres, kan være avgjørende for om man utvikler 
astma eller KOLS [16]. En norsk undersøkelse indikerer 
at rundt 7 % i alderen 26-82 år, det vil si om lag 200 000 
voksne personer, har KOLS [17] og vil dermed være 
mer utsatte for helseeffekter av luftforurensning.

Hjerte-karsykdom 
Hjerte-karsykdommene omfatter hjerteinfarkt, 
hjertekrampe (angina pectoris), hjerneslag og andre 
sykdommer i hjerte og blodårer. Sykdommene 
skyldes arvelige faktorer i samspill med miljøfaktorer 
som røyking, høyt blodtrykk, høyt kolesterolnivå 
og diabetes. Vi vet ikke eksakt hvor mange som har 
hjerte-karsykdom i Norge i dag. Beregninger tyder 
imidlertid på at mellom 12 000 og 15 000 personer 
får akutt hjerteinfarkt hvert år. I tillegg vil det være et 
ukjent antall som får hjertekrampe eller annen form for 
hjertesykdom.  

Sammen med kreft er hjerte-karsykdommer de 
hyppigste dødsårsakene her i landet når alle alders­
grupper sees under ett. Mange av hjerte-kardøds­
fallene skjer i høy alder. I 2010 døde 5206 personer av 
ischemisk (mangel på oksygen til vevet) hjertesykdom 
som omfatter hjertekrampe og hjerteinfarkt. Når det 
gjelder hvor mange som lever med en hjertesykdom 
eller annen type hjerte-karsykdom, finnes det ikke 
eksakte tall. Det nasjonale registeret for hjerte- og 
karsykdom som ble etablert ved Folkehelseinstituttet 
i 2012, vil gi et bedre datagrunnlag for å si mer om 
hva som bidrar til sykelighet og dødelighet av hjerte-
karsykdom. 
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De viktigste påvirkelige årsaksfaktorene til utvikling  
av hjerte-karsykdom kan knyttes til røyking, kosthold  
og lite mosjon. I en rekke befolkningsstudier er  
både kortvarig og langvarig eksponering for luft­
forurensning vist å samvariere med økt sykelighet og 
dødelighet blant følsomme individer [18]. Personer 
med hjerte-karsykdom er følsomme når det gjelder 
luftforurensning. En mulig mekanisme for å forklare 
samvariasjonen mellom hjerte-karsykdom og  
forurensning inkluderer endringer i åreveggenes  
funksjon (dysfunksjon av endotelet).

Lungekreft 
Luftforurensning er i flere studier forbundet med  
utvikling av lungekreft. Dette er rapportert i store 
befolkningsstudier som har sett på sammenhengen 
mellom lungekreftutvikling og luftforurensning i ulike 
byer [19, 20] og mindre studier av yrkesgrupper som 
eksponeres for høye nivåer av luftforurensning slik som 
dieseleksos [21, 22].

Forurenset luft kan inneholde kreftfremkallende  
forbindelser. Slike forbindelser som PAH og enkelte 
metaller beskrives i henholdsvis kapittel 6 og 3. I  
tillegg til kreftfremkallende stoffer (gentoksiske) kan 
forbindelser med betennelsesfremmende egenskaper 
påvirke ulike trinn i kreftutviklingen og dermed frem­
skynde sykdomsforløpet.

Det er flere mekanismer for hvordan luftforurensnings­
komponenter kan føre til utvikling av lungekreft. Innen 
tumorbiologi tenker man seg at utviklingen av kreft kan 
foregå som en trinnvis prosess (figur 1.3). Første trinn 
kalles initiering og er forårsaket av et gentoksisk stoff. 
Slike stoffer kan gi skader (mutasjoner) i arvematerialet 

(DNA) som igjen kan føre til at enkelte celler dermed 
får egenskaper som kan føre til svulstutvikling. Disse 
cellene, som gjerne betegnes som initierte, kan også 
være tilstede i vevet uten å føre til ytterligere skader. 
Mange kreftceller viser først sin evne til ukontrollert vekst 
etter at de er blitt utsatt for en stimulerende faktor, en 
kreftpromotor. Dette trinnet kalles derfor promosjon, 
hvor de initierte cellene utvikler seg til kreftceller. Promo­
sjonen kan skyldes en kronisk betennelse, men også 
eksponering for irriterende stoffer. Både initierings- og 
promosjonstrinnene er reversible. Med dette menes at 
mutasjoner og andre skader på cellene kan repareres  
via ulike prosesser i cellene. Mutasjonene repareres 
eksempelvis av ulike enzymer som aktiveres ved DNA-
skader. En annen beskyttelsesmekanisme fører til at 
celler som ikke lar seg reparere, dør via programmert 
celledød (apoptose). 

Det tredje trinnet kalles progresjon. I dette trinnet 
vil cellene gjennomgå ytterligere ukontrollert celle­
deling, og det vil være store skader på arvematerialet. 
Kreftcellene har nå ikke lenger behov for tilførsel av en 
promotor for å vokse. Endringene i cellene i denne fasen 
anses som ikke-reversible og knyttes ofte til utviklingen 
fra en godartet (benign) til en ondartet (malign) svulst. 

Immunforsvaret kan påvirke kreftutviklingen. Normalt 
vil immunforsvaret «angripe» kreftcellene og forhindre 
kreftutviklingen. Ved enkelte forhold vil imidlertid 
immunforsvaret kunne føre til økt vekst av kreftcellene 
og akselerere kreftutviklingen.  Eksempelvis vil en 
kronisk betennelse kunne bidra, ved at det betente 
lungevevet vil ha økte nivåer av reaktive forbindelser, 
som kan gi skader på arvematerialet og stimulere til 
økt celledeling.
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Figur 1.3. De ulike trinnene i kreftutvikling [23].
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Sårbare grupper for luftforurensning  
Individer reagerer ulikt på eksponering av luftforurens­
ning, og enkelte individer er mer sårbare for utvik­
ling av negative helseeffekter. Foster, spedbarn og 
barn er spesielt følsomme fordi lungene fortsatt er 
under utvikling. Dessuten eksponeres barn for mer 
forurensning i forhold til kroppsvekten enn voksne 
personer. Individer som allerede har sykdom vil ofte 
være mer følsomme for luftforurensning, spesielt ved 
sykdommer i luftveissystemet og i hjerte-karsystemet, 
som henholdsvis astma og hjertekrampe. Slike indi­
vider vil kunne få en forverring av sin sykdom. Eldre 
personer har ofte dårligere lungefunksjon og er mer 
utsatt for hjerte-karlidelser, og vil derfor være mer 
sårbare. I tillegg til disse gruppene er det i befolk­
ningsstudier rapportert at diabetikere, overvektige 
og personer med lav sosioøkonomisk status har økt 
følsomhet. Årsaken til at disse sist nevnte gruppene er 
mer følsomme er ikke helt avklart.

1.4 Aktuelle undersøkelsesmetoder 
for å evaluere helseeffektene av  
luftforurensning

For å studere effekten av ulike luftforurensnings­
komponenter på mennesker finnes det flere ulike 
undersøkelsesmetoder:

•	Forsøk i cellekulturer: Det brukes forskjellige celle­
typer som utsettes for en eller flere komponenter i 
ulike tidsintervall, som kan variere fra sekunder til 
noen dager. Effekten av eksponeringen kan videre 
måles, som for eksempel signalstoffer involvert 
i betennelse, skade på DNA, økt/redusert celle­
deling og celledød. Dette kan gi informasjon om 
potensialet stoffet har til å utløse skade og om 
mekanismen som er involvert. Det er flere ulemper 
og stor usikkerhet i denne type eksperimenter, 
og det er ikke alltid enkelt å sammenligne disse 
effektene opp i mot helseeffekter. Cellene har 
gjerne endrede egenskaper i forhold til friske celler 
i menneskekroppen. Vekstvilkårene for cellene er 
også kunstige, og samvirkeeffekten av ulike celle­
typer er vanskelig å måle i slike systemer. Celle­
kulturforsøk anses allikevel som viktige for å forstå 
hvilke mekanismer i cellene de ulike komponen­
tene påvirker. For tiden er det en sterk trend for 
å utvikle mer avanserte cellekulturmodeller, som 
kan redusere dyreforsøk i testing av helseskadelige 
stoffer. 

•	Dyreforsøk: Her eksponeres dyr (ofte rotter eller 
mus) for en eller flere komponenter, og den 
biologiske responsen måles. Dette gir kunnskap 
om det toksiske potensialet til stoffet og kan 

også kaste lys over mekanismen. Ulempen med 
dyreforsøk er at effekten ofte varierer mellom ulike 
dyrearter, og ikke er direkte overførbar til helse­
effekten i mennesker. En stor fordel med dyre­
studier er at effekter av langvarig eksponering kan 
studeres.

•	Kammerstudier: Her utføres forsøk med frivillige 
personer som eksponeres i egne rom (kamre) hvor 
forsøksbetingelsene kan kontrolleres. Effekter av 
enkeltkomponenter, blandinger av ulike kompo­
nenter, samt konsentrert uteluft, kan studeres. 
Forsøkspersonene er som oftest friske, men også 
syke personer, for eksempel personer med lettere 
astma, har deltatt. Ulempen med slike studier er 
at forsøkene blir utført på et lite antall mennesker. 
Undersøkelsene blir bare utført på voksne, og gir 
dermed ikke et godt bilde av responsen i barn. 
I tillegg er kammerstudiene av kort varighet 
(minutter, timer) i motsetning til dyrestudier. Av 
etiske hensyn brukes lave konsentrasjoner.

•	Befolkningsstudier/epidemiologiske undersøkelser: 
Her studeres en gruppe personer som utsettes 
eller har vært utsatt for luftforurensning. I disse 
gruppene undersøkes så ulike helseindikatorer, 
som for eksempel hvor mange som utvikler 
astma. Ulike typer befolkningsstudier og fordeler 
og ulemper ved disse er beskrevet i eget avsnitt 
under.

En stor fordel med de eksperimentelle studiene er 
at eksponeringen for luftforurensningen er lettere å 
kontrollere og karakterisere enn i befolkningsstudier. 
Fordelen med befolkningsstudier er imidlertid at 
de gjøres på en representativ befolkning og under 
aktuelle betingelser. Et problem som går igjen i både 
kontrollerte forsøk og i befolkningsstudier er at det 
stort sett bare måles en eller noen få helseparametere. 
Dette kan medføre at det samlete omfanget av effekter 
ikke blir oppdaget. 

Befolkningsstudier 
Til tross for store fordeler med befolkningsstudier 
er det også betydelige svakheter ved slike studier. 
Den viktigste er at bare samvariasjoner undersøkes, 
og reflekterer ikke nødvendigvis en årsakssammen­
heng. I mange studier er det observert økning i antall 
sykehusinnleggelser eller dødsfall når det er høye 
konsentrasjoner av svevestøv i luften. Det er spesielt 
vanskelig å kontrollere for andre faktorer som kan ha 
utløst responsen, for eksempel andre forurensninger 
eller svært lave eller høye temperaturer. I tillegg vil 
forurensningskomponentene ofte forekomme i mode­
rate konsentrasjoner, og effektene vil ofte komme til 
uttrykk som svært alminnelige sykdomstegn. Det kan 
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derfor være vanskelig eller umulig å avgjøre i hvilken 
grad påviste helseeffekter skyldes luftforurensning og 
i tilfelle hvilken komponent. Det er også vanskelig å 
avdekke «svake» effekter.  Mange forstyrrende (konfun­
derende) faktorer utenom luftforurensning (som 
alder, helsetilstand, vekt, sosioøkonomiske faktorer) 
kan påvirke helseutfallet. Samtidig røyking (og passiv 
røyking) kan spesielt skape komplikasjoner i analysene, 
siden slik eksponering ofte fører til lignende helse­
effekter som luftforurensning.  Videre kan justering 
for ulikheter i sosioøkonomisk status representere 
en spesiell stor utfordring. Samspillseffekter mellom 
luftforurensningskomponenter blir ivaretatt i befolk­
ningsstudier, da dette reflekterer en total eksponering. 
Samtidig vil det i slike studier være knyttet usikkerhet 
til hvilke komponent(er) som er viktigst for utløsing av 
effektene. 

Eksponeringsberegninger 
Ved befolkningsstudier knyttes både kort- og langvarig 
eksponering for luftforurensning til ulike helseutfall. Det 
er ofte vanskelig å estimere den totale eksponeringen 
til personene som er med i befolkningsstudiene. I det 
befolkningsområdet som studeres brukes ofte foru­
rensningsmålinger fra et lite antall målestasjoner for å 
beskrive forurensningssituasjonen i hele området. De 
fleste studiene benytter gjerne bostedsadresse som 
grunnlag for beregning av eksponeringsnivåer, selv om 
slike data kan være svært unøyaktige. Eksempelvis vil 
bruk av folkeregistrets adresse ofte ikke fange opp den 
faktiske eksponeringen til personen, siden få personer 
oppholder seg ved sin registrerte adresse hele tiden. 
Konsentrasjon av luftforurensningskomponenter og 
sammensetningen kan variere betydelig over tid og 
mellom ulike områder. Variasjoner mellom enkeltindi­
viders aktivitetsnivå, oppholdstid i forskjellige miljøer/
områder og helsetilstand, kompliserer derfor beregning 
av personlige eksponeringsnivåer. 

Personlige målinger ville vært ønskelig, men i store 
befolkningsstudier blir dette for ressurskrevende. I 
mindre panelstudier blir det imidlertid noe brukt. Det 
benyttes derfor indirekte eksponeringsberegninger 
som trafikktetthet, avstand fra kilde, eller modellbereg­
ninger basert på nivåer målt på en sentral målestasjon. 
I nyere befolkningsstudier er det i større grad brukt 
geografiske informasjonssystemer (GIS) for å modellere 
spredning av luftforurensning. Man kan da koble mer 
nøyaktige eksponeringsestimater for enkeltindivider 
via bostedsadresse, arbeidsadresse, barnehage, skole 
og så videre. Det er imidlertid viktig å huske at ingen 
estimater og modellberegninger er helt nøyaktige, 
og at man risikerer både å over- og underestimere de 
faktiske eksponeringsnivåene. 

Videre kan befolkningsstudier i områder med mye 
industriforurensning være en utfordring, da mange av 
personene også vil være yrkesmessig eksponert for de 
samme forurensningskomponentene, slik at den totale 
eksponeringen blir høyere enn estimert ut ifra  
målingene utført i boligområdet.

Ulike typer befolkningsstudier 
Tidsrekkestudier blir ofte benyttet i miljøepidemiolo­
gien, og er en mye brukt metode for å studere akutte 
effekter av luftforurensning. I disse studiene estimeres 
hvordan (ofte daglige) variasjoner i luftforurensning 
korrelerer med ulike helseutfall, slik som sykehus­
innleggelse eller dødelighet. Studiene utføres på et 
geografisk avgrenset område med faste målinger 
av luftforurensningskomponenter over en viss tid. 
Fordelen med disse studietypene er at de gjerne 
omfatter store befolkningsgrupper (APHEA, NMMAPS) 
på flere hundre tusen personer. Ulempen er at forstyr­
rende (konfunderende) faktorer som f eks. sosioøko­
nomiske faktorer, bare foreligger på gruppenivå. Dette 
kan føre til at man finner tilsynelatende sammen­
henger mellom luftforurensning og helse, som skyldes 
at det ikke er blitt tilstrekkelig kontrollert for andre 
faktorer. I slike analyser viser det seg at signalet fra 
luftforurensning ofte er vesentlig lavere enn signaler 
fra forstyrrende faktorer. Eksponeringskarakterise­
ringen er vanligvis meget grov (en monitor for en hel 
by) og kan føre til feilklassifisering. Slike feil kan føre til 
at sammenhenger ikke oppdages.  

Kohortstudier er prospektive (ser fremover i tid) eller 
retrospektive (bakover i tid) og tar utgangspunkt i en 
gruppe individer (kohort) som følges over tid. Formålet 
er å undersøke om eksponering for en eller flere gitte 
faktorer påvirker forekomsten og/eller forverringen av 
sykdom, samt forekomsten av dødsfall. Opplysninger 
om levesett og eksponering samles inn fra personer 
ved start av studien før et bestemt helseutfall oppstår. 
Individene følges så i en gitt tidsperiode (oftest flere 
år), og sykdomsforløp/dødsfall blir registrert. Dermed 
kan forekomsten av sykdom/død for individer med ulik 
eksponering sammenlignes. Ved historiske kohort­
studier samler man ikke inn nye data, men benytter 
seg av allerede eksisterende data. Opplysningene kan 
ha vært samlet inn lenge før kohortstudien var  
planlagt, og til et annet formål. Den største fordelen 
er at de kan utføres raskere, da datainnsamlingen 
allerede er utført. Ufullstendige data over forstyrrende 
faktorer er også her et problem. Kvaliteten av  
eksponeringskarakteriseringen varierer betydelig, er 
ofte mangelfull og ikke tilpasset formålet i forhold til 
en prospektiv undersøkelse. 
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Tverrsnittstudier. I slike studier måles både responsen 
og eksponeringen samtidig, på ett tidspunkt eller i 
løpet av en kort tidsperiode på et utvalg individer. 
Disse følges ikke opp over tid, og studien blir dermed 
et «øyeblikksbilde» av en forekomst i et utvalg på et 
bestemt tidspunkt. Denne typen studier er først og 
fremst hypotese-genererende, der funn bør følges opp 
i mer konkluderende studier. Tverrsnittsstudier kan ikke 
gi informasjon om årsaker til forskjeller som observeres.  

Kasus-kontrollstudier/panelstudier tar utgangspunkt 
i en gruppe individer med en aktuell sykdom (kasus) 
og en tilsvarende gruppe individer uten den aktuelle 
sykdommen (kontroller). Formålet med slike studier 
er å undersøke helseeffektene etter eksponering 
for forurensning i en gruppe mennesker med en 
spesiell type sykdom sammenlignet med en kontroll­
gruppe. Fordelen med denne type studie er at de er 
mindre krevende enn større studier. Ulempen med 
slike studier er at det ofte er et lavt antall personer 
involvert, vanskeligheter med forstyrrende faktorer 
og problemer med eksponeringskarakteriseringen. I 
såkalte «case-crossoverstudier» er imidlertid proble­
mene med forstyrrende faktorer vesentlig redu­
sert, fordi hver deltaker er sin egen kontroll. Her er 
problemet imidlertid hvordan man skal plukke ut 
«riktige» kontrolldag(er).  

Meta-analyse/ «Pooled analysis». I slike analyser blir 
data fra mange studier sammenlignet. Den samlede 
effekten av de inkluderte studiene blir beregnet, 
og resultatene vil dermed ha større statistisk styrke. 
Studiene som inkluderes i en meta-analyse velges på 
bakgrunn av gitte kriterier for studiekvalitet.

1.5 Metode for fastsettelse av  
luftkvalitetskriterier

Prosessen for å komme fram til nye luftkvalitetskriterier 
består av følgende trinn:

1.  Det utarbeides «kriteriedokumenter» som gir en 
sammenfatning av eksisterende viten om sammen­
hengen mellom forurensningskonsentrasjoner, 
eksponeringstider og helseskader. Dataene som 
presenteres i kriteriedokumentene er hentet fra 
internasjonalt anerkjente vitenskapelige under­
søkelser av stoffenes virkning på helse. De forskjel­
lige undersøkelsesmetoder disse bygger på er 
beskrevet ovenfor.

2.  På bakgrunn av kriteriedokumentene vurderes 
hva som skal defineres som høyeste nivå som ikke 
gir skadelig effekt (NOAEL) eller laveste obser­

verbare skadelig effektnivå (LOAEL), hvis det er 
mulig (se fig 1.1). I mange tilfeller kan det være 
vanskelig å skille mellom negative helseeffekter 
og påvirkninger som ikke har helsemessig betyd­
ning (fysiologisk tilpasning). Et annet problem er 
at det i de fleste befolkningsstudier ikke er mulig 
å identifisere verdier for NOAEL eller LOAEL. For 
kreftfremkallende stoffer regnes det vanligvis 
med at det er en lineær konsentrasjons-respons 
sammenheng og at det ikke er noen nedre grense 
for effekt. Derfor er det ikke mulig å identifisere 
NOAEL/ LOAEL-verdier. 

3.  I de tilfeller det er mulig å bestemme en NOAEL 
eller LOAEL, er det vanlig å benytte en usikkerhets­
faktor ved fastsettelse av luftkvalitetskriteriene. En 
slik usikkerhetsfaktor inkluderer inter-individuelle 
forskjeller i følsomhet, eventuelt ekstrapolering 
fra dyreforsøk, kvalitet av bakgrunnsdataene, 
alvorlighetsgraden av helseeffektene, samt 
samspillseffekter. I de tilfeller det er brukt en 
usikkerhetsfaktor i denne rapporten, ligger den 
mellom 2 og 5. Dette er lave usikkerhetsfaktorer 
sett i forhold til risikovurdering av for eksempel 
næringsmidler, hvor det brukes en faktor på 10 for 
å ta hensyn til inter-individuelle forskjeller. I store 
befolkningsstudier vil bruk av usikkerhetsfaktor 
ikke være så aktuelt, og luftkvalitetskriterier ligger 
nær det laveste nivået som gir signifikant økning 
av helseeffekt. 

4.  For kreftfremkallende stoffer, som PAH-forbindelser 
og enkelte metaller, er det utført ekstrapoleringer 
fra de høye eksponeringer som har forekommet i 
studiene og ned til konsentrasjoner som gir minimal 
(10-5) eller neglisjerbar (10-6) kreftrisiko. Luftkvalitets­
kriteriene for disse stoffene er satt til en konsentra­
sjon som gir slik svært lav økt kreftrisiko (mellom 10-5 
og 10-6).

Overskridelser av luftkvalitetskriterier betyr ikke 
nødvendigvis at det vil inntreffe negative helse­
effekter, men sannsynligheten for at noen vil oppleve 
effekter vil øke. For en enkelt komponent vil sannsyn­
ligheten være større jo mindre usikkerhetsfaktor som 
er benyttet. Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet 
er av den oppfatning at WHO i sine retningslinjer i 
noen tilfeller har benyttet for små usikkerhetsfaktorer, 
samt at WHO i enkelte tilfeller har lagt for liten vekt 
på befolkningsstudier som viser sammenheng 
mellom luftforurensningsnivåer og helseeffekter ved 
lave nivåer. I en studie utført av WHO hvor eksperter 
innenfor luftforurensing og helse har undersøkt nyere 
litteratur på området [24], ble det konkludert med at 
nye studier tilsa at helseeffekter av PM, O3 og NO2 fore­
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kommer ved nivåer som er vanlige i Europeiske byer, 
og også ved lavere nivåer enn hva WHO har anbefalt i 
sine retningslinjer. 

I fastsettelse av luftkvalitetskriteriene har Folkehelse­
instituttet og Miljødirektoratet til en viss grad tatt 
hensyn til hva som er bakgrunnskonsentrasjoner i 
Norge i dag. Spesielt for ozon hadde det vært ønskelig 
å sette en lavere verdi, men det er ikke hensiktsmessig.
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Egenskaper, kilder og nivåer 
Karbonmonoksid (CO) er en fargeløs gass som hoved­
sakelig dannes ved ufullstendig forbrenning av 
organisk materiale. Naturlige prosesser gir betydelige 
CO-utslipp, men det er likevel de menneskeskapte 
utslippene som kan ha størst betydning i forhold til 
helseeffektene da disse utslippene skjer i befolkede 
områder. Generelt er biltrafikk den største utslipps­
kilden i uteluft, slik at CO-forurensning først og fremst 
vil være et problem i byer og tettsteder, men vedfyring 
kan også være en viktig bidragsyter. I norske byer er 
nivåene redusert etter innføring av katalysatorer, og 
representerer derfor ikke lenger et stort problem. 
Maksimalverdier over 1 time ligger nå under 10 mg/m3 

i de byer hvor målinger er foretatt. CO kan likevel fore­
komme i relativt høye konsentrasjoner i lange tunneler 
og parkeringsanlegg.

Helseeffekter 
CO binder til hemoglobin som er en av hovedbe­
standdelene i røde blodceller. CO binder sterkere 
enn oksygen (O2) til hemoglobin, og hindrer dermed 
opptak og transport av O2 fra lungene til muskler og 
organer. De tre viktigste helseeffektene i forbindelse 
med CO-eksponering er:

•	effekter på hjerte- og blodkarsystemet som 
rytmeforstyrrelse, hjertekrampe og økt risiko for 
hjerteinfarkt

•	effekter på nervesystemet som fører til  
adferdsforstyrrelser

•	effekter på fosterutvikling som kan føre til tidlig 
fødsel og lav fødselsvekt

Mengden hemoglobin som har bundet CO (prosent 
karboksyhemoglobin; % COHb), måles i forhold til total 
mengde av hemoglobin som normalt er tilgjengelig 
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for binding av oksygen. Mengden COHb avhenger 
av CO-konsentrasjonen i luften vi puster inn og fysisk 
aktivitet. De nivåer vi har i norske byer vil normalt føre 
til COHb-nivåer på rundt 0,5-1,5 % hos ikke-røykende 
personer. Røykere har høyere nivåer, på rundt 3-4 % 
COHb. CO-konsentrasjoner på 75 mg/m3 kan føre til 
COHb-prosent på opp mot 10 ved lengre eksponering.

Hos friske mennesker er det i kontrollerte studier vist 
negative effekter på maksimalt oksygenopptak og 
hjertefrekvens først ved COHb-nivåer på 15 -20 % og 
bare ved maksimal arbeidsbelastning. Effektene er 
små, og bare av betydning for toppidrettsutøvere. 
Adferdsforstyrrelser er påvist ved COHb-nivåer over 
20 %. I kontrollerte studier av hjerte-karpasienter med 
innsnevrede blodårer er det funnet kliniske effekter 
(hjertekrampe) ved 3 til 5 % COHb, mens rytmefor­
styrrelser/arytmier i hjertet er først registrert ved 
CO-konsentrasjoner som gir over 5 % COHb.

I dyrestudier er langtidseksponering i enkelte studier 
vist å kunne resultere i effekter på fosterutvikling ved 
konsentrasjoner ned mot 6-11 % COHb, men i de fleste 
studier rapporteres disse effektene først ved 15-25 % 
COHb.

I de senere år er det foretatt mange befolkningsstudier 
hvor mulige sammenhenger mellom CO-eksponering 
og helseeffekter undersøkes. Flere av disse studiene 
har vist assosiasjoner mellom kortvarig CO-ekspo­
nering og sykehusinnleggelser av hjerte-karsyke ved 
CO-konsentrasjoner lavere enn gjeldende luftkvali­
tetskriterier. Ved justering for andre luftforurensnings­
komponenter forsvinner sammenhengen i enkelte 
studier, men ikke i andre. Færre slike studier er foretatt 
av sårbare individer med luftveissykdommer, men 
enkelte studier viser forsterkning av astma, bronkitt og 
sykdommer i øvre del av luftveissystemet. Det er reist 
betydelig tvil om resultatene fra befolkningsstudiene 
ved kortvarig eksponering for lave CO-nivåer. Mye 
tyder på at CO er en indikator for annen luftforurens­
ning. Mange befolkningsstudier tyder på en sammen­
heng mellom langvarig eksponering av mødre for 
CO og ulike skadelige fødselsutfall (lav fødselsvekt, 
tidlig fødsel). Det er imidlertid stor usikkerhet om det 
er tatt tilstrekkelig hensyn til andre komponenter og 
forstyrrende faktorer også i disse risikoberegningene. 
Ytterligere studier er derfor påkrevet.

Luftkvalitetskriterier for karbonmonoksid (CO): 
- 80 mg/m3 i 15 minutter 
- 25 mg/m3 i 1 time 
- 10 mg/m3 i 8 timer 

2.2 Kilder og luftforurensningsnivåer  
av karbonmonoksid

En stor andel av CO-utslippet i Norge kommer 
fra veitrafikk og oppvarming av husholdninger. I 
Norge og de fleste andre land har innføring av  
katalysatorer på biler ført til at CO-utslippet har 
gått betydelig ned, og dermed redusert nivåene 
i byluften.  Konsentrasjonene av CO i byluft er 
nå lave, med maksimalverdier over 1 og 8 timer 
under henholdsvis 10 og 4 mg/m3. I parkerings­
anlegg og tunneler med dårlig utlufting kan det 
imidlertid foreligge langt høyere konsentrasjoner.   

2.2.1 Egenskaper og kilder 
Karbonmonoksid (CO) er en fargeløs gass som ho­
vedsakelig dannes ved ufullstendig forbrenning av 
organisk materiale. CO er relativt stabil i atmosfæren. 
Naturlige prosesser (skogbranner, biologisk aktivitet 
og oksidering av metan) fører til utslipp av betydelige 
CO-mengder. Dette gir bakgrunnskonsentrasjoner i 
atmosfæren mellom 0,06 og 0,14 mg/m3. 

Det er de menneskeskapte utslippene som er av størst 
betydning i forhold til helseskadelige effekter, fordi 
disse utslippene skjer i områder med høy befolk­
ningstetthet. Generelt er biltrafikk og oppvarming i 
husholdninger de største antropogene utslippskildene 
i uteluft. I Norge og de fleste andre land har innføring 
av katalysatorer på bensindrevne kjøretøyer ført til 
at CO-utslippene fra det enkelte kjøretøy har gått 
ned. En tilsvarende prosess er i gang for dieseldrevne 
kjøretøyer. Statistisk sentralbyrå (SSB) har beregnet 
CO-utslippet i Norge fordelt på forskjellige kilder, dette 
er illustrert i figur 2.1. I Norge ble det i 2011 sluppet ut 
totalt 311 300 tonn CO (SSB/Miljødirektoratet). 
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2.2.2 Eksponering og forurensningsnivåer i 
Norge og europeiske byer  
I store europeiske byer er 8-timersmiddelet for CO 
vanligvis lavere enn 20 mg/m3, med kortvarige topper 
opp mot 60 mg/m3 [1].  De maksimale 8-timesmidlene 
registrert i en rekke norske byer har imidlertid ligget 
under 6 mg/m3 i perioden 2004 til 2012. Nivået av CO 
har således vært lavere enn gjeldende luftkvalitets­
kriterier (se figur 2.2). Ulike tekniske tiltak for å reduse­
re utslippene har ført til at nivåene av CO i norske byer 
har gått adskillig ned fra 1980 til i dag selv om trafikken 
har økt. Oppholdstiden i trafikkerte områder vil være 
svært utslagsutgivende for CO-eksponeringen. Grense­
verdien for CO i uteluft er regulert i forurensnings­
forskriften kapittel 7 om lokal luftkvalitet, hvor maksimum 

daglig 8-timers gjennomsnittskonsentrasjon ikke skal 
overskride 10 mg/m3. Denne konsentrasjonen er lik 
luftkvalitetskriteriet. Det er ikke satt grenseverdier for  
1 times og 15 minutters konsentrasjoner i forskriften. 

Maksimums timesmiddelkonsentrasjon av CO i ulike 
norske byer f.o.m. 2004 t.o.m. 2012 viser også lave 
verdier, fra ca 5 til 15 mg/m3 (figur 2.3). Det er små 
variasjoner i timesmiddelkonsentrasjon av CO. Det 
forekommer allikevel episoder med noe høyere nivåer, 
men disse befinner seg langt under luftkvalitets­
kriteriet for timesmiddel på 25 mg/m3. Dette er  
illustrert i figur 2.4. som viser timesmiddelkonsentra­
sjonen av CO målt i Oslo (målestasjon Kirkeveien) i 
2010.
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Figur 2.1. Utslipp av CO til luft fordelt på ulike kilder. Dataene er fra 2011 og viser kildebidraget i 1000 
tonn. Andre kilder er: oppvarming i andre næringer enn industri (3,5), innenriks sjøfart og fiske (5,7), 
energiforsyning (5,4), innenriks luftfart (6,1), tunge kjøretøy (5,3), bruk av produkter med fluorgasser, 
løsemidler m.m. (0,4) og jernbane (0,1). Kilde: SSB og Miljødirektoratet.

Figur 2.2. Maksimum 8-timersmiddelkonsentrasjon av CO i ulike norske byer fra 2004-2012. Grønn linje viser gjeldende 
luftkvalitetskriterium og grenseverdien i forurensningsforskriften kapittel 7 for 8-timers eksponering.  
Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013
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Konsentrasjonen av CO i luft korrelerer med nivået av 
andre komponenter fra eksos slik som nitrogenmon­
oksid og flyktige organiske forbindelser. Konsentra­
sjonen av CO inne i bilen kan bli høyere enn nivået i 
uteluften. 

I lange tunneler, parkeringsanlegg, ishaller og andre 
innendørsarenaer hvor kjøretøyer er i bruk, og venti­
lasjonen er utilstrekkelig, kan CO forekomme i høye 
konsentrasjoner. På slike steder kan middelverdiene 
overstige 115 mg/m3 over flere timer, med kortvarige 
topper som kan være mye høyere [2]. Andre innendørs­
kilder, som gassovner og tobakksrøyk kan også bidra til 
CO-eksponering. I land hvor innendørs bruk av gassovner 
er vanlig (ikke i Norge) er det rapportert om innendørs 
CO-konsentrasjoner mellom 60 og 115 mg/m3. 

2.3 Helseeffekter av  
karbonmondioksid

2.3.1 Inhalasjon, avsetning og  
eliminering av CO

CO bindes til hemoglobin i blodet avhengig av CO-
konsentrasjonen i innåndingsluften, eksponerings­
tiden og grad av fysisk aktivitet. Gjennomsnittlig 
karboksyhemoglobin (COHb)-nivå i den ikke-
røykende delen av befolkningen er rundt 0,5-1,5 %.  
Dette nivået skyldes naturlig produksjon av CO i 
kroppen og eksponering for CO. Røykere har van­
ligvis COHb-nivåer rundt 3-4 %. Fostre og gravide 
har høyere COHb-nivåer enn ikke-gravide.
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Figur 2.3. Maksimum timesmiddelkonsentrasjon av CO i ulike norske byer fra 2004-2012. Grønn linje viser  
gjeldende luftkvalitetskriterium. Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013

Figur 2.4. Timesmiddelkonsentrasjon av CO for 2010 i Oslo (målestasjon Kirkeveien). Figuren illustrerer variasjoner 
 i CO-konsentrasjon fordelt over ett år. 
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Opptaket av CO i lungene skjer i to trinn; innånding 
(inhalasjon) som gir økte CO-konsentrasjoner i 
lungeblærene (alveolene), og diffusjon gjennom 
alveoleveggen over i blodet. Både innåndingen og 
diffusjonshastigheten av CO påvirker således opptaket. 
De viktigste parameterne som bestemmer CO-nivåene 
i blodet er CO-konsentrasjonen i innåndingsluften, 
varigheten av eksponering og grad av innånding. I 
tillegg varierer opptaket med alder, fysisk aktivitet og 
lungenes tilstand. Lufttrykket, og dermed høyden over 
havet, har også betydning for opptakshastigheten. For 
vurdering av CO-eksponering er binding til hemo­

globin i blodplatene en svært god biologisk dose-
indikator. Da måles den prosentdelen av hemoglo­
binets bindingskapasitet for oksygen som er blokkert 
av CO (% COHb). Jo høyere andel karboksyhemoglobin 
(COHb), desto mindre hemoglobin er tilgjengelig for å 
forsørge kroppen med oksygen og desto større blir de 
negative helseeffektene.

Under opphold i luft med en konstant konsentrasjon av 
CO, øker % COHb i løpet av noen timer til et metnings­
punkt. Dette er illustrert i figur 2.5. Bindingen av CO til 
hemoglobin er reversibel, og % COHb oppnådd i 
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Figur 2.6. % COHb ved ulik eksponering av CO og aktivitet. Ved høy aktivitet øker % COHb ved CO-konsentrasjoner på 
25 og 40 mg/m3. SFT-rapport 92:16.	
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forurenset luft vil reduseres under etterfølgende 
opphold i mindre forurenset luft. Eliminerings­
hastigheten er liten og avhenger av COHb-nivåene. 
Halveringstiden (tiden til 50 % reduksjon) kan variere 
fra 2 til 6,4 timer. Vanligvis nås en likevekttilstand 
etter 6-8 timers eksponering. Den tiden det tar før 
likevekt oppstår mellom blod og luft avhenger av 
en rekke faktorer som nevnt ovenfor. I det virkelige 
liv er beregning av individuelle COHb-nivåer (uten 
direkte målinger) vanskelig, siden CO-konsentra­
sjonene varierer svært med tid og sted, og avhenger 
av CO-konsentrasjonene både innendørs og utendørs. 
Målinger av CO-konsentrasjoner på faste utendørs­
stasjoner kan således gi et lite representativt bilde av 
den reelle CO-eksponeringen, spesielt over kort tid. 

En viktig faktor som påvirker opptaket av CO er som 
nevnt graden av fysisk aktivitet. Dette er vist i figur 
2.6 hvor økt aktivitet øker opptaket av % COHb og 
opptaket øker med eksponeringstiden.

Det dannes en liten mengde CO i kroppen ved 
nedbrytning av bl.a. hemoproteiner (endogent COHb). 
Dette fører til nivåer fra 0,4 til 0,7 % COHb, og opptaket 
i innåndingsluften kommer i tillegg til dette. Under 
visse situasjoner kan den endogene CO-produksjonen 
være høyere. CO vil også lett gå fra livmoren hos 
gravide kvinner og over i fosteret. Under graviditet, 
har eksempelvis COHb–nivåer på mellom 0,7 og 2,5 % 
blitt rapportert hos ikke-røykende mødre. CO-nivåene 
hos fosteret kan være opptil 10-15 % høyere enn hos 
mødrene. Dette kan tyde på at fostre, nyfødte barn og 
mødre under graviditeten er mer utsatt for CO-indu­
serte effekter enn andre. 

Gjennomsnittlig COHb-nivå i den ikke-røykende 
delen av befolkningen er rundt 0,5-1,5 %. Røykere har 
vanligvis COHb-nivåer på rundt 3-4 %, mens stor­
røykere kan ha helt opp mot 10 %. Ulike grupper i 
befolkningen eksponeres i svært ulik grad. Høyest 
eksponering forekommer i yrkessammenheng 
hos individer som kontinuerlig oppholder seg nær 
utslippskilder for eksos, som drosje- og bussjåfører, og 
garasje- og tunnelarbeidere. I tillegg vil arbeidere fra 
metall-, olje- og gassindustrien kunne ha høy ekspone­
ring [3, 4].

2.3.2 Mekanistiske betraktninger
 
Helseskade utløst av CO oppstår fordi CO binder 
seg til hemoglobin i blodet, noe som reduserer 
binding av oksygen og oksygentransport til viktige 
organer i kroppen. 

Lungene regnes som den eneste inntaksveien av 
betydning for CO-eksponering. CO har egenskaper 
som gjør at den bindes lett til hemoglobinet i røde 
blodceller og fører til dannelse av COHb. Graden av 
CO-binding til hemoglobin er derfor velegnet som 
biomarkør for CO-eksponering, da dette også er 
hovedmekanismen for CO-utløste helseeffekter.  Helse­
skadelige virkninger av CO skyldes konkurranse med 
oksygen om bindingsstedene på hemoglobinmole­
kylet. Dermed reduseres oksygenmengden som blodet 
kan transportere fra lungene til vevene i kroppen. 
Siden CO har 200-250 ganger større bindingsevne 
(affinitet) enn oksygen for hemoglobin, vil CO-ekspo­
nering svekke oksygentransporten selv ved meget lave 
CO-konsentrasjoner. Ved sviktende oksygentilførsel 
kan funksjoner i følsomme organer og vev som hjerne 
og blodårevegger påvirkes [3, 4].

Ved høyere konsentrasjoner kan CO bindes til andre 
hemoproteiner, inkludert myoglobin, cytokrom 
oksidase og cytokrom P450. Myoglobin er et nærbe­
slektet protein til hemoglobin. Det lagrer oksygen 
og fremmer diffusjon av oksygen til muskelcellene. I 
hjerte- og skjelettmuskelceller binder myoglobin CO 
med 30-50 ganger høyere bindingsevne enn oksygen. 
Det er mulig at CO-binding kan redusere intracellulær 
oksygentransport i disse vevene. Det er imidlertid ikke 
funnet at binding av CO til myoglobin kan forårsake 
noen helseeffekter ved et COHb-nivå på 4-5 % [3, 4].

2.3.3 Dyrestudier
 
I dyreforsøk er det vist at eksponering for CO kan 
gi effekter på hjerte-karsystemet, fosterutvikling, 
nervesystemet og forstyrrelser av adferd. Rytme­
forstyrrelser i hjertet er rapportert ved lave COHb-
nivåer (2,6 %). Effekter på utviklingen av foster er 
rapportert ved COHb-nivåer på 6-11 %. Selv om 
enkelte studier rapporterer effekt ved svært lave 
COHb-nivåer, tyder de fleste studiene på at effekter 
inntrer først ved høyere COHb-nivåer, det vil si ved 
eksponering for høyere CO-konsentrasjoner enn 
det som normalt forekommer i byluft i Norge. 
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Dyreforsøk viser at CO kan gi hjerte-karskader og 
påvirke nervesystemet hos voksne dyr så vel som 
avkommet. Konsentrasjonen av CO som er blitt brukt 
ved eksponering (og dermed COHb-nivåene) er  
imidlertid i de fleste tilfeller svært høye, og over­
føringsverdien til forhold som normalt registreres i 
uteluft kan være begrenset. 

Hjerte-kareffekter 
I dyreforsøk er det vist at forhøyede COHb-nivåer 
kan gi effekter på hjerte-karsystemet.  Det er foretatt 
mange forsøk for å fastslå de laveste nivåene som gir 
en observerbar effekt (LOAEL-nivåene). Disse nivåene 
avhenger av hvilket hjerte-karendepunkt som er 
undersøkt, dyreart og varigheten av eksponeringen. 
Eksponering av rotter for 165 mg/m3 i 30 minutter (9,3 % 
COHb) er rapportert å gi hjerte-karendringer. Forsøk 
med hunder har vist rytmeforstyrrelser ved 2,6 % COHb 
ved kontinuerlig eksponering over 6 uker. Det er gjort 
dyrestudier for å undersøke sammenhenger mellom 
økte COHb-nivåer og aterosklerose (åreforkalkning), 
men resultatene er varierende. De fleste forsøk har 
imidlertid ikke vist noen sammenheng (3, 4). 

Effekter på fosterutvikling 
I dyreforsøk er det vist at CO-forgiftning av gravide 
hunner også kan være toksisk for fosteret. Ved lang­
tidseksponering for 165-220 mg CO/m3 (15-25 % 
COHb) er det påvist effekter på avkommet, som 
redusert fødselsvekt, forsinket utvikling av adferd, og 
forstyrrelser av intelligens/tankevirksomhet/hukom­
melse. Effektene er vist i flere dyrearter. Enkelte studier 
finner tilsvarende effekter ved 65-70 mg/m3 som ga 
6-11 % COHb under hele svangerskapet. En større 
studie tydet på at COHb-nivåer lavere enn 18 % ikke 
påvirket veksten av fosteret hvis svangerskapet ellers 
forløp normalt. CO-eksponering kan også gi misdan­
nelser på foster (teratogene effekter) ved langvarig 
eksponering for svært høye konsentrasjoner, rundt 
550 mg/m3. Ved foring av dyr med proteinfattig diett 
er CO-nivåer ned mot 65-70 mg/m3 vist å gi foster­
skade, noe som viser at ernæringstilstanden til moren/
fosteret kan være viktig [3, 4]. 

Effekter på sentralnervesystemet og  
adferdsforstyrrelser 
Det er gjort studier for å undersøke om økte COHb-
nivåer kan føre til reduserte oksygennivåer i hjernen 
og dermed påvirke hjerneaktivitet og gi adferdsforstyr­
relser. Resultatene viste en kompensatorisk tilførsel av 
blod til hjernen ved hjelp av en utvidelse av blod­
årene. Dette gjør at oksygennivåene i hjernen holder 
seg konstante på tross av COHb-dannelsen, helt opp 
mot 60 % COHb. Det ser ikke ut til at enkelte deler av 
hjernen er mer følsomme for CO-effekter enn andre. 

Når det gjelder adferdsforstyrrelser konkluderte EPA 
i 1991 og 2000 [3, 4] med at tydelige adferdsforstyr­
relser hos dyr kunne forekomme ved mer enn 20 % 
COHb, men at effektene ved lavere konsentrasjoner 
var mindre konsistente. Resultatene var avhengig 
av metodevalg og viste liten reproduserbarhet. I en 
senere oppsummering av dyrestudier ble det  
konkludert at en 10 % reduksjon av hjerneaktivitet 
først kunne registreres når COHb oversteg 20 % [5]. 

2.3.4 Kontrollerte studier på mennesker
 
I kontrollerte studier er det ikke funnet effekter på 
oksygenopptak og hjertefrekvens hos friske men­
nesker (uten maksimal belastning) selv ved COHb-
nivåer på 15-20 %. De registrerte effektene ved 
maksimalbelastning ved disse COHb-nivåene er 
så små at de bare er av betydning for toppidretts­
utøvere. Hos hjerte-karpasienter synes imidlertid 
CO-eksponering å kunne utløse hjertearrytmier 
(rytmeforstyrrelser) ved CO-konsentrasjoner som 
gir COHb høyere enn 5 %. Pasienter med redusert 
blodtilførsel på grunn av innsnevring av blod­
årene, kan få kliniske effekter (hjertekrampe, 
mangel på oksygen) ved 3-6 % COHb. Betydningen 
av effekten ved laveste konsentrasjon (3 %) er 
imidlertid usikker.  

Mange kontrollerte humane studier er blitt utført både 
i friske individer og i pasienter med hjerte-karsyk­
dommer for å karakterisere responsen på lavdose­
eksponering for CO. 

Effekter på lungefunksjon 
I kontrollerte studier registreres ofte det maksimale 
oksygenopptaket eller tiden inntil forsøkspersonen 
ikke orker mer/blir utslitt ved maksimal arbeidsbe­
lastning. For friske personer er det funnet en lineær 
sammenheng mellom COHb-nivåer i området fra  
5 til 20 % og maksimalt oksygenopptak.  Tiden inntil 
utmattelse ved maksimal belastning er også brukt som 
mål på effekt. Den reduseres ved COHb-nivåer fra 2 til 
20 %. Uten maksimal belastning er det ikke registrert 
noen effekter på oksygenopptak selv ved COHb-nivåer 
mellom 15 og 20 % [3]. De registrerte effektene ved 
maksimal belastning ved disse COHb-nivåene er så 
små at de bare er av betydning for toppidrettsutøvere.

Hjerte-kareffekter 
Hos friske personer er det rapportert effekter på 
hjertefrekvensen ved 15-20 % COHb ved maksimal 
belastning. Hjerte-karpasienter synes imidlertid mer 
sensitive for CO-eksponering. Dette gjelder spesielt 
dem med innsnevrede blodårer til hjertet (på grunn av 
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aterosklerose) og dem med redusert evne til utvi­
delse av blodårer til hjertet (vasodilatasjon). For slike 
pasienter registreres de første tegn på hjertekrampe 
(angina pectoris) eller ischemia (manglende oksygen) 
ved 3,0-5,9 % COHb. Betydningen av de små effektene 
som registreres i de laveste COHb-områdene (rundt  
3 %) er omstridt. Noen hjerteleger vil si at den kliniske 
betydningen er neglisjerbar, mens andre mener at selv 
om effekten er liten vil den kunne begrense aktiviteten 
og livskvaliteten til pasientene. Flere studier indikerer 
at gjentatte episoder med angina vil kunne øke risi­
koen for hjerteinfarkt eller alvorlig arytmi (abnormal 
hjerterytme). Det er vist at forhøyede COHb-nivåer 
kan gi slike rytmeforstyrrelser ved over  5 % COHb hos 
hjerte-karpasienter, men først over 20 % COHb hos 
friske individer [3, 4]. 

Effekter på sentralnervesystemet og  
adferdsforstyrrelser 
Effekter av CO på oksygenforbruket i hjerneceller er 
studert. Selv ved konsentrasjoner opp mot 20 % COHb 
finner man ingen statistisk signifikante effekter. I en 
meta-analyse vedrørende adferdsforstyrrelser ble det 
observert 10 % reduksjon av utvalgte adferdspara­
metere først ved 20 % COHb [5, 6]. EPA [3] oppsum­
merer at verken hjerne- eller adferdsforstyrrelser kan 
registreres hos unge voksne ved nivåer lavere enn  
20 % COHb, men at effekter på adferd først kan  
dokumenteres fra 20 til 30 % COHb. Denne  
konklusjonen bekreftes av at oksygenforbruket i 
hjernen reduseres med 10 % når COHb-konsentra­
sjonen er mellom 21 og 32 %.

2.3.5 Befolkningsstudier 
I de senere år er sammenhengen mellom eksponering 
for CO og ulike helseeffekter blitt studert både over 
kort og lang tid. I disse studiene har det blitt lagt mer 
vekt på sykelighet enn dødelighet.

Korttidseksponering
 
Flere befolkningsstudier viser en sammenheng 
mellom CO-konsentrasjoner i uteluft og økninger 
i hjerte-karsykdom. Det er foretatt færre studier 
av sammenhengen mellom CO-eksponering og 
luftveissykdommer, og en mekanisme for at CO 
skal kunne forverre lungesykdom er også lite sann­
synlig. For mange av studiene forsvant sammen­
hengen mellom sykdomsrisiko og CO-eksponering 
ved justering for andre luftforurensningskompo­
nenter. Det er registrert assosiasjoner mellom CO-
eksponering og sykelighet ved konsentrasjoner 
ned mot 1-2 mg/m3 i daglig gjennomsnitt, mens 
det er mindre tegn på en slik sammenheng for økt 
dødelighet som følge av CO-eksponering ved slike 

lave konsentrasjoner. Slike nivåer gir langt lavere 
COHb-konsentrasjoner i blodet enn det som er vist 
å gi helseeffekter i kontrollerte studier, noe som 
styrker tvilen om at risikoen kan tilskrives CO.  
Mye tyder på at CO fungerer som en indikator for 
annen luftforurensning i disse studiene. 

Dødelighet 
COHb-nivåer på over 40 % er dødelig for friske 
personer, men lavere nivåer kan være livstruende for 
eldre personer med hjerteproblemer, småbarn og 
gravide [7]. CO-konsentrasjoner som fører til slike høye 
COHb-nivåer opptrer ved brann, ulykker eller selvmord 
ved bruk av bileksos. Befolkningsstudier som har sett 
på effekten av økte CO-konsentrasjonen i uteluft over 
kort tid (time- eller dagsverdier) i konsentrasjons­
områder 1-60 mg/m3 viser sprikende resultater. Enkelte 
studier har vist sammenheng mellom CO og døde­
lighet, men i de fleste befolkningsstudier er det ingen 
klar sammenheng mellom CO og dødelighet (3,4). 
Studier på 1990-tallet viste sammenhenger mellom 
variasjoner i daglige 1-timesverdier for CO og døde­
lighet for hjerte-karsykdommer, men etter å ha justert 
for PM10 forsvant denne sammenhengen.  

Sykehusinnleggelser på grunn av  
hjerte-karsykdommer 
I EPA-rapporten fra 2000 diskuteres mulige assosia­
sjoner mellom kortvarige endringer av CO-konsentra­
sjonene i uteluft og sykehusinnleggelser for hjerte-
karsykdommer. I mange av undersøkelsene er relativt 
små konsentrasjonsøkninger av CO (1- og 8-times 
daglig maksimum) assosiert med sykehusinnleggelser 
[8-10]. Morris og medarbeidere [8] viste eksempelvis 
sammenhenger i konsentrasjonsområdet for CO 
mellom 2 og 6,2 mg/m3. Flere av studiene tyder på at 
risikoen for sykehusinnleggelse er størst samme dag 
som eksponeringen, og avtar raskt påfølgende dager. 
Risikoen er også funnet å være størst om vinteren (ved 
lave temperaturer), men det er usikkerhet om hvor­
vidt CO-nivåene er blitt underestimert. Det er størst 
oppmerksomhet på personer over 65 år i studiene, 
da disse befinner seg i risikogruppen for hjerte-
karsykdom. Det er usikkerhet rundt funnene i en del av 
studiene som viser sammenheng mellom CO-ekspo­
nering og sykelighet, da sammenhengen ofte ble  
redusert eller forsvant helt ved justering for andre luft­
forurensningskomponenter (PM10, NO2, ozon) (10, 11). 
Den rådende oppfatning er at det ikke er tilstrekkelig 
bevis for at CO kan gi uavhengige hjerte-kareffekter 
som ikke skyldes en effekt av andre komponenter i 
bileksos.
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Sykehusinnleggelser på grunn av luftveissykdommer 
Sammenhenger mellom sykelighet på grunn av lunge- 
og luftveissykdommer og kortvarige variasjoner i 
CO-nivåer har blitt undersøkt i flere befolkningsstudier. 
Sykelighet måles som oftest som forverring av allerede 
eksisterende luftveissykdom. Nivåene av CO i de fleste 
studiene har vært forholdsvis lave, med et døgnmiddel 
på rundt 2 mg/m3. Studiene viste varierende resultater, 
hvor det i noen studier ble funnet en sammenheng 
mellom innleggelse for luftveissykdommer og 
CO-eksponering, mens andre studier ikke fant noen 
sammenheng [11-13]. I en del av studiene hvor det 
var positive sammenhenger var det korrigert for andre 
luftforurensningskomponenter. Som for hjerte-kar­
effekter er det likevel sannsynlig at CO bare er en  
indikator for annen luftforurensning (NO2, fine  
partikler, PM10, benzen og/eller flyktige organiske 
forbindelser. Videre er det ikke funnet biologiske  
mekanismer som kan gi en troverdig/plausibel  
forklaring på hvordan CO i konsentrasjoner som 
finnes i uteluft kan forsterke eller indusere luftveis­
sykdommer. I henhold til dette bør observasjoner 
som tyder på en sammenheng mellom CO og luftveis­
sykdommer behandles med forsiktighet.

Langtidseksponering

Mange befolkningsstudier tyder på en sammen­
heng mellom langvarig eksponering av mødre 
for luftforurensning og ulike effekter på foster (lav 
fødselsvekt, tidlig fødsel). Flere av disse studiene 
viser en positiv sammenheng med CO, selv etter 
justering for andre luftforurensningskomponenter. 
Det er likevel stor usikkerhet om disse studiene i 
tilstrekkelig grad tar hensyn til forstyrrende faktorer 
i risikoberegningene. Ytterligere studier med 
standardisert metodikk er derfor påkrevet, i tillegg 
til mer kunnskap om mekanismer, for å avgjøre om 
de tilsynelatende sammenhenger som observeres 
selv ved relativt lave CO-konsentrasjoner, er reelle. 

Effekter på fødselsvekt og for tidlig fødsel 
Et viktig spørsmål er om CO kan gi skadelige effekter 
på fosterutvikling og fødsel. Det er kjent at lav 
fødselsvekt kan være en viktig indikator på barns 
helsetilstand, og er assosiert med økt dødelighet og 
sykelighet. Lav fødselsvekt og for tidlige fødsler kan 
også være markører for utviklingsforstyrrelser. I to 
befolkningsstudier ble sammenheng mellom ekspo­
nering for CO og lav fødselsvekt observert i konsentra­
sjonsområder på henholdsvis 0,16-4 mg/m3 og over 
6 mg/m3 [14, 15].  Sammenhengen ble sterkere når 
flere luftforurensningskomponenter ble inkludert i 

analysen.  Flere senere studier har støttet opp om en 
positiv sammenheng mellom CO-eksponering under 
fosterutvikling og lav fødselsvekt, tidlig fødsel og økt 
barnedødelighet [16-23]. Andre studier har ikke vist 
tilsvarende sammenhenger [24-26]. Studiene som 
viser en sammenheng varierer med hensyn til hvilken 
periode av fosterutviklingen som synes mest følsom, 
men første og/eller spesielt siste tredjedel (trimester) 
av svangerskapet utpeker seg. Enkelte studier tyder på 
effekter av flere luftforurensningskomponenter i tillegg 
til CO [27, 28], men som for CO er det stor usikkerhet 
om i hvilken grad det er reelle årsakssammenhenger 
eller tilfeldige assosiasjoner. 

Woodruff og medarbeidere [29] skriver i en artikkel 
at selv om de fleste studier har funnet tilsynelatende 
sammenhenger mellom luftforurensning og fødsels­
utfall, er det stor variabilitet med hensyn til kompo­
nenter og fødselsparametere som er undersøkt. Det 
foreslås en mer standardisert tilnærming i befolknings­
studiene, i tillegg til flere dyrestudier for å få mer kunn­
skap om hvilke mekanismer som kan være involvert. 

Det er også foretatt studier av hvilken betydning 
CO-eksponering i fosterlivet og rett etter fødselen har 
for tidlig lungefunksjon. Det ble vist at eksponering i 
begge livsfasene for CO (i tillegg til PM10 og NO2) hadde 
en negativ effekt på lungefunksjon hos astmatiske 
barn senere (6-11 årsalderen) [30]. Eksponeringstids­
punktet syntes å være viktigere enn dosen.

Effekter på sentralnervesystemet og  
adferdsforstyrrelser 
Eksponering for svært høye konsentrasjoner av CO 
(ved forgiftningstilfeller) gir akutt hjerneskade [31]. 
Det er få befolkningsstudier som har undersøkt om 
slike effekter kan forekomme ved langvarige, mindre 
økninger av CO-konsentrasjoner i uteluft, men det er 
enkelte holdepunkter for at oppvekst i byområder med 
høy luftforurensning (som Mexico City) gir redusert 
vekst av hjernen og konsekvenser for den mentale 
utviklingen. Det er uklart hvilke luftforurensningskom­
ponenter som bidrar, men økte betennelsesreaksjoner 
kan være involvert. Dette retter mest oppmerksomhet 
mot komponenter som fine partikler, og ikke CO [32].  



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           31

2.4 Vurderinger og luftkvalitets­
kriterier for karbonmonoksid

2.4.1 Vurderinger foretatt av WHO 
I 2000 foretok WHO en gjennomgang av eksi­
sterende kunnskap om helseeffekter av CO. WHO 
beskriver i sin rapport at COHb-nivåene i blodet ikke 
skal overskride 2,5 % ved lett eller moderat mosjon. 
Dette var basert på at:

1) middelaldrende /eldre ikke-røykere med  
dokumentert/latent hjertesykdom skal beskyttes 
mot akutt hjertesvikt 

2) fostre i ikke-røykende mødre skal beskyttes

WHO foreslo følgende retningslinjer for  
CO-konsentrasjoner:

A. 100 mg/m3 (90 ppm) i 15 minutter

B. 60 mg/m3 (50 ppm) i 30 minutter

C. 30 mg/m3 (25 ppm) i 1 time

D. 10 mg/m3 (10 ppm) i 8 timer

2.4.2 Luftkvalitetskriterier 
I tidligere vurderinger (SFT-rapport 92:/16)  av Folke­
helseinstituttet og Miljødirektoratet (den gang SFT)  
ble det fremhevet at COHb-verdier på mellom 2 og 
3 % i blodet kan ha uheldige virkninger hos syke 
og sårbare individer. Etter den tid er det kommet 
mange befolkningsstudier som rapporterer mulige 
sammenhenger mellom kortvarig eksponering for 
lave CO-nivåer og forverring av hjerte-karlidelser 
og sykdommer i luftveiene. Etter gjennomgang 
av eksisterende litteratur er det vår vurdering at 
fastsettelsen av luftkvalitetskriteriene fremdeles 
må baseres på eksperimentelle studier på grunn av 
usikkerheten i befolkningsstudiene. Derfor benyttes 
den observerte sammenhengen mellom % COHb 
og kliniske effekter hos sårbare individer med fokus 
på forverring av hjerte-karsykdom. Dataene for slike 
sammenhenger er nå ytterligere styrket, med best 
dokumentasjon ved 5 % COHb. I fastsettelsen av 
luftkvalitetskriterier benyttes 3 % COHb og en usik­
kerhetsfaktor på 2, noe som vil gi 1,5 % COHb under 
lett fysisk aktivitet. Dette medfører at luftkvalitets­
kriteriene fra 1992 ikke endres. 

Det er i de senere år utført mange befolknings­
studier over lang tid av mulige sammenhenger 
mellom CO-eksponering og effekter på fosterutvikling 
og hjernen/adferdsforstyrrelser. Disse studiene 
kunne indikere en sammenheng mellom CO-ekspo­
nering og slike helseeffekter. Denne sammenhengen 

er imidlertid ikke godt nok underbygd og indikerer 
mest sannsynlig at CO fungerer som en markør for 
luftforurensning, og spesielt for utslipp fra biltrafikk. 
Det er derfor ikke grunnlag fra disse studiene til å 
innføre et luftkvalitetskriterium med midlingstid 
over lang tid (måneder/år).

På dette grunnlag er det fastsatt følgende  
luftkvalitetskriterier for CO:

- 80 mg/m3 i 15 minutter
- 25 mg/m3 i 1 time
- 10 mg/m3 i 8 timer
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3.1 Sammendrag

Mange metaller forekommer i luft, hovedsakelig 
bundet til svevestøv. De fleste av de aktuelle metal­
lene er kjent for å føre til helseskade i høye konsen­
trasjoner. Metallene arsen, kadmium, krom og nikkel 
regnes dessuten som kreftfremkallende i mennesker. 
På den annen side er flere av metallene, som jern, 
kobber, krom, mangan og sink, essensielle sporstoffer 
for kroppen. Det er uklart i hvilken grad metallene 
fører til helseskadelige effekter i konsentrasjoner som 
normalt finnes i uteluft. De fleste data tyder imidlertid 
på minimale effekter ved de konsentrasjoner som 
finnes i uteluft i Norge. Det mangler mye kunnskap om 
ulike metaller i kombinasjon kan gi samvirkeeffekter 
og eventuelt hvordan. Et sentralt spørsmål er om slike 
samvirkeeffekter kan bidra til å forklare den helse­
skadelige effekten av svevestøv. Dette blir omhandlet 
mer i et avsnitt under svevestøv (se kapittel 7).

Med unntak av yrkesmessig eksponering i metall­
industrien og i direkte omgivelser til slike bedrifter, 
eksponeres den generelle befolkningen først og 
fremst for metaller via mat og drikkevann. Til tross for 
at inntaket via inhalasjon ser ut til å være begrenset 
i forhold til andre inntaksveier, bør det nevnes at 
opptaket via lungene generelt sett er mer effektivt enn 
opptak via mage-tarmsystemet. Dessuten vil inhala­
sjon av metallholdig svevestøv også kunne forårsake 
lokale effekter i luftveiene, og ha betydning for den 
generelle befolkningen. Videre kan metaller som 
slippes ut i atmosfæren, spres over store områder, og 
ha et potensial for å kunne berøre en stor andel av 
befolkningen. Dette skjer først og fremst ved nedfall av 
metaller og opptak i mat og drikke.

Som for andre luftforurensningskomponenter regnes 
enkelte befolkningsgrupper som ekstra følsomme for 
eventuelle skadelige helseeffekter. For metaller omfatter 
disse gruppene barn, individer med nyresvikt, individer 
med luftveis– og hjerte-karsykdommer, eldre og røykere. 

Aluminium (Al), arsen (As), bly (Pb), kadmium (Cd), krom 
(Cr), kobber (Cu), jern (Fe), mangan (Mn), nikkel (Ni), 
vanadium (V) og sink (Zn) har blitt vurdert med hensyn til 
helseskadelige effekter, spesielt med tanke på inntak via 

inhalasjon. Anbefalte luftkvalitetskriterier for metallene 
er vist i tabell 3.1. Det er ikke satt luftkvalitetskriterier for 
aluminium, jern, kobber eller sink, da det er mangel på 
kunnskap om helseeffekter ved de konsentrasjonene som 
finnes i uteluft, samt at luftkvalitetskriteriene for svevestøv 
også vil beskytte mot helseeffekter av disse metallene.

Tabell 3.1. Luftkvalitetskriterier for metaller (årsmidler, 
unntatt vanadium).

Komponent Luftkvalitetskriterium

Arsen (As) 2 ng/m3

Bly (Pb) 0,1 µg/m3

Kadmium (Cd) 2,5 ng/m3

Krom (Cr VI) 0,1 ng/m3

Kvikksølv (Hg) 0,2 µg/m3

Mangan (Mn) 0,15 µg/m3

Nikkel (Ni) 10 ng/m3

Vanadium (V) 0,2 µg/m3 (døgnmiddel)

Basert på de målingene som hittil er utført i Norge, ser 
de fleste metallene i denne rapporten ut til å forekomme 
i konsentrasjoner under anbefalte luftkvalitetskriterier. 
Begrensningen i antall målestasjoner og målinger gjør at 
overskridelser enkelte steder allikevel ikke kan utelukkes.

3.2 Aluminium (Al)
 
Aluminium finnes hovedsakelig i jordskorpen i 
silikater og som oksid. Viktige kilder for aluminium 
i luft er utslipp fra industri, fra partikler frigjort ved 
jorderosjon og fra slitasje av veidekke. For den 
generelle befolkningen har imidlertid eksponering 
via mat mye større betydning enn via innånding. 
Studier av dyr og mennesker viser at aluminium 
kan gi irritasjon av luftveiene og effekter på nerve­
systemet, men i betydelig høyere konsentrasjoner 
enn det som den generelle befolkningen antage­
ligvis utsettes for. Mangel på kunnskap om ekspo­
neringsforhold og lite kunnskap om helseeffekter 
ved lave (relevante) konsentrasjoner har ført til at 
Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet ikke har 
fastsatt noe luftkvalitetskriterium for aluminium. 

Metaller
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3.2.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Aluminium finnes hovedsakelig i jordskorpen som 
aluminiumoksid (Al2O3). Løseligheten av aluminium­
salter (Al3+) er svært avhengig av pH, og aluminium 
vil være mer løselig ved lav (sur) pH. Ved sur nedbør 
kan derfor aluminium fra naturlige kilder (silikater, 
kryolitt, bauxitt) frigjøres. Dette kan føre til økte nivåer 
i drikkevann og mat. Aluminium i pulverform brukes 
blant annet i maling og som tilsetning i brensel. Videre 
brukes aluminiumhydroksid i farmasøytiske og kosme­
tiske produkter [1]. Utslipp fra industri kan lokalt føre til 
økte nivåer av aluminium i luften. Partikler bestående 
av aluminiumsilikater kan frigjøres ved jorderosjon 
og transporteres med vind. Dessuten forekommer 
aluminium i stein som brukes i veidekke [2], og finnes 
således i svevestøv, spesielt i grovfraksjonen [3, 4].

Luftforurensningsnivåer i Norge 
I EU-prosjektet RAIAP ble det blant annet målt 
aluminiumkonsentrasjoner i svevestøv som ble 
innsamlet i Oslo i perioden 2001-2002. Konsentra­
sjonen av aluminium i disse målingene lå på rundt  
5 μg/mg i finfraksjonen og på rundt 20 μg/mg i 
grovfraksjonen [3]. Dette skulle tilsvare ca 0,1 μg/m3. 
Prosjektet viste lignende konsentrasjonsnivåer i andre 
europeiske byer.   

Eksponering 
Aluminium kan tas opp via luftveiene ved inhalasjon, 
og oralt via mat og drikkevann. Folk flest eksponeres 
først og fremst via maten, mens drikkevannet samt 
lufteksponering bidrar lite. I industrien, hvor alumi­
nium blir produsert og brukt, kan derimot arbeidere 
eksponeres for relativt høye konsentrasjoner i luft. 
Eksponering via bruk av medikamenter med  
tilsetninger av aluminium kan overgå yrkesmessig 
eksponering. Opptaket av inhalert aluminium er  
estimert til 2 % av nivåene i luften, mens opptak som 
følge av oral eksponering via mat og drikkevann er 
estimert til å være 0,1-0,4 % av nivåene der [1]. Den 
gjennomsnittlige eksponeringen for aluminium er  
7-9 mg/dag via mat og 0,06 mg/dag via luft [1].

3.2.2 Helseeffekter 
Aluminium er et metall uten kjent essensiell biologisk 
funksjon i mennesker [5]. I blodet opptrer aluminium 
ofte bundet til transferrin, som er et transportprotein i 
blod. Mesteparten av kroppens innhold av aluminium 
finnes i beinvev (60 %), men betydelige mengder 
forekommer også i lunge (25 %). Aluminium skilles 
hovedsakelig ut via nyrene (mer enn 95 %). Avhengig 
av eksponeringsmåte kan halveringstiden (tiden det 
tar for at halvparten av stoffet er utskilt fra kroppen) 

variere fra timer til år. Aluminium i beinvev har en halv­
eringstid på flere år, mens annen type akkumulering 
(som i lunge) har betydelig lavere halveringstid  
(1 uke). Individer med nyreskader, samt nyfødte med 
lite utviklet blod-hjernebarriere og nyresystem, kan 
være mer mottagelige enn andre for skadelige effekter 
av aluminium.

Dyre- og cellekulturstudier 
Toksiske effekter av aluminium avhenger av  
eksponeringstiden, fysisk-kjemiske egenskaper av 
aluminium (pH, løselighet), eksponeringsmåten og 
fysiologisk status til den som eksponeres (for eksempel 
nyrefunksjon). Det er relativt tydelige indikasjoner 
på at høye konsentrasjoner av aluminium kan virke 
toksisk på nervesystemet. Selv om eksperimentelle 
studier indikerer at aluminium kan ha negative effekter 
på prosesser som regnes som sentrale, er det fore­
løpig ukjent hvordan aluminium kan forårsake skade 
på nervesystemet som helhet [5]. En rekke eksperi­
mentelle studier har belyst aluminiums rolle i utvik­
ling av Alzheimers sykdom, men det er ikke funnet 
noen klar sammenheng. Dessuten har flere studier 
rapportert økte nivåer av markører for oksidativt stress 
i dyr eksponert for aluminium [1]. Langvarig ekspo­
nering for høye konsentrasjoner av aluminium ser 
ut til å kunne skade beinbygningen. Eksponering for 
aluminium via inhalasjon har vist seg å kunne føre til 
endringer i lungevevet med lekkasje av proteiner og 
lipider, og instillasjon i lungene har vist seg å kunne 
føre til lokale økninger av bindevev. Basert på  
resultater fra dyreforsøk regnes imidlertid aluminium 
som et stoff med et relativt lavt potensial for å  
forårsake skadelige helseeffekter, siden effektene kun 
er observert ved meget høye konsentrasjoner [1].

Befolkningsstudier 
Det er funnet sammenhenger mellom yrkesmessig 
eksponering for aluminium i pulverform og fibrose 
(arrvevsdannelse) i lungene. Dessuten er det observert 
akutte plager som metallfeber, samt irritasjon i luft­
veier og øyne. For den generelle befolkningen er  
50 mg/m3 angitt som nedre grense for irritasjons­
effekter [1]. I industrien kan arbeidere bli eksponert 
for aluminiumsaerosoler gjennom svevestøv. Hos 
arbeidere i aluminiumsindustrien er det observert økt 
forekomst av astmalignende symptomer, men disse 
symptomene er blitt forbundet med eksponering for 
andre forbindelser enn aluminium, slik som fluorid og 
svoveldioksid. Aluminium settes også i sammenheng 
med allergiske reaksjoner, særlig ved yrkesekspo­
nering [6], men omfanget i den generelle befolkningen 
er ukjent. Det er funnet signifikante sammenhenger 
mellom enkelte symptomer i nervesystemet og 
yrkesmessig eksponering for aluminium, men studiene 
har en rekke metodologiske svakheter når det gjelder 
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beregninger av eksponeringen, som ofte representerer 
en blanding av aluminium og andre stoffer. Det er 
derfor usikkert om effekten som er beskrevet virkelig 
skyldes aluminiumseksponering eller om det er andre 
stoffer som har utløst helseskadene.

3.2.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Selv om det finnes en del holdepunkter for toksiske 
effekter av aluminium, spesielt i luftveissystemet og 
nervesystemet, er kunnskapen om eksponeringsfor­
holdene så ufullstendig at vi har valgt ikke å fastsette 
noen luftkvalitetskriterier for aluminium. De fleste stu­
diene tyder imidlertid på at høye konsentrasjoner av 
aluminium er nødvendig før å utløse helseeffekter, noe 
som vil tilsi at luftkvalitetskriteriene for svevestøv også 
vil beskytte mot helseeffekter av aluminium. Det å ikke 
fastsette egne lufkvalitetetskriterier for aluminium er i 
overensstemmelse med internasjonale vurderinger [7]. 

3.3 Arsen (As)
 
Arsen finnes i store deler av jordskorpen, men i 
relativt lave konsentrasjoner. I luft er det rappor­
tert bakgrunnsnivåer under 0,3 ng/m3. De viktigste 
kildene til arsen i luft er vulkanutbrudd, bakteriell 
nedbrytning av arsenforbindelser, impregnering 
av trevirke, tobakk og fossilt brensel som kull og 
olje. Arsen kan ha effekter på de fleste av kroppens 
organer, som luftveier, hud, hjerte-kar, mage-tarm, 
lever, nyre og nervesystemet. Det kan påvirke 
prosesser som utvikling og reproduksjon, samt ha 
immunologiske, gentoksiske og kreftfremkallende 
effekter. Den alvorligste effekten knyttet til arsen­
eksponering via luft er utvikling av lungekreft. 
Luftkvalitetskriterium for arsen er derfor fastsatt til 
2 ng/m3 som årsmiddelverdi.  

 
3.3.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Arsen (As) finnes i store deler av jordskorpen, men 
i lave konsentrasjoner. Det er klassifisert som et 
metalloid, det vil si at stoffet har metall- og ikke-metall­
egenskaper. Arsen finnes både i organisk og uorganisk 
form. Uorganisk arsen kan forekomme i ulike oksida­
sjonstrinn, som 5-verdig As (V) og 3-verdig As (III). Den 
vanligste uorganiske arsenforbindelsen i luft er arsen­
trioksid (As2O3), mens i vann, jord og mat finnes arsen­
forbindelser både i form av arsenat (AsO4

3-) og arsenitt 
(AsO2

-). Arsentrioksid i atmosfæren forekommer i form 
av partikler.  Kilder for arsenutslipp til luft er vulkan­

utbrudd, bakteriell nedbrytning av arsenforbindelser, 
impregnering brukt på trevirke, tobakk (sigarettrøyk) 
og fossilt brensel som kull og olje [8]. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Det er store variasjoner i konsentrasjonen av arsen i 
luft. Bakgrunnsnivåene lå tidligere opp mot 1 ng/m3 
i Norge, mens nivåene lå opp mot 30 ng/m3 i urbane 
områder i Europa og USA. Nivåene av arsen i luft er i 
dag reduserte som en følge av mindre bruk av kull til 
fyring og økt rensing av utslipp, og årsmiddelkonsen­
trasjonene er stort sett under luftkvalitetskriteriet  
som vist i figur 3.1. I 2012 var maksimum årsmiddel­
verdi 2,26 ng/m3 og ble målt i Kristiansand. Målinger 
utført i et område nær metallurgisk industri viste en 
gjennomsnittskonsentrasjon for arsen på 1,1 ng/m3. 
Bakgrunnsnivåene på stasjoner på Andøya, Birkenes 
og Svalbard lå på mellom 0,1 og 0,3 ng/m3. Norske 
myndigheter har vedtatt et mål om at vi kontinuerlig 
skal redusere utslipp og bruk av arsen i den hensikt 
å stanse bruk og utslipp innen 2020. I forurensnings­
forskriften kapittel 7 om lokal luftkvalitet, ble målset­
ningsverdien frem mot 2013 satt til en årsmiddel­
konsentrasjon på 6 ng/m3 for arsen.

Eksponering 
Arsen kan tas opp fra luft via luftveiene og oralt ved 
inntak av mat og vann som er kontaminert med arsen 
[9].  Den generelle befolkningen eksponeres for arsen 
hovedsakelig via inntak av kontaminert mat og drikke­
vann (0,13 til 0,56 µg/kg kroppsvekt/dag). Inntaket via 
luft utgjør i størrelsesorden en hundredel av inntaket 
via mat og vann. Eksponeringen for den generelle 
befolkningen via luft er avhengig av nærheten til 
utslippskilder (smelteverk, kullkraftverk) og bruk og 
behandling av arsenholdige produkter (impregnert 
trevirke, sprøytemidler). Det viser seg at små barn kan 
ha et økt opptak av arsen ved å spise arsenholdig jord. 
Arbeidere i industrien som produserer arsen og arsen­
holdige produkter kan eksponeres for relativt høye 
konsentrasjoner i luft.
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3.3.2 Helseeffekter

Arsen kan ha effekter på de fleste av kroppens organer, 
som hud, luftveier, hjerte-karsystemet, mage-tarm­
systemet, lever, nyre og nervesystemet. Det kan 
påvirke prosesser som utvikling og reproduksjon, samt 
ha immunologiske, gentoksiske og kreftfremkallende 
effekter [10]. Av de helseskadelige effektene forårsaket 
av arsen er utvikling av lungekreft den alvorligste [11]. 

Arsen kan foreligge både i organisk og uorganisk 
form, og toksisiteten av disse formene er ulik. De fleste 
tilfeller av human toksisitet er assosiert med uorga­
niske arsenforbindelser som av denne grunn regnes 
som mer toksiske enn organiske arsenforbindelser [10, 
12]. På bakgrunn av dette fokuseres det på uorganisk 
arsen i dette dokumentet. Toksisiteten til arsen varierer 
med de forskjellige oksidasjonstrinnene, og As (III) 
tenderer til å være mer toksisk enn As (V).

Arsenholdig svevestøv deponeres i luftveiene hvor 
mesteparten blir absorbert. Absorpsjonshastigheten er 
lavere for lite løselige arsenforbindelser som arsen­
sulfid og blyarsenat enn for løselige arsenforbindelser 
som arsenat og arsenitt. De tungtløselige arsenforbin­
delsene kan derfor forbli i lungene i lang tid. Eksperi­
menter indikerer at arsen absorbert fra lunge kan 
distribueres til hele kroppen og at nivåene er høyest i 
hud, hår og negler. Uorganisk arsen skilles ut via urin 
i løpet av noen få dager, men en liten mengde kan 
akkumuleres i kroppen i flere måneder [7].  

Dyrestudier 
De fleste laboratoriedyr er mindre følsomme for 
uorganisk arsen enn mennesker. Dette vanskeliggjør 
tolkningen av data fra dyreforsøk. Inhalasjon av høye 
konsentrasjoner uorganisk arsen førte imidlertid til 

irriterte luftveier, pusteproblemer, endringer i over­
flatelaget av celler i luftveiene og økt følsomhet for 
bakterieinfeksjoner i dyreforsøk. Økt følsomhet for 
infeksjoner er registrert ved lavere arsenkonsentrasjon 
enn andre helseeffekter. Eksponering av mus i 3 timer 
har vist effekt ved konsentrasjoner over 0,123 mg/m3 
uorganisk arsen [13]. Det er også funnet effekter på 
foster, slik som lavere fødselsvekt, misdannelser og 
fosterdød. Effektene er observert ved konsentrasjoner 
som også fører til toksisitet hos moren [7]. Det er 
rapportert effekter på nervesystemet etter inhalasjon 
av høye doser uorganisk arsen. Det ble ikke funnet økt 
forekomst av kreft i voksne dyr etter inhalasjon, men 
flere studier viser at uorganisk arsen kan forårsake 
kreft i avkom fra mus eksponert i svangerskapet. Både 
arsenitt og arsenat kan øke forekomst av lungekreft 
ifølge studier hvor uorganisk arsen er tilsatt direkte til 
luftveiene (instillert) hos hamster [7].  

For organiske arsenforbindelser er det lite toksisi­
tetsdata etter inhalasjon, og kritiske effekter har ikke 
blitt identifisert. Mangel på egnede langtidsstudier 
gjør at det ikke er etablert noe nedre risikonivå ved 
inhalasjon verken av uorganiske eller organiske arsen­
forbindelser [7]. 

Befolkningsstudier 
Eksponerte arbeidere har ofte rapportert irritasjon av 
slimhinner i nese og svelg ved eksponering for konsen­
trasjoner på 0,613 mg As/m3 og høyere. Økt dødelighet 
som en følge av luftveissykdommer er rapportert i 
studier av arsen-eksponerte arbeidere, men det er 
ikke klart om effektene i respirasjonssystemet skyldes 
direkte effekter av arsen på respirasjonsvevet, gene­
relle effekter av partikler i lunger eller effekt av arsen 
på blodkar i lungene. Noen befolkningsstudier indi­
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Figur 3.1. Årsmiddelkonsentrasjon av arsen målt fra 2009 til 2012. Andøya, Birkenes og Zeppelinfjellet måler bakgrunns­
nivåene av arsen. Grønn linje viser gjeldende luftkvalitetskriterium. Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013
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kerer at inhalasjon av uorganisk arsen kan forårsake 
effekter på hjerte-karsystemet. Slike effekter er velkjent 
ved inntak via mage-tarmkanalen. Også hudfor­
andringer, som mørkere flekker og vortedannelser, 
er rapportert hos arbeidere. Videre kan langvarig 
eksponering for arsen i arbeidsmiljøet føre til effekter 
på nervesystemet. Noen studier har også rapportert en 
sammenheng mellom eksponering for arsen og redu­
sert intellektuell utvikling hos barn [14], men meka­
nismene for disse effektene av arsen er ukjente. Det er 
observert effekter på fosterutvikling i flere arbeidsmil­
jøstudier og i studier av det ytre miljø, hvor det har blitt 
observert en svak sammenheng mellom slike effekter 
og eksponering i nærheten av smelteverk. 

Lungekreft regnes som den alvorligste helseskadelige 
effekten av arsen. Flere studier i arbeidsmiljø viser en 
sammenheng mellom lungekreft og eksponering for 
uorganiske arsenforbindelser, hovedsakelig arsentriok­
sidstøv [11]. Noen studier har også vist at befolkningen 
bosatt nær utslippskilder av uorganisk arsen, som 
smelteverk, har moderat forhøyet risiko for lungekreft 
[11]. Langtidseksponering for 0,07 mg As/m3 er asso­
siert med økt forekomst av lungekreft, mens ved lavere 
eksponeringer er sammenhengen mindre klar [14].

3.3.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
”International Agency for Research on Cancer” (IARC) 
har klassifisert arsen som gruppe 1 karsinogen, det vil 
si at det finnes tilstrekkelig bevis for at stoffet er kreft­
fremkallende for mennesker.

I EUs 4. datterdirektiv om luftkvalitet ble det for arsen 
spesifisert en målsettingsverdi på 6 ng/m3 [15]. I Norge 
skal denne verdien nåes innen 2013 [16].

WHO har estimert en livstidskreftrisiko for arsen på 1,5 
tilfeller per 1000 innbyggere ved eksponering for en 
luftkonsentrasjon på 1 µg/m3. Dette tilsier at livstids­
kreftrisiko er 1 tilfelle per 100 000 ved en luftkonsen­
trasjon på 6,6 ng/m3.

Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har fastsatt 
luftkvalitetskriterium for arsen på 2 ng/m3 som årsmid­
delverdi. Denne eksponeringen tilsvarer en risiko på 
ett lungekrefttilfelle i en befolkning på 330 000 ved 
livslang eksponering. 

3.4 Bly (Pb)
 
Bly er et tungmetall som forekommer både i 
uorganisk og organisk form. Blytilsetning i bensin 
var tidligere den dominerende kilden for bly i luft. I 
dag er blynivåene i luft svært lave på grunn av inn­
føring av blyfri bensin. Bakgrunnsnivåene i Norge i 
dag ligger under 2 ng/m3 som årsmiddel. 
Bly forstyrrer enzymsystemer i kroppen; dette gjør 
at bly kan gi effekter på mange ulike organsystemer. 
De viktigste effektene er forstyrrelser av blod­
dannelsen, effekter på nervesystemet (innlæring, 
hukommelse, konsentrasjonsevne, reaksjonsevne), 
nyrefunksjonen, og hjerte-karsystemet. Disse  
effektene inntrer først ved blykonsentrasjoner som 
er langt høyere enn det som forekommer i uteluft 
i Norge i dag. Luftkvalitetskriterium for bly er fast­
satt til 0,1 µg/m3 som årsmiddel. 

3.4.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Bly (Pb) er et bløtt tungmetall som forekommer både 
i uorganisk og organisk form i luft.  Metallet har ingen 
kjent biologisk funksjon og betraktes som et nevro­
toksin [5]. På grunn av blytilsetning i bensinen var 
trafikk tidligere en dominerende kilde for bly i luft. 
Innføring av blyfri bensin har imidlertid ført til en stor 
reduksjon av blyutslippene til luft (figur 3.2). I tillegg 
slippes bly ut fra industrien. Andre potensielle kilder 
for blyforurensning omfatter blant annet leketøy, 
kosmetikk, ammunisjon, gammel maling, farget glass 
og vann [17]. 

	
  
Figur 3.2.  Reduksjon i blyutslipp fra biltrafikk i Norge, 1975-
97. Data fra Norsk petroleumsinstitutt. Figuren er hentet fra 
rapport NILU OR 69/98.
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Luftforurensningsnivåer i Norge 
Den naturlige bakgrunnen for bly i luft hadde i 2010 
en konsentrasjon på under 0,6 ng/m3 på Andøya og 
Zeppelinfjellet, og under 2 ng/m3 på Birkenes (se  
figur 3.3). Grenseverdien i forurensingsforskriften 
kapittel 7 er 0,5 µg/m3.

 Ved målinger utført ved et område nær et smelteverk 
er det beregnet en gjennomsnittskonsentrasjon for 
bly på 170 ng/m3. Den prosentvise andelen av bly i 
svevestøvet ved disse målingene var også høyere enn 
andelen i svevestøv samlet inn i et trafikkert område i 
Oslo i 2001-2002, konsentrasjonen av bly i svevestøvet 
lå rundt 290 ng/mg i finfraksjonen og på rundt  
250 ng/mg i grovfraksjonen [3]. Dette skulle tilsvare et 
blynivå på ca 2 ng/ m3. Generelt sett var nivåene målt i 
Oslo lavere eller tilsvarende nivåene målt i svevestøvet 
i andre europeiske byer. Målinger utført i europeiske 
byer viser at særlig finfraksjonen av svevestøv fortsatt 
inneholder noe bly [3, 4]. 

Eksponering 
Mennesker eksponeres for bly via mat og drikkevann 
(blyholdig servise, rør, tanker, kontaminerte grønn­
saker), jord og luft (utslipp fra smelteverk og produk­
sjon og bruk av blyholdige produkter). Mesteparten av 
bly i uteluft er bundet til partikler, hovedsakelig under 
1 µm i størrelse. Ved yrkesrelatert blyeksponering 
regnes inhalasjon som den viktigste eksponerings­
veien, mens eksponeringen for den generelle befolk­
ningen nå først og fremst regnes å skje via mage-tarm­
systemet [17].  Den gradvise reduksjonen i bruken av 
blyholdig bensin har redusert eksponering for bly fra 
trafikk kraftig [18].

3.4 2 Helseeffekter
Det er rapportert en rekke helseskadelige effekter som 
følge av blyeksponering. Disse inkluderer forstyrrelser i 
bloddannelse, nervesystemet, nyrene og reproduksjon, 
samt hjerte-kar-, hepatiske, endokrine og gastro­
intestinale effekter. Toksisiteten av bly kan forklares 
med forstyrrelse av forskjellige enzymsystemer. Bly 
inaktiverer disse enzymene ved å binde til viktige 
grupper på det katalytiske setet (SH-grupper) eller ved 
å fortrenge andre essensielle metallioner. En viktig 
effekt som brukes som markør for blyeffekter er  
forstyrrelse av heme-biosyntesen [8].

Mesteparten av bly som er deponert i luftveiene 
absorberes over i blodet og når ulike organer. Hos 
voksne finnes mesteparten av bly i beinvev. Halverings­
tiden i blod ligger mellom 20 og 40 dager, mens i 
beinvev er halveringstiden på flere år. Det er usikkert i 
hvilken grad bly fra beinvev kan mobiliseres ved ulike 
sykdommer og fysiologiske tilstander. Bly skilles ut i fra 
kroppen via nyrer og galle [19].

Barn regnes som spesielt følsomme når det gjelder 
helseeffekter av bly. De har et større opptak av bly 
sammenlignet med voksne [5], og kan i tillegg ha 
en økt eksponering for bly som følge av spising av 
blyholdige malingsflak, husstøv og jord (utforsking av 
omgivelsene etter hånd-munn-metoden). Eksponering 
av foster og nyfødte kan være spesielt skadelig på 
grunn av en mindre utviklet blod-hjernebarriere, og at 
en større andel av blymengden vil kunne nå hjernen. 
Det er også indikasjoner på at mangel på jern, sink og 
kalsium kan føre til økt tilbakeholdelse/akkumulering 
av bly i kroppen.  

Dyrestudier 
Forstyrrelse av bloddannelsen etter blyeksponering 
er den effekten som opptrer ved lavest konsentrasjon 
[11]. Dyrestudier indikerer også at bly kan ha nega­
tive effekter på prosesser som regnes som sentrale i 
nervesystemet [5]. Blyeksponering av moren gjennom 
foret rundt fødselen er vist å påvirke nervesystemet til 
avkom med effekter på evnen til innlæring og hukom­
melse. Denne effekten ser ut til å vedvare i voksen 
alder. Eksponering for høye doser av bly via mat ser ut 
til å være kreftfremkallende i nyrene hos rotter [11]. 

Befolkningsstudier 
Ved langtidseksponering for lave konsentrasjoner av 
bly er det rapportert sammenhenger med effekter på 
bloddannelsen, nervesystemet, blodtrykk og hjerte-
karsystemet og på nyrefunksjon [8]. I befolknings­
studier er det vist sammenheng mellom konsentra­
sjonen av bly i blod og forstyrrelser i aktiveringen av 
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Figur 3.3. Årsmiddelkonsentrasjon av bly målt ved bak­
grunnsstasjonene Birkenes, Andøya og Zeppelinfjellet i 
2010. Konsentrasjonene ved disse målestasjonene ligger 
langt under luftkvalitetskriterium på 0,1 µg/m3 (årsmid­
del). Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning av lang­
transportert forurenset luft og nedbør.
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enzymer som er sentrale i dannelsen av blod og røde 
blodceller. Dette er funnet både ved yrkeseksponering 
for bly, og hos voksne og barn i den generelle  
befolkningen. Effekter på nervesystemet, i form av 
nedsatt innlæring, hukommelse, konsentrasjon og 
reaksjonsevne, er også rapportert som følge av yrkes­
messig eksponering. Barn er funnet å være spesielt 
følsomme for effekter av bly på nervesystemet, særlig 
ved eksponering før og rett etter fødsel. Selv ved 
blodkonsentrasjoner under 100 µg/l er det rapportert 
effekter hos barn [5]. Det er også funnet assosiasjoner 
mellom forhøyede nivåer av bly i blod og hjerte-kar­
effekter, mens en annen studie setter spørsmålstegn 
ved rollen til bly som årsak for de observerte effektene 
(WHO 2000). Nyere befolkningsstudier indikerer en 
økt risiko for både total dødelighet og dødelighet 
knyttet til hjerte-karsystemet, økt blodtrykk og tilfeller 
av hjerte-karsykdom ved forhøyde nivåer av bly i blod 
og/eller bein [20]. Det er også funnet sammenhenger 
mellom bly i blod (rundt 100 µg/l) og tidlige markører 
for nyreeffekter [8]. Det er utilstrekkelig bevis for kreft­
fremkallende effekter av bly på mennesker [8]. 

3.4.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
WHOs rapport fra 2000 diskuterer relasjonen mel­
lom konsentrasjonen av bly i blod og helseeffekter. Et 
kritisk nivå for bly i blod på 100 µg/l er foreslått. Det 
er beregnet at nivåer i luften på 1 µg bly/m3 bidrar til 
50 µg/l i blodet. I tillegg kommer eksponeringen via 
mat og drikke. WHO har ikke foreslått noen retnings­
linjeverdi, men anbefaler 0,5 µg/m3 som årsmiddel. I 
Europa-parlamentets og Rådets direktiv 2008/50/EC 
om luftkvaliteten og renere luft i Europa oppgis en 
grenseverdi for bly på 0,5 µg/m3 som årsmiddel [21].

Konsentrasjonen av bly i luft er betydelig redusert i 
de siste ti-årene og er nå svært lav, men det har også 
kommet studier som indikerer effekter av bly ved 
lavere nivåer enn tidligere antatt. Foster og spedbarn 
synes å være særlig følsomme for effekter av bly på 
nervesystemet. Blodkonsentrasjon mellom 50 og  
100 µg/l bly har vist å gi effekter hos barn, noe som 
skulle tilsvare luftkonsentrasjon mellom 1 og 2 µg 
bly/m3. Dette brukes som det nedre nivået som gir 
skadelig effekt (LOAEL), og denne verdien må deles på 
en usikkerhetsfaktor på 10 (3 for bruk av LOAEL i stedet 
for NOAEL og 3,16 for interindividuelle forskjeller i 
farmakodynamikk). Ut fra dette er et luftkvalitets­
kriterium på 0,1 µg/m3 bly fastsatt som årsmiddel.

3.5 Jern (Fe)
 
Jern er et vanlig metall i jordskorpen, og foreligger 
oftest som oksider. I uteluft kan jern forekomme 
i svevestøv fra industri og fra slitasje av veidekke 
og bremser. Jern er et essensielt sporstoff, og 
kroppen trenger å få tilført en viss mengde hver 
dag, men for høye konsentrasjoner av jern kan 
gi uønskede helseeffekter. Opptak via luftveiene 
bidrar lite til effektene av jern i kroppen. Dette 
utelukker imidlertid ikke at jern kan ha uønskede 
effekter lokalt i luftveissystemet. Jern kan inngå i 
reduksjons-oksidasjonsreaksjoner i cellene, som 
kan føre til dannelsen av reaktive oksygenforbind­
elser. Dette kan utløse betennelsesreaksjoner, 
samt skader i celler og vev. Selv om jern ofte utgjør 
en forholdsvis stor andel av metaller i svevestøv, 
er det svake/usikre holdepunkter for at jern kan gi 
negative helseeffekter ved eksponering i uteluft. 
Det er imidlertid mulig at jern sammen med andre 
metaller kan bidra til helseskade. Ut fra en samlet 
vurdering er det ikke aktuelt å fastsette luftkvali­
tetskriterium for jern. 
 

3.5.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Jern er det fjerde mest vanlige metallet i jordskorpen. 
Som oftest vil jern foreligge i ulike oksidasjonstrinn, 
både som 2- og 3-verdig jern. Det finnes i mange 
forskjellige, uorganiske forbindelser som magnetitter, 
karbonater, sulfider, klorider og karbonyler. Den 
vanligste forbindelsen er Fe2O3. Jern brukes i en rekke 
forskjellige produkter fra armering av bygninger til 
jern-baserte pigmenter i farmasøytiske produkter. 
Trafikk kan generere jernholdig støv ved slitasje av 
veidekke med jernholdige mineraler (eks. mylonitt og 
basalt), og jern kan frigjøres ved slitasje fra bremsene. 
Nær smelteverksindustri kan det være forhøyete nivåer 
av jern. Høye nivåer av jern er funnet i grovfraksjonen 
av svevestøv samlet inn i nærheten av togstasjoner. 
Det kan tyde på at togtrafikk kan være en viktig kilde 
for jern i luften på slike steder [4]. Dette støttes av at 
jerninnholdet i PM10-partikler fra tunnelbanen i  
Stockholm ble målt til nesten 40 % av partikkelmassen [22].  

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Det foreligger ikke systematiske målinger av jern i 
uteluft. Målinger (over lengre tid) av jerninnholdet i 
svevestøv i nærheten av metallindustri (Mo i Rana) 
viser konsentrasjoner mellom 1,5 og 4 μg Fe/m3. I disse 
analysene er kun prøver inkludert der nivåene over­
skred 150 μg PM10/m3 i timesmiddel eller  
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50 μg/m3 i døgnmiddel. Gjennomsnittene for alle 
dager antas derfor å ligge en del lavere. Ifølge målinger 
utført i EU-prosjektet RAIAP (uker-måneder) lå konsen­
trasjonen av jern i svevestøv fra Oslo ved forskjellige 
årstider i perioden 2001-2002 på rundt 14 μg/mg i 
finfraksjonen, og på rundt 45 μg/mg i grovfraksjonen 
[3], noe som ville tilsi noe lavere jernnivå enn i Mo i 
Rana. Generelt sett var nivåene av jern i begge frak­
sjonene fra Oslo litt høyere enn nivåene som ble målt i 
svevestøvet i andre europeiske byer. Konsentrasjonen 
av jern i støvet fra tunnelbaner ligger vesentlig høyere, 
rundt 80 μg/m3 ved en støvkonsentrasjon på 200 μg/m3.

Eksponering 
Mennesker eksponeres for jern i både mat, vann og 
luft. Det meste av jerninntaket kommer fra maten. 
Anbefalt inntak er 9 til 15 mg/døgn for voksne. 
Gjennomsnittlig inntak beregnet i Den norske mor og 
barn-undersøkelsen synes å ligge noe lavere enn 9 mg. 
Inntaket via luft ligger i størrelsesorden på 1 % i  
gjennomsnitt av totalinntaket, men kan gi høyere 
andeler i spesielle områder og/eller under ugunstige 
meteorologiske forhold. Imidlertid vil inntak av jern via 
inhalasjon være bestemmende for jernnivået i luftveis­
systemet, og dermed for eventuelle uønskede effekter der. 

3.5.2 Helseeffekter 
Kroppen til voksne menn og kvinner har en jern­
konsentrasjon på henholdsvis 55 og 45 mg jern 
per kilo kroppsvekt. Kroppen har en rekke kontroll­
mekanismer for å sikre riktig opptak av jern [23]. Jern 
har mange biologiske funksjoner, er viktig for vekst og 
overlevelse, og er til stede i nesten alle kroppens celler. 
En vesentlig del av cellulært jern er knyttet til proteiner i 
form av hemokomplekser. De hyppigst forekommende 
hemoproteinene er hemoglobin og myoglobin, som 
fungerer som bærere av oksygen. Kroppen har utviklet 
spesialiserte mekanismer og molekyler for opptak, 
transport og lagring av løsbart jern i en ikke-giftig form. 
Jern endrer lett oksidasjonstrinn og danner komplekser 
med oksygen. Slike komplekser inngår i lagring og 
transport av oksygen innen alle oksygenkrevende  
organismer. Jern kan bindes til spesielle lagringsproteiner 
(ferritin) i celler og vil da ikke være reaktivt [24].

Siden opptaket av jern gjennom innånding er så lite 
sammenlignet med opptak via mat, vil denne ekspo­
neringsveien i liten grad bidra til jernnivået i kroppen. 
De vanligste formene for jern, Fe2O3 og Fe3O4, finnes 
i partiklene i luften, og er forholdsvis lite løselige i 
lungevæsken. Slike partikler vil derfor sannsynligvis bli 
tatt opp i spiseceller (makrofager), betennelsesceller 
(neutrofile) og epitelceller [25]. Dersom partiklene tas 
opp av lungeceller kan de løses opp der [26]. Evnen 
til å fjerne løselig jern fra luftveiene varierer med 

mengden av et spesifikt transportprotein i lungeepi­
telet, og hemmet borttransport av metallet kan føre 
til skader i lungene [27]. Det er vist at lungeepitel har 
en opptaksmekanisme for to-verdige metallioner [27, 
28], som fører til at løselig jern raskt overføres til blod 
og transporteres til andre organer. Dette påvirkes 
imidlertid av den til enhver tid foreliggende jernstatus 
[29]. Undersøkelser på friske mennesker viser også at 
inhalerte jernoksidpartikler kan påvirke epitelbarrieren 
slik at den blir mer gjennomtrengelig. Det kan derfor 
tenkes at flere partikler kan nå blodbanen uten at de 
må løses opp [30]. For høye konsentrasjoner av jern 
kan gi uønskede helseeffekter.

Eksperimentelle studier 
Dette dokumentet har fokusert på jernoksidpartikler/
jern i svevestøvet (se for øvrig også kapitlet om 
svevestøv). Jernpartikler eller løselig jern vil kunne 
inngå i dannelse av reaktive oksygenforbindelser i 
celler, noe som kan føre til betennelsesreaksjoner og 
skade av celler og vev. Det er vist at makrofager som 
ble eksponert for konsentrerte bypartikler (CAPs) med 
høyt innehold av jern, hadde redusert evne til å ta 
opp bakterier og drepe dem. Dersom jern i partiklene 
ble gjort utilgjengelig for makrofagene, forsvant 
effekten på bakterieopptaket. Dette kan tyde på at jern 
i partikler kan påvirke hvor effektive forsvarscellene 
i lungene er til å hindre infeksjoner [31]. Tilsvarende 
effekter ble funnet med partikler fra et område med et 
stort jernverk (Utah valley, USA) [32]. Både kullforbren­
ningspartikler og ”Utah valley partikler” har blitt vist 
å indusere frigjøring av betennelsesstoffer fra lunge­
celler [33-35], og det var den metallholdige fraksjonen 
av partiklene som utløste effekt. Disse resultatene ble 
stort sett bekreftet i dyreforsøk [36]. Selv om disse 
studiene tyder på at metaller spiller en viktig rolle, er 
det sannsynlig at andre metaller enn jern også bidrar 
til effektene.

Partikler fra en tunnelbane i Stockholm som inne­
holder mye magnetitt (Fe3O4), er vist å gi skader 
på DNA, det vil si at partiklene er gentoksiske. Den 
gentoksiske effekten fra tunnelbane-partiklene er 
langt større enn effekten av partikler fra veitrafikk. 
Effekten syntes ikke å være avhengig av løselig jern. 
Den større gentoksiske effekten kunne imidlertid ikke 
forklares ved andelen magnetitt eller andre para­
metere, men antas å skyldes spesielt reaktive overflater 
på partiklene [37]. Jern og andre metaller kan bidra 
til den reaktive overflaten. I noen studier har man 
funnet interaksjoner mellom jern og andre partikkel­
komponenter som er kjemisk veldig forskjellige. Ultra­
fint karbon og løselig jern ser ut til å forsterke hverandres 
effekter både når det gjelder dannelse av reaktive 
oksygenforbindelser i cellefritt system og målt som 
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betennelsesreaksjoner i dyr [38]. Både gentoksisitet i 
cellekultur og evnen til å utløse celledød i rottelunge 
(apoptose) forsterkes når celler/dyr eksponeres for 
jernoksidpartikler dekket med benzo(a)pyren [39, 40]. 
Andre metaller kan også påvirke effekten av jern, enten 
ved å øke mengden protein som binder jern, eller ved 
å fortrenge jern fra lagringsproteiner, slik at mulige 
skadevirkninger av metallene blir henholdsvis mindre 
eller større [29, 41].

Jernoksidpartikler er også vist å øke frigjøringen av 
ulike vekstfaktorer som kan fremme cellevekst og 
bindevevsdannelse i luftveiene hos rotter [42].  Slike 
partikler syntes derimot ikke å påvirke ulike hjerte-
kareffekter hos hunder [43]. Andre studier tyder 
imidlertid på at jernpartikler i nanostørrelse har større 
påvirkning på hjerte-karsystemet enn større partikler 
[44]. Lay og medarbeidere [25] fant at jernoksid­
partikler forårsaket en betennelsesreaksjon i lunge hos 
friske personer, og en sammenheng med løselig jern er 
foreslått. 

Befolkningsstudier 
Inhalering av jernoksider i røyk og støv hos arbeidere i 
metallindustri kan resultere i akkumulering av jernpar­
tikler i lungene. Dette kan gi utslag som på røntgen 
ligner på silikose. Slike effekter er observert for gruve­
arbeidere, jern- og stålarbeidere og sveisere. Personer 
som har vært utsatt for høye konsentrasjoner av jern i 
industrien hadde i noen studier en forhøyet risiko for å 
utvikle kreft i strupehodet, bronkiene og lungene [45, 
46], mens andre studier ikke viser slike sammenhenger 
[47, 48]. 

3.5.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
”International Agency for Research on Cancer” (IARC) 
har vurdert at epidemiologiske studier bare gir begren­
sete holdepunkter for at noen typer eksponering i 
jern- og stålverk kan være kreftfremkallende og føre til 
lungekreft hos mennesker. Data som indikerer at slik 
eksponering kan føre til kreft i mage-tarmsystemet 
eller andre organer er ikke nok til å klassifisere jern 
som kreftfremkallende. Flere andre enkeltstoffer som 
er funnet i høye konsentrasjoner i luftprøver i smelte­
verksindustrien er klassifisert som kreftfremkallende. 
Den samlete vurdering tilsier da at de komponenter 
som man eksponeres for i smelteverksindustrien 
sannsynligvis er kreftfremkallende for mennesker. Det 
foreligger ikke tilsvarende vurderinger fra WHO eller 
EPA.

Jern/jernholdige partikler i luft bidrar svært lite til 
nivåene av jern i kroppen. Selv om metaller kan være 
viktige for helseeffekter utløst av partikler i uteluft, og 
jern ofte utgjør en forholdsvis stor andel av metallene, 

er det svake/usikre holdepunkter for at jern har betyd­
ning for helseeffekter ved eksponering i uteluft. Det er 
imidlertid mulig at jern sammen med andre metaller 
kan bidra til helseskade. Kunnskapen om dette er 
mangelfull. 

Vår samlete vurdering er at jerneksponering i uteluft er 
langt lavere enn de konsentrasjoner som kan gi helse­
skadelige effekter, og derfor synes det ikke aktuelt å 
fastsette noe luftkvalitetskriterium for jern. Dessuten 
er luftkvalitetskriteriene for svevestøv satt så lavt at de 
også vil beskytte mot eventuelle helseskader av jern 
(se kapittel 7).

3.6 Kadmium (Cd) 

Kadmium er et relativt sjeldent grunnstoff. I atmo­
sfæren forekommer kadmium bundet til partikler i 
størrelsesområdet 0,1-1 µm. Kadmium slippes i  
hovedsak ut i atmosfæren som elementært kadmium 
og kadmiumoksid. Luftnivåene av kadmium bidrar 
betydelig til nivåene i jordsmonn. Luftnivåene av 
kadmium i Norge synes å ligge under 0,5 ng/m3 
som årsmiddel. Eksponering for kadmium kan skje 
via inhalasjon av svevestøv og tobakksrøyk, samt 
via mat og drikkevann. Tobakksrøyk og mat er de 
viktigste kildene. Ved inhalasjon kan kadmium ha 
effekter på luftveissystemet, og ved langtidsekspo­
nering er det vist sammenheng med lungekreft. 
Nyre regnes også for et kritisk organ ved kadmium­
eksponering. Selv om direkte inhalasjon av  
kadmium i uteluft ikke bidrar til helseeffekter, 
vil nedfall av kadmium til jord kunne medføre økt 
helserisiko via opphopning i næringsmidler.  
Nivåene i luften bør derfor holdes så lave som mulig. 
Det er derfor fastsatt et luftkvalitetskriterium for 
kadmium på 2,5 ng/m3 som årsmiddel. 

3.6.1  Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Kadmium er et relativt sjeldent grunnstoff som fore­
kommer i naturen hovedsakelig i lave konsentrasjoner, 
gjerne sammen med sink og sinkmineraler. Kadmium 
brukes som korrosjonsbeskyttelse av andre metaller, 
særlig jern og stål (Nordic Council of Ministers 2003). 

I atmosfæren forekommer kadmium bundet til  
partikler, spesielt partikler i størrelsesområdet  
0,5-1 µm, men også til mindre partikler med en  
størrelse rundt 0,1 µm [8]). Kadmium slippes ut i 
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atmosfæren hovedsakelig som elementært kadmium 
og kadmiumoksid, og fra noen kilder også som  
kadmiumsulfid (kullforbrenning og metallproduksjon) 
eller kadmiumklorid. Tilførsel av kadmium til jords­
monn kan skje gjennom nedfall av (langtransporterte) 
luftforurensninger og ved bruk av fosforholdig kunst­
gjødsel. Dette kan bidra til en relativt høy akkumule­
ring av kadmium i det øverste jordlaget [8]. Studier av 
kadmiumbalansen i dette jordlaget indikerer at  
avsetning av kadmium fremdeles er høyere enn  
utskillelsen fra jordlaget. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Årsgjennomsnittet i Nord-Europa varierer mye, fra 0,1 
ng/m3 i Nord-Norge til 1-20 ng/m3 i urbane områder, 
samt industriområder [8]. I nærheten av utslippskilder 
kan nivåene nå helt opp til 100 ng/m3. Tendensen er 
imidlertid at kadmiumnivåene i luften synker.  

Ut i fra målinger av svevestøv nær et smelteverk i 
Norge ble det beregnet en gjennomsnittskonsentra­
sjon for kadmium på 2,3 ng/m3 [49]. Den prosent­
vise andelen av kadmium i svevestøvet ved disse 
målingene var høyere enn andelen i svevestøv samlet 
inn i et trafikkert område i Oslo [3].  Målinger utført ved 
industrinære målestasjoner og bakgrunnsstasjoner, 
viser årsmiddelverdier langt under gjeldende  
luftkvalitetskriterium for kadmium (se figur 3.4). 

Eksponering 
Eksponering for kadmium kan skje via inhalasjon av 
svevestøv og tobakksrøyk, samt via mat og drikke­
vann [8]. Tobakksrøyk og mat er de viktigste kildene 
for kadmiumeksponering. Luftbåren kadmium bidrar 
lite direkte til human eksponering. Imidlertid kan 
husstøv bidra noe til eksponeringen, spesielt hos barn, 

i områder med kontaminert jord. Kadmium i luft kan 
avsettes i jord, bli tatt opp av plantene, og dermed gi 
høyere eksponeringer via maten.  Det er viktig å sikre 
at utslipp av kadmium til luft, samt kadmium i  
gjødselprodukter, ikke fører til økte nivåer av kadmium 
i matjord.

Daglig inntak av kadmium via lungene er beregnet til 
0,03-0,06 µg i byer og industriområder. Befolkningen 
i Europa antas å bli eksponert for cirka 1 µg via mat. 
Røyking av en pakke sigaretter fører til en eksponering 
på rundt 1,4 µg kadmium. Til tross for reduserte kadmi­
umutslipp, har nivåene i kroppen hos ikke-røykere 
holdt seg konstant det siste ti-året [8]. 

3.6.2 Helseeffekter 
Kadmium har ingen kjent biologisk funksjon i dyr 
eller mennesker, men kan erstatte/etterligne andre 
2-verdige metaller som er essensielle for mange  
biologiske funksjoner. Kadmium kan krysse mange 
typer biologiske membraner ved hjelp av forskjellige 
mekanismer (for eksempel via metall-transportører 
i cellemembranen) og kan tas opp i kroppen via 
mage-tarmkanalen og via luftveiene. Absorpsjon av 
kadmium fra mat er relativt lav, bare 3-5 % av  
kadmiumet i maten vil bli tatt opp [50]. Opptaket 
ved inhalasjon er høyere, da vil ca 50 % av mengden 
absorberes. Kadmium skilles meget langsomt ut, og 
det tar 20-30 år før halvparten er skilt ut. Det betyr at vi 
gjennom hele livet vil få en oppbygning av kadmium­
nivåene i kroppen. Hvordan kadmium tas opp, fordeles 
og bindes i kroppen er avhengig av mange faktorer 
som næringsstatus (jernlager), antall tidligere  
graviditeter, og generell helsestatus. 

Figur 3.4. Årsmiddelkonsentrasjon av kadmium 2009-2012. Grønn linje viser luftkvalitetskriterium for 
kadmium. Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013
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Kadmium bindes til ulike grupper i proteiner (tiol- 
og sulfhydrylgrupper). Via denne mekanismen kan 
ulike enzymer og strukturelle proteiner inaktiveres 
i celler, og dermed kan celler og vev påføres skade. 
Forstyrrelse av kalsium-, sink- og jernbalansen er også 
en viktig mekanisme i de toksiske virkningene av 
kadmium. Kadmium lagres spesielt i lever og nyrer. I 
vev er kadmium hovedsakelig bundet til et lavmole­
kylært protein (metallothionein) som trolig beskytter 
mot toksisitet. Det er også foreslått at dette proteinet 
er involvert i transport av kadmium fra lever til nyre, og 
kan dermed forklare den selektive akkumuleringen av 
kadmium i nyre. Kadmium skilles ut via urin og avføring. 
Mengden kadmium som daglig skilles ut er veldig liten 
(drøye 0,01 % av den totale mengden i kroppen), noe 
som gjenspeiles i den lange halveringstiden [8].

Det er en svært liten margin mellom det daglige 
inntaket av kadmium i maten og inntaket som kan 
resultere i helseskader i enkelte befolkningsgrupper. 
Grupper med høy risiko inkluderer eldre, diabetikere, 
personer med nedsatt nyrefunksjon og røykere. 
Kvinner kan ha en økt risiko for helseeffekter av 
kadmium fordi de har lavere jernlagre enn menn og 
derfor absorberer mer kadmium ved samme ekspone­
ringsnivå [50].

Eksperimentelle studier 
Inhalasjon av kadmium kan forårsake akutte og 
kroniske effekter på luftveissystemet [51].  Dessuten 
forårsaker inhalasjon av kadmium effekter på andre 
organer som nyrer, lever, bukspyttkjertel og  
testikler [8]. I dyrestudier med langtidseksponering for 
kadmium er det rapportert lunge-emfysem og beten­
nelsesreaksjoner. Andre effekter som er beskrevet er 
forstyrrelse av kalsium- og vitamin D-omsetningen, 
som kan resultere i beinlesjoner, leverskader og 
effekter på bukspyttkjertel, testikler og hjerte-kar­
systemet. Kadmium kan også være fosterskadelig, 
forårsake misdannelser og være kreftfremkallende.  
Inhalasjonsstudier i rotter viste en doseavhengig  
forekomst av lungesvulster etter eksponering for 
kadmiumklorid, kadmiumsulfid/sulfat og kadmium­
oksidrøyk og -støv [51]. Kadmium er også rapportert å 
være assosiert med skader i nervesystemet [8].  

Befolkningsstudier 
Korttidseksponering for nydannet kadmiumrøyk (200-
500 µg/m3) i mindre enn 1 time kan gi symptomer som 
ligner på metallrøykfeber, vanligvis med full restitusjon 
innen få dager [52]. Mer intens eller lengre ekspone­
ring kan føre til kjemisk lungebetennelse. Kroniske 
respiratoriske effekter som bronkitt, obstruktive lunge­
sykdommer (KOLS) eller emfysem er beskrevet hos 
arbeidere som har vært eksponert for mer enn  

20 µg/m3 i mer enn 20 år. Ved langtidseksponering 
er nyre et kritisk organ. Flere befolkningsstudier viser 
sammenheng mellom kadmium i urinen og skadelige 
effekter i nyrene [50]. En nyere studie med kadmium-
eksponerte arbeidere viste sammenheng med endret 
adferd uten tegn på nyreskade, hvilket indikerer at 
nervesystemet trolig er minst like følsomt som nyrene 
for kadmiumtoksisitet [50]. 

Kadmium og kadmiumforbindelser er klassifisert som 
humant karsinogen [53]. Dette er hovedsakelig basert 
på observasjoner av økt forekomst av lungekreft hos 
arbeidere i kadmiumverk i USA og Storbritannia. Det 
kan ikke utelukkes at eksponering for arsenikk og 
tobakksrøyk kan ha påvirket resultatet. Nyere data 
fra befolkningsstudier viser en sammenheng mellom 
eksponering for kadmium og økt risiko for kreft i lunge, 
blære, livmor og bryst [50].

3.6.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Viktige helseeffekter av kadmium omfatter nyre- og 
skjelettskader (osteoporose), og nyere studier indikerer 
også skader på nervesystemet. Dessuten er kadmium 
og kadmiumforbindelser kreftfremkallende, klassifisert 
som humane karsinogener gruppe 1, det vil si at det 
er tilstrekkelig bevis for dets kreftfremkallende evne 
i mennesker og dyr [53]. Helsebaserte vurderinger av 
langtidseksponering for kadmium tar utgangspunkt i 
tidlige forandringer av nyrefunksjon. I enkelte om­
råder av Europa som er kontaminert med tidligere 
kadmiumutslipp, mener man at befolkningen der ikke 
kan ha ytterligere økt belastning uten at nyrefunk­
sjonen påvirkes. For å hindre slik økning av kadmium 
i landbruksjord og dermed sannsynlig økt inntak via 
mat i fremtidige generasjoner, har WHO etablert en 
retningslinje på 5 ng/m3 kadmium i luft [8]. 

European Food Safety Authority (EFSA) har etablert en 
verdi for tolerabelt ukentlig inntak (TWI) av kadmium 
på 2,5 µg/kg kroppsvekt [50]. Dette er i nærheten av 
det gjennomsnittlige inntaket av kadmium hos voksne 
i Europa. Vegetarianere, barn, røykere og folk som bor 
i forurensede områder kan overstige dette inntaket 
(i størrelsesorden 2 ganger).  I rapporten til EFSA 
konkluderes det med at nåværende eksponering for 
kadmium bør reduseres i befolkningen.

I EUs 4. datterdirektiv om luftkvalitet [15] som 
omhandler konsentrasjoner i luft og avsetning i jords­
monn av forskjellige metaller, ble det for kadmium 
spesifisert en målsettingsverdi på 5 ng/m3 [15]. I 
medlemslandene skulle denne målsettingsverdien 
være implementert innen 15. februar 2007. I Norge 
har vi samme målsettingsverdi, men med et senere 
tidspunkt for oppfyllelse, innen 2013 [54].



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           45

Hovedargumentet for å redusere nivåene av kadmium 
i uteluft i Norge er å redusere deponering av kadmium 
i jorda og dermed minske innholdet av kadmium i 
lokalt dyrkede matvarer. Dette vil på lang sikt redusere 
inntak av kadmium og dermed risikoen for skader på 
nyre og skjelett i befolkningen. Direkte inhalasjon av 
kadmium i foreliggende konsentrasjoner i uteluft har 
liten helsemessig betydning.  

EFSA har redusert grensen for tolerabelt inntak av 
kadmium hos mennesker til 2,5 µg/kg kroppsvekt. 
Dette tilsier at også nivåene i luften bør reduseres, og 
luftkvalitetskriteriet for kadmium er derfor satt til  
2,5 ng/m3 som årsmiddel.

3.7 Kobber (Cu)
 
Kobber er et viktig sporstoff i kroppen, og kan 
foreligge i tre oksidasjonstrinn. Kilder for utslipp 
til luft er industri, og særlig smelteverk. Vei- og 
togtrafikk kan bidra til økte nivåer i enkelte av­
grensede områder ved slitasje, hovedsakelig på 
grunn av bremsing. Nivået av kobber i luften er 
høyest i nærheten av større kilder. Eksponering for 
kobber foregår primært via mat og drikkevann, 
mens inhalasjon bare gir et lite bidrag til den 
totale eksponeringen. Både studier i arbeidsmiljø 
og eksperimentelle studier indikerer at inhalasjon 
av kobberforbindelser gir irritasjon i luftveiene, 
betennelsesreaksjoner, og respiratorisk sykelighet. 
Siden de aktuelle nivåene av kobberforbindelser 
i luft er så lave og kunnskapen om sammenheng 
mellom eksponeringsforhold og helseeffekter er 
ufullstendig, er det ikke fastsatt noe luftkvalitets­
kriterium for kobber i luft.

 

3.7.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Kobber er et av de mest vanlige overgangsmetaller og 
et viktig sporstoff i kroppen. Metallet kan ha 3 oksida­
sjonstilstander: metallisk kobber (0), og 1- og 2-verdige 
kobberioner [55]. Den viktigste anvendelsen av kobber 
er i kobbertråd og kabler, men kobber brukes også 
som vannrør og i forskjellige typer beholdere. Videre er 
kobber en viktig bestanddel i legeringer, som messing 
(kobber-sink) og bronse (kobber-tinn). Kobberlege­
ringer er også brukt innen tannhelsen (tannbroer og 
-kroner), og i enkelte prevensjonsmidler (kobberspiral) 
[56]. Kobber har også vært brukt som pesticid.  Råfos­
fater brukt i produksjon av fosfatholdig gjødsel kan 

inneholde vesentlige mengder kobber. Hovedkilden 
til kobberutslipp til luft er industri, særlig smelteverk. 
Veitrafikk og togtrafikk påvirker også luftnivåene av 
kobber i begrensede områder, særlig ved slitasje av 
dekk og bremser [57-59]. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Innholdet av kobber i luft avhenger av nærhet til 
større utslippskilder. Gjennomsnittskonsentrasjoner 
av kobber i luft ligger mellom 5 og 200 ng/m3 [60]. 
Bakgrunnsnivåene i Norge var i 2010 under  
1 ng/m3 i årsmiddelkonsentrasjon som vist i figur 3.5. 

Målinger utført i Oslo og andre europeiske byer ved 
ulike årstider i perioden 2001-2002 (EU-prosjektet 
RAIAP) viste kobberkonsentrasjoner i svevestøv på 0,7 
μg/mg i finfraksjonen, og ca. 2 μg/mg i grovfraksjonen i 
Oslo [3]. Nivåene av kobber var litt høyere enn nivåene 
som ble målt i svevestøvet i enkelte europeiske byer.

Eksponering 
Mennesker eksponeres for kobber primært via mat og 
drikkevann. Inhalasjon gir bare et lite bidrag til den 
totale eksponeringen [61]. Voksne mennesker inntar 
daglig 1-5 mg kobber via mat og drikke [62]. Arbeidere 
innen produksjon av kobberholdig materiale kan være 
eksponert for forholdsvis høye konsentrasjoner av 
kobber via støv i luft [60]. 

3.7.2 Helseeffekter 
Kobber inngår i flere biologiske enzymer og som struk­
turelle komponenter i kroppen [55]. Metallet kan fun­
gere både som en elektrondonor og elektronmottager, 
og denne egenskapen benyttes i flere av kroppens 
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enzymer. Hjernen er et organ som inneholder relativt 
mye kobber, og mangel på kobber er skadelig. På den 
annen side vil eksponering for høye kobbernivåer gi 
uønskede helseeffekter. Absorpsjon av kobber skjer i 
magen og deler av tarmen. Kroppen regulerer nivået 
av kobber ved å endre utskillelsen i forhold til kroppens 
behov [55], og leveren har en viktig funksjon i denne 
prosessen. Kobber utskilles hovedsakelig via gallen, men 
noen få prosent skilles også ut via urin. Halveringstiden 
for kobber fra plasma varierer fra 2 til 70 dager [60]. 
Kobber er svært reaktivt, og kan derfor være skadelig for 
celler når det forekommer som frie ioner. 
 
Eksperimentelle studier 
Giftigheten til kobber avhenger av kjemisk  
forbindelse, dyreart og administrasjonsvei. Løselige 
kobberkomponenter er generelt mer akutt giftige 
sammenlignet med mindre løselige forbindelser 
[62]. Eksponering av mus for 0,12 mg Cu/m3 (som 
kobbersulfat) over 1-2 uker er vist å gi respiratoriske 
effekter og redusert immunfunksjon [63]. Videre er 
det rapportert at tilsetning av CuO direkte i luftveiene 
(instillering) ga økte betennelsesreaksjoner [64]. I 
denne studien ble det også vist at CuO skilles raskt ut 
i fra lungene, med en halveringstid på 37 timer, ved at 
CuO-partiklene løses opp.  I en cellekulturstudie ble 
CuO-partikler sammenlignet med metallpartikler fra 
undergrunnsbanen i Stockholm. Begge partikkeltyper 
ga DNA-skader, men tunnelbanepartiklene ga mest 
skade [65]. Videre syntes nanopartikler av CuO å være 
mye mer potente enn større partikler (i mikrostørrelse) 
av CuO [66]. Vannløselige fraksjoner av dekkpartikler, 
samt kobber og sink ble instillert i rotter, og akutt 
lungetoksisitet ble registrert. I studien ble det konklu­
dert med at effektene av dekkpartiklene kunne skyldes 
tilstedeværelsen av vannløselig kobber og sink [59].  

De fleste undersøkelsene av kobbertoksisitet er gjort 
ved inntak av metallet via mat eller drikke. Metallet 
forårsaket dannelsen av reaktive oksygenforbindelser 
(ROS) i leveren og dette synes å være forbundet med 
lipidperoksidering og toksisitet [56].

Befolkningsstudier 
Det er svært få studier som har sett på helseeffekter 
etter inhalasjon av kobber. Enkelte studier har vist 
at kobbereksponering kan gi irritasjon i luftveiene. 
Langtids yrkesmessig eksponering for blandinger av 
kobbersalter kan forårsake endringer i slimhinnene i 
nesen [67]. Suciu og medarbeidere [68] rapporterte 
astma, smerter i brystkassen og lungesykdommer 
(emfysem og fibrose) hos utsatte arbeidere. Kobber­
allergi har blitt rapportert både via hudkontakt med 
kobberstøv og -salter, relatert til prevensjon (spiral) og 
tannrestaurering [69]. 

3.7.3 Vurdering og luftkvalitetskriterier
Selv om det er en del holdepunkter for toksiske 
effekter av kobber i luftveiene, er kunnskapen om 
eksponeringsforholdene så ufullstendig og de aktu­
elle nivåene i luft så lave at vi har valgt ikke å fastsette 
noe luftkvalitetskriterium. Dette er i overenstemmelse 
med internasjonale vurderinger. Dessuten er luft­
kvalitetskriteriene for svevestøv så lave at det også vil 
beskytte mot eventuelle helseskader av kobber (se 
kapittel 7). 

3.8 Krom (Cr)
 
Krom finnes i store mengder i jordskorpen.  
Metallet forekommer i forskjellige forbindelser med 
ulike oksidasjonstrinn, 3-verdig krom (Cr III) er mest 
vanlig i naturen. Det er rapportert bakgrunnsnivåer 
av krom i luft i Norge på under 0,5 ng/m3. Ekspo­
nering for krom kan skje via luft, mat og vann. 
Normalt er inntaket fra mat mye høyere enn fra luft.  
Krom er et sporstoff, som deltar i energiomsetningen 
i kroppen. Både for lite og for mye krom kan gi 
uønskede helseeffekter. Seks-verdig (Cr VI) krom 
kan i biologiske systemer reduseres til det termo­
dynamisk stabile 3-verdige. En slik reduksjon av 
krom i cellene kan gi gentoksiske og andre skader. I 
dyreforsøk er det observert effekter av krom i nyrer, 
lever, hud og luftveier. En rekke studier i arbeids­
miljø viser sammenheng mellom human ekspo­
nering for kromater og forekomst av kreft, spesielt 
lungekreft. Videre er det rapportert at 6-verdig 
krom kan forårsake sensibilisering av enkelte  
individer, også ved inhalasjon, og dermed kunne 
utløse astmaanfall. Luftkvalitetskriteriet er satt til 0,1 
ng/m3 for 6-verdig krom (Cr VI), som årsmiddel.

 
 3.8.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Krom finnes i store mengder i jordskorpen. Erosjon 
og vulkanutbrudd bidrar til å spre dette i biosfæren. 
Metallet forekommer i forskjellige forbindelser med 
ulike oksidasjonstrinn. I naturen er 3-verdig krom (Cr III) 
mest vanlig, mens 6-verdig krom (Cr VI) finnes i små 
mengder. Krom kan også foreligge som metallisk form 
Cr (0), oftest i legeringer. Den vanligste kilden til Cr i 
luft er industri, men noe kan også komme fra erosjon 
av jord og utslipp fra katalysatorer i biler. I byområder 
blir folk hovedsakelig utsatt for krom i partikkelform 
fra svevestøv med størrelse 1,5-1,9 µm [8].  Det er lite 
informasjon tilgjengelig om oksidasjonstilstanden av 
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krom i uteluften. Målinger fra Mo i Rana tydet  
imidlertid på at andelen av 6-verdig krom var på 
under 10 %.

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Det er rapportert bakgrunnsnivåer av krom i Norge 
på 0,7 ng/m3 [8]. Ved målinger utført ved et område 
nær et smelteverk ble det beregnet gjennomsnitts­
konsentrasjoner for krom som varierte fra 5,5 til 
21,4 ng/m3 [49].  Den prosentvise andelen av krom 
i svevestøvet ved disse målingene var høyere enn 
andelen i svevestøv samlet inn i et trafikkert område 
i Oslo [3]. Ifølge målinger utført i EU-prosjektet RAIAP 
lå konsentrasjonen av krom i svevestøv samlet inn i 
Oslo ved forskjellige årstider i perioden 2001-2002 på 
rundt 55 ng/mg i finfraksjonen, og rundt 130 ng/mg i 
grovfraksjonen [3]. Nivåene i svevestøv fra Oslo skilte 
seg ikke vesentlig fra nivåene i andre europeiske byer. 
Disse nivåene i svevestøvet tilsvarer ca 0,8 ng/ m3 med 
total mengde krom (3-verdig + 6-verdig).  Målinger ved 
bakgrunnsstasjonene Birkenes og Andøya i 2010 viste 
at total mengde krom lå rundt 0,4 ng/m3 (figur 3.6).

Eksponering 
Eksponering for krom kan skje via luft, mat og vann. 
Normalt er inntaket fra mat mye høyere enn fra vann 
og luft [8]. Sigarettrøyk er også en eksponeringskilde. 
Røyking kan føre til at eksponering for krom er 10-400 
ganger høyere enn eksponering via uteluft. 
 
3.8.2 Helseeffekter 
Krom er et metallisk grunnstoff som finnes i kroppen 
i svært små mengder (spormetall). Tre-verdig krom 
(Cr III) kreves i små mengder for å omsette sukker og 
fettstoffer i mennesker. Mangel på Cr (III) kan derfor 
gi uønskede helseeffekter. WHO har beregnet at et 

daglig inntak på ca 33 µg krom er nødvendig for å 
dekke behovet. Selv om mennesker må få tilført små 
mengder av krom, vil for høye konsentrasjoner kunne 
gi negative helseeffekter [8]. 

Det er begrenset med data på opptak og omsetning 
av krom i menneskekroppen. Opptaket i luftveiene 
bestemmes av partikkelstørrelse og vannløselighet 
av forbindelsen. Vannløselig 6-verdig krom absor­
beres raskt etter inhalasjon, mens 3-verdig krom i 
større grad tilbakeholdes i lungene. Data tyder på 
at konsentrasjonen av krom i lungene øker med 
alderen [8]. Kromater med høy løselighet absorberes 
over i blodet. Kromater med lav løselighet skilles ut 
fra lungene ved å transporteres via «slimheisen» til 
svelget og så til mage-tarmkanalen. Absorpsjonen 
av krom fra mage-tarmkanalen er lav, 5 % eller 
mindre. Krom som tas opp i blodet kan transpor­
teres til andre organer, og størst mengde gjenfinnes 
i milt, lever og beinmarg. Eliminasjonen skjer hoved­
sakelig via urin, og halveringstiden er mellom 22 og 
92 dager.

Eksperimentelle studier 
Seks-verdig krom (Cr VI) kan i biologiske systemer 
reduseres til det termodynamisk stabile Cr (III). Siden 
3-verdig krom ikke tas opp av celler, fungerer dette 
som en detoksifisering utenfor cellen. En slik reduksjon 
av Cr (VI) inne i cellene gir derimot genotoksiske og 
andre skader. Omsetning (metabolisme) av  
Cr (VI) i celler fra pattedyr krever ikke enzymer, men er 
avhengig av direkte elektronoverføring til biologiske 
grupper som kan delta i redoksreaksjoner i cellen 
[70]. Denne reaksjonen følges av dannelse av reaktive 
oksygenforbindelser, som fører til økt oksidativt stress, 
og kan forårsake genetiske endringer, som binding av 
krom til DNA, DNA-protein-kryssbinding og DNA-
trådbrudd [71, 72]. 

I dyreforsøk er det observert effekter av krom i nyrer, 
lever, hud og luftveier [8]. Eksponering for 6-verdig 
krom ved innhalasjon har i dyreforsøk vist å gi irrita­
sjon, betennelsesreaksjoner, morfologiske endringer 
og redusert lungefunksjon [73]. Den laveste konsen­
trasjon hvor slike effekter er observert (LOAEL) er 
eksponering for 0,025 mg/m3 kaliumdikromatpar­
tikler i 1-3 måneder. Studier med rotter indikerer at 
løselig Cr er den primære komponenten i sveiserøyk, 
som er ansvarlig for den reduserte motstandskraft 
mot infeksjoner som er assosiert med eksponering 
for sveiserøyk [74]. Sensibilisering er observert i 
dyreforsøk mot både Cr (III) og Cr (VI) [73]. Videre har 
dyreforsøk vist svulstutvikling på blant annet injek­
sjonsstedet, etter eksponering for krom [8]. Studier 
med kronisk inhalasjon av Cr (VI) indikerer at stoffet 
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Figur 3.6. Årsmiddelskonsentrasjon av total krom (3-verdig 
+ 6-verdig) ved bakgrunnsstasjonene Birkenes, Andøya og 
Zeppelinfjellet målt i 2010. Luftkvalitetskriterium finnes 
bare for 6-verdig krom (0,1 ng/ m3), og er derfor ikke angitt 
på figuren. Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning av 
langtransportert forurenset luft og nedbør.
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kan forårsake svulster i luftveiene hos dyr [73]. Kreft 
i bronkiene, som er påvist i arbeidsmiljø, er imidlertid 
vanskelig å gjenskape i dyremodeller. 

Befolkningsstudier 
En rekke studier viser sammenheng mellom human 
eksponering for kromater og forekomst av kreft, 
spesielt lungekreft, men bare i et fåtall av disse 
studiene er det gjort eksponeringsmålinger [8]. 
Målinger er oftest blitt foretatt i løpet av studiene, 
mens den kreftfremkallende eksponeringen skjedde 
15-30 år tidligere. Videre tyder studiene på at vann­
løselige kromater er mer potente til å forårsake kreft i 
luftveiene enn kromater med lav løselighet [75]. Over­
hyppighet av lungekreft hos arbeidere ved ferrokrom­
anlegg er også rapportert i en norsk studie [76]. Bare 
dette og tre andre datasett kan brukes til kvantitativ 
risikovurdering av livsvarig eksponering for  
Cr (VI). Siden alle celler i kroppen kan ta opp og redu­
sere krom til den gentoksiske formen, er det sannsynlig 
at Cr (VI) også kan forårsake kreft utenfor luftveiene 
[77].  Lokaliseringen av kreftsvulster korresponderer 
med stedene hvor krompartikler (diameter 1-3 µm) 
har en tendens til å akkumulere som er i områder hvor 
bronkiene deler seg [78]. 

Det er vist at Cr (VI) kan forårsake sensibilisering av 
enkelte individer også ved inhalasjon, og dermed 
kunne utløse astmaanfall. Dette er blant annet funnet i 
studier i arbeidsmiljø. Irritasjon og endringer i nese­
slimhinner, samt nedsatt lungefunksjon er blitt påvist 
ved yrkeseksponering ved nivåer av Cr (VI) på 2 µg/m3 
og høyere [73].

3.8.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
WHO har utarbeidet retningslinjer for 6-verdig krom,  
Cr (VI), da bare denne kromtilstanden er kreftfremkallende 
hos menneske. De tilgjengelige dataene er fra studier i 
arbeidsmiljøet, hvor Cr (VI) ved inhalasjon øker risikoen 
for lungekreft. En luftkonsentrasjon av Cr (VI) på 1 µg/m3 
er beregnet til å gi en livstidsrisiko på 4x10-2.  Dette tilsier 
at en livstidseksponering for 0,25 ng/m3 Cr (VI) i luft som 
pustes inn, gir ett krefttilfelle i en befolkning på 100 000 
per år. IARC har klassifisert krom som human karsinogen 
(gruppe 1), det vil si at det er tilstrekkelig bevis for dets 
kreftfremkallende evne i mennesker og dyr.

Siden lungekreftutvikling etter inhalasjon av krom er 
den kritiske effekten for dette metallet, benyttes dette 
til å fastsette et luftkvalitetskriterium for Cr (VI). Luft­
kvalitetskriterium for Cr (VI) er fastsatt til 0,1 ng/m3 som 
årsmiddel. Denne eksponeringen tilsvarer en risiko på 
ett lungekrefttilfelle i en befolkning på 250 000 ved 
livslang eksponering. 

3.9 Kvikksølv (Hg)
 
Kvikksølv forekommer i ulike kjemiske former, som 
uorganisk og organisk kvikksølv.  Uorganisk kvikk­
sølv finnes i flere oksidasjonstrinn, men metallisk 
eller elementært kvikksølv (Hg0) er hovedformen. 
Mesteparten av kvikksølv i atmosfæren foreligger 
som Hg0 i gassform, og er i svært liten grad bundet 
til partikler. Bakgrunnsnivåene i Norge ligger 
rundt 2 ng/m3.  I dyrestudier med eksponering for 
metallisk kvikksølv via inhalasjon er det funnet im­
munologiske og nevrologiske effekter, samt skader 
på hjerte, lever og nyre. Skadelige effekter er også 
observert på reproduksjon og foster. Befolknings­
studier indikerer effekter på nyrene fra 15 µg/m3 
og nevrologiske symptomer (skjelving) fra  
30 µg/m3 ved langvarig eksponering. Det er 
fastsatt et luftkvalitetskriterium for inhalasjon av 
metallisk kvikksølv (årsmiddel) på 0,2 µg/m3. 

3.9.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Kvikksølv forekommer i ulike kjemiske former, som 
uorganisk og organisk kvikksølv.  Uorganisk kvikksølv 
finnes i flere oksidasjonstrinn; 0, +1 eller +2. Metal­
lisk eller elementært kvikksølv (Hg0) er hovedformen 
av kvikksølv [79]. Hg0 kan foreligge i både væske- og 
dampform, hvor fordelingen er bestemt av luft­
temperaturen. Kvikksølv kan i dampform være stabil 
i atmosfæren i måneder, og til og med år.  Denne 
formen av kvikksølv er hovedansvarlig for den globale 
spredningen og syklusen for kvikksølv. Kvikksølv (Hg0) 
er kjent for å transporteres til nordområdene hvor 
den kondenseres til væskeform, og kan dermed gi en 
oppkonsentrasjon i disse områdene. Ved tap av ett 
elektron forekommer kvikksølv som Hg+ (som regel 
kvikksølvklorid). Mer vanlig er det andre oksidasjons­
trinnet (Hg2+), som finnes i nesten alle saltformer av 
uorganisk kvikksølv. Organisk kvikksølv finnes i flere 
former, men den dominerende er metylkvikksølv. I 
miljøet omdannes uorganisk kvikksølv til metylkvikk­
sølv via mikroorganismer, for det meste i vann. Metyl­
kvikksølv er fettløselig, og gjør at kvikksølv i denne 
formen kan akkumuleres i næringskjedene. Hvilken 
form kvikksølv foreligger i vil derfor være svært  
viktig for både spredning i atmosfæren, opptak i  
ulike organismer (mikroorganismer, fisk og dyr),  
akkumulering i næringskjeder og for helseeffekter [79].

Kvikksølvnivåene som finnes i miljøet, enten det 
er i luft eller vann, kommer både fra naturlige og 
menneskeskapte kilder. Hvor stort det menneske­
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skapte utslippet er i forhold til naturlige kilder, er noe 
usikkert, men kan utgjøre fra 30-40 % til opp mot 60 % 
av totalen. Fra 1975 til 2000 har det årlige menneske­
skapte kvikksølvutslippet økt, og det er stipulert en 
videre økning frem til 2025 [80]. Viktige kilder for kvikk­
sølv er forbrenning av kull, olje og avfall, og utslipp 
fra metallindustri. Andre bidragsytere er utslipp av 
kvikksølv fra febertermometre, tannfyllingsmaterialer 
(amalgam som fører til utslipp fra krematorier), batte­
rier, lyskilder, laboratoriekjemikalier, blodtrykksmålere 
og lignende kilder. Disse kildene ønskes nå erstattet av 
kvikksølvfrie alternativer.

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Mesteparten (over 99 %) av kvikksølv i atmosfæren 
foreligger i gassform (som Hg0) og er i svært liten grad 
bundet til partikler.  Det er rapportert om nivåer på 
1-2 ng/m3 over verdenshavene, som inkluderer bidrag 
både fra menneskeskapte og naturlige kilder [80]. I 
byluft er det rapportert gjennomsnittsnivåer på  
10-15 ng/m3, med enda høyere konsentrasjoner i 
industrialiserte områder. Nær punktkilder, som kvikk­
sølvgruver, raffinerier og landbruksområder hvor det 
ble brukt kvikksølv-baserte soppmidler, er det rappor­
tert nivåer helt opp til 10-15 µg/m3 [81].  Men selv i 
Mo i Rana som var regnet å ha de største industrielle 
utslipp av metallisk kvikksølv i Norge var årsgjen­
nomsnittet lavere enn 5 ng/m3 [49]. I Norge måles 
kvikksølv i gassform fra luft ved bakgrunnsstasjonene 
på Andøya og Zeppelinfjellet. Målingene fra 2010 viste 
lave konsentrasjoner som ligger langt under gjeldende 
luftkvalitetskriterier som vist i figur 3.7. Mer informa­
sjon om kvikksølvnivåer og miljøeffekter finnes på 
nettsiden til Miljøstatus i Norge [82].

Eksponering 
I kroppen omdannes både dampformen av kvikksølv 
og organisk kvikksølv til Hg2+-formen, som derfor 
spiller en hovedrolle i de toksiske effektene av kvikk­
sølv. Opptaket av kvikksølv er svært avhengig av om 
metallet forekommer i organisk eller uorganisk (metal­
lisk eller salt) form. Det relative opptaket av metallisk 
kvikksølv ved inhalasjon er høyt, men konsentrasjonen 
i uteluft er under normale forhold så lavt at det ikke 
betyr noe for direkte helseeffekter [81]. Inhalasjon av 
kvikksølvsalter synes å bety enda mindre, da konsen­
trasjonene av disse formene er enda lavere i luft. Organisk 
kvikksølv betyr også lite da konsentrasjonene i luft er 
lave. I yrkesmiljø kan konsentrasjonene av metallisk 
kvikksølv være så høye at inhalasjon utløser helse­
effekter, og i mange tilfeller utgjør et problem [81, 83].

I miljøet er det organisk kvikksølv som representerer et 
problem. Dette skyldes at metallisk kvikksølv metyleres/
etyleres av mikroorganismer i vandig miljø og videre 
absorberes så og si fullstendig i ulike vannlevende 
organismer på grunn av sin store fettløselighet. Det skjer 
videre en trinnvis bioakkumulering av organisk kvikk­
sølv i næringskjeden. Dette kan lede til så høye konsen­
trasjoner at det kan føre til skadelige effekter høyt i 
næringskjeden, enten det er isbjørn eller menneske. 
For mennesker er det opptak av organisk kvikksølv via 
maten som kan representere et helseproblem [84]. 

3.9.2 Helseeffekter 
Opptaket av kvikksølv i organismen avhenger av  
hvilken kjemisk form stoffet er i. Ved inhalasjon tas  
70-80 % av metallisk kvikksølv i gassform opp, mens 
lite tas opp via mage-tarmsystemet [8]. Absorpsjonen 
av uorganiske kvikksølvsalter er lav både i lunge og 
mage-tarm. Etter absorpsjon vil uorganisk kvikksølv 
fordeles over mesteparten av kroppen, mens bare  
metallisk kvikksølv i særlig grad vil nå hjernen og 
foster. Organiske kvikksølvforbindelser er meget fett­
løselige, og vil kunne krysse blod-/hjernebarrieren og 
barrieren fra livmor til foster. Både metallisk og uorganisk 
kvikksølv kan inngå i en oksidasjons-/reduksjonssyklus 
som kan påvirke fordelingen og dermed  
toksisitetsprofilen for kvikksølv. Metallisk kvikksølv (Hg0) 
kan således oksideres til Hg2+ i røde blodceller og i  
lunge, og i noen grad i lever og hjerne. Også metyl­
kvikksølv omdannes til Hg2+ i ulike vev. Hg2+ har lav 
fettløselighet og transporteres i liten grad over celle­
membraner; dette fører til at Hg2+ kan bli fanget opp og 
akkumuleres i vevet dersom det ikke omdannes til mer 
fettløselige former [79, 81].

Urin og avføring er de viktigste veiene for utskillelse 
av uorganisk kvikksølv i mennesker. Betydningen 
av utskillelse via urin er større ved kronisk enn akutt 
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Figur 3.7. Bakgrunnsnivåer av kvikksølv i gassform målt 
ved stasjonene på Andøya og Zeppelinfjellet. Luft­
kvalitetskriteriet (0,2 µg/m3, årsmiddel) ligger langt over 
disse verdiene. Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning 
av langtransportert forurenset luft og nedbør.
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eksponering (58 % mot 13 %). Halveringstiden for 
uorganisk kvikksølv er mellom 1 og 2 måneder, noe 
som skyldes den relative langsomme utskillelsen via 
nyrene. Etter eksponering for metylkvikksølv vil nesten 
alt kvikksølv være uorganisk ved utskillelse. Utskil­
lelsen skjer hovedsakelig via avføring, og i mindre grad 
via urin (<1/3). [79, 81].

Den toksiske effekten av uorganisk og organisk kvikk­
sølv utøves via samme mekanismer, med Hg2+ som den 
endelige formen. Hg2+ kan binde sulfhydrylgrupper 
i ulike proteiner, og kan via denne mekanismen føre 
til en inaktivering av ulike enzymer og strukturelle 
proteiner. Siden sulfhydrylgrupper er avgjørende for 
funksjonen til alle proteiner, er det vanskelig å kart­
legge om det er noen proteiner som er det sentrale 
mål for Hg2+. Mye tyder på at ulike funksjoner i cellene 
påvirkes samtidig [70, 85].

Eksperimentelle studier 
Det er foretatt mange eksperimentelle studier med 
eksponering for uorganisk og organisk kvikksølv via 
inhalasjon, mat og via huden. Ulike endepunkter, 
som immunologiske, nevrologiske, gentoksiske og 
kreftfremkallende effekter, skadelige effekter på 
reproduksjon og foster, og dødelighet er undersøkt. 
Beskrivelsen i dette dokumentet begrenses til inhala­
sjon av uorganisk kvikksølv (metallisk kvikksølv), ved 
akutt eksponering, subkronisk eksponering og kronisk 
eksponering. Det er få eller ingen inhalasjonsstudier 
med uorganiske kvikksølvsalter for å vurdere skadelige 
effekter. For organisk kvikksølv finnes det bare svært 
begrensede data hvor eksponeringen er inhalasjon.

I dyreforsøk er det vist akutt dødelighet ved ekspo­
nering for svært høye konsentrasjoner (27-29 mg/m3) 
metallisk kvikksølv (Hg0) med skader på lunge, hjerte, 
lever, mage-tarmsystemet, nervesystemet og nyre. 
Ved subkronisk eksponering for 0,9-6 mg/m3 ble det 
observert mindre alvorlige effekter på disse organsys­
temene [81]. Fosterutviklingen kan imidlertid forstyrres 
ved eksponering for metallisk kvikksølv i forholdsvis 
lave konsentrasjoner. Ved subkronisk eksponering i 
dyreforsøk er det funnet alvorlige effekter på fosterut­
viklingen fra 0,5 mg/m3 Hg0. På immunsystemet er det 
ved subkroniske forsøk vist mindre alvorlige effekter 
ved 0,17 mg/m3, og ingen effekt ved 0,075 mg/m3 [81].

Befolkningsstudier 
I ATSDR-rapporten fra 1999 [81] finnes det lite om effekter 
av subkronisk eksponering for metallisk kvikksølv. Det 
rapporteres imidlertid økt hoste hos arbeidere som 
blir utsatt for metallisk kvikksølvdamp i noen uker. For 
kloralkaliarbeidere er det ikke vist noen respiratoriske 
symptomer ved eksponering for 0-0,27 mg/m3 Hg, 

hvorav 85 % ble eksponert for 0,1 mg/m3 eller mindre. 
Ved kronisk eksponering rapporteres det om nevro­
logiske effekter (funksjonelle tester) ved eksponering 
for 0,014 til 0,076 mg/m3 [81]. WHO konkluderer i sin 
rapport fra 2000 at en kan se effekter på nyrene ved 
15 µg/m3 og nevrologiske symptomer (skjelving) ved 
30 µg/m3. I en senere oversiktsartikkel av Clarkson og 
Magos [79], diskuteres effekter hos ulike arbeidere med 
urinnivåer av kvikksølv fra 6 til 115 µg/liter, der 50 µg/liter 
urin tilsvarer en eksponering på ca 40 µg kvikksølv/
m3 luft. Ulike endepunkter ble testet, som hormonelle, 
nevrologiske- og immuneffekter. Det konkluderes 
med at det ikke er mulig å se noe konsistent mønster 
mellom eksponering og effekt i dette doseintervallet. 
En tilsvarende konklusjon fremkom i en studie med 
tannlegepersonale. Manglende sammenhenger kan 
imidlertid skyldes at for få individer er inkludert i 
studiene. Videre tyder ikke studier av arbeidere på 
at kvikksølv er gentoksisk eller kreftfremkallende 
[81].

3.9.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
WHO (2000) baserer sin risikovurdering på at 15-30 
µg/m3 metallisk kvikksølv kan gi skadelige effekter i 
mennesker vist ved befolkningsstudier, og at dette 
representerer LOAEL-verdier. WHO opererer så med en 
usikkerhetsfaktor på 20, og bruker dette til å fastsette 
en retningslinje for kronisk eksponering på 1 µg/m3.  I 
ASTDR-rapporten om kvikksølv fra 1999 ble det brukt 
en LOAEL-verdi på 26 µg/m3 etter studier av kronisk 
human eksponering [86].  På grunnlag av dette opererer 
ASTDR med en MRL (Minimal risk level)–verdi på  
0,2 µg/m3 ved bruk av en usikkerhetsverdi på 130.  

Det er fastsatt et luftkvalitetskriterium for kronisk 
inhalasjon av metallisk kvikksølv (årsgjennomsnitt) 
på 0,2 µg/m3. Ved fastsettelse av denne verdien har vi 
tatt utgangspunkt i en LOAEL-verdi på 15-30 µg/m3 
og brukt en usikkerhetsfaktor på 90 (inkludert indivi­
duelle forskjeller, ekstrapolering fra LOAEL til NOAEL, 
fra eksponering i arbeidstid til hele døgnet). I byluft i 
andre land er det rapportert om gjennomsnittsnivåer 
på 10-15 ng/m3. I Norge er det målt eller beregnet (ved 
spredningsberegninger) at nivåene ligger på maksi­
malt 20 ng/m3, altså godt under luftkvalitetskriteriet. 
Dette betyr at under vanlige forhold vil inhalasjon 
av metallisk kvikksølv i utendørsluft ikke ha direkte 
effekter på befolkningens helse. Metallisk kvikksølv 
vil imidlertid fraktes med luftstrømmene og inngå i 
en global syklus som gir spesielt stor sedimentasjon 
i sjøer og hav i nordområdene. Det metalliske kvikk­
sølvet vil så omdannes til metylkvikksølv som på grunn 
av fettløseligheten oppkonsentreres og akkumuleres 
i næringskjedene. For isbjørn og mennesker som er 
øverst i disse næringskjedene vil metylkvikksølv kunne 
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forårsake helseskader via maten. I samsvar med WHO 
synes Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet at det 
er viktig å holde luftforurensningen av kvikksølv så lav 
som mulig for å hindre mulige helseeffekter. 
 

3.10 Mangan (Mn)

 
Mangan er et naturlig forekommende, essensielt  
sporstoff hos mennesker, men kan i for høye  
konsentrasjoner gi helseskade. Mangan kan fore­
komme i flere oksidasjonstilstander. Det er mange 
kilder for manganeksponering. Bakgrunnsnivåene 
ligger under 1 ng/m3, mens nivåene nær metall-
industri kan ligge langt høyere. For den generelle 
befolkning er mat hovedkilden, mens i arbeidsmiljø 
kan inhalasjon være en viktig eksponeringsvei. Helse­
effekter av manganeksponering hos mennesker er 
hovedsakelig rapportert i arbeidsmiljø. Både dyre­
studier og befolkningsstudier indikerer at inhalasjon 
av mangan gir betennelsesreaksjoner i lunge. Flere 
studier av arbeidere har vist assosiasjoner mellom 
toksisitet i nervesystemet og eksponering for lave 
nivåer av mangan. Det er rapportert en NOAEL-verdi 
på 30 µg/m3 for redusert koordineringsevne. Folke­
helseinstituttet og Miljødirektoratet har fastsatt et 
luftkvalitetskriterium for mangan på 0,15 µg/m3, som 
årsmiddel.    

3.10.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Mangan er et naturlig forekommende grunnstoff, 
og finnes i naturen hovedsakelig i form av oksider, 
karbonater og silikater. Det er et essensielt sporstoff for 
mennesker og dyr. Mangan eksisterer både i uorganiske 
og organiske former. De uorganiske formene inkluderer 
mangan i forskjellige oksidasjonstilstander: Mn (II), 
Mn (III), Mn (IV) og Mn (VII). Uorganisk mangan inngår 
i stål, i produksjon av batterier, glass, lær, tekstiler 
og kunstgjødsel. Pigment av mangan er mye brukt i 
kosmetikk. Organiske forbindelser av mangan brukes 
som soppmiddel og som kontrastmiddel i medisin. 
Dessuten brukes mangan som tilsetningsstoff i bensin, 
og vil derfor forekomme i bileksos. Sveiserøyk er en 
viktig kilde for mangan i arbeidsmiljø.

Luftforurensningsnivåer i Norge 
I områder uten spesifikke mangankilder ligger den 
årlige gjennomsnittsverdien i luft rundt 1-20 ng/m3, 
som hovedsakelig skyldes erosjon fra jord. Nivåene i 
nærheten av industrielle kilder er imidlertid rappor­

tert til 0,2-0,3 µg/m3. I Norge finnes det få målinger av 
mangan i uteluft; men i nærheten av et smelteverk i 
Mo i Rana er det beregnet gjennomsnittskonsentra­
sjoner på 0,2 -0,75 µg/m3 [49]. Andelen av mangan 
i svevestøvet var betydelig høyere enn i trafikkerte 
områder i Oslo. Ifølge målinger utført i et EU-prosjekt 
lå konsentrasjonen av mangan i svevestøv samlet inn i 
Oslo ved forskjellige årstider i perioden 2001-2002 på 
rundt 250 ng/mg i finfraksjonen, og på rundt  
600 ng/mg i grovfraksjonen [3]. Generelt sett var 
nivåene i begge fraksjonene mer eller mindre  
tilsvarende nivåene som ble målt i de andre byene i 
prosjektet. Disse nivåer i svevestøvet skal tilsvare en 
luftkonsentrasjon på ca 4 ng/m3. 

Mangan måles ved bakgrunnsstasjonene Andøya 
og Zeppelinfjellet og viser lave årsmiddelverdier for 
mangan, under i 1 ng/m3 (figur 3.8). 

 
Eksponering 
Den generelle befolkningen eksponeres for mangan 
via mat og vann, inhalasjon, hudkontakt med luft, 
vann, jord og enkelte forbruksprodukter. Den primære 
mangankilden for den alminnelige befolkningen er 
kosten, mens hudeksponering blir sett på som lite viktig.   

I arbeidsmiljø kan imidlertid inhalasjon av luft foru­
renset med manganholdig svevestøv være en bety­
delig kilde. Dette er spesielt viktig i gruvevirksomhet, 
ved sveising og i industri med manganholdige 
produkter [11]. 

3.10.2 Helseeffekter 
Mangan er et essensielt sporstoff for mennesker og 
dyr, som inngår i mange forskjellige proteiner, og som 
spiller en viktig rolle blant annet ved sårheling. Selv 
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Figur 3.8. Årsmiddelkonsentrasjon av mangan ved bak­
grunnsstasjonene Andøya og Zeppelinfjellet i 2010. Disse 
verdiene ligger langt under luftkvalitetskriteriet for Mn, på 
0,15 µg/m3. Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning av 
langtransportert forurenset luft og nedbør.
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om inntak av mangan er nødvendig for helsen, er høy 
eksponering for mangan helseskadelig. Absorpsjon av 
mangan ved inhalasjon avhenger både av partikkel­
størrelse og av løselighet av manganforbindelsen. Noe 
inhalert mangan kommer over i blodsirkulasjonen, 
mens noe forblir i lungene. Inhalert mangan kan 
transporteres direkte til hjernen før det omdannes i 
leveren. Mangan skilles ut fra kroppen etter få dager 
via gallen og til avføring. Imidlertid tar utskillelsen fra 
hjernen mye lenger tid enn fra resten av kroppen [11]. 
Små mengder kan også skilles ut i urin, svette og melk. 
Helseeffekter av manganeksponering hos mennesker 
er hovedsakelig rapportert i arbeidsmiljø.  
 
Eksperimentelle studier 
Inhalasjon av manganforbindelser i partikkelform som 
mangandioksid og mangantetraoksid kan gi betennelses­
responser i dyr, mens manganklorid ikke viste seg å gi 
slike responser hos kaniner [87]. I flere studier med ekspo­
neringer fra 1 dag til 10 måneder er det rapportert varier­
ende grad av betennelsesreaksjoner i dyr ved konsen­
trasjoner fra 0,7 til 69 mg/m3. Videre er økt følsomhet for 
lungeinfeksjoner forårsaket av bakterier observert etter 
akutt eksponering for manganstøv i dyreforsøk. Ekspone­
ring av griser har vist et potensial av mangan for å utløse 
uønskede hjerte-kareffekter [87]. Slike effekter er imid­
lertid også karakteristisk ved inhalasjon av svevestøv, og 
kan skyldes mer generelle egenskaper ved partikkelen.   

Svært lite data er tilgjengelig om effekter på foster­
utvikling etter inhalasjon av mangan. En studie med 
mus indikerer ingen effekt hos avkom som følge av 
eksponering av mor under graviditet [87]. Inhalasjon 
av mangan har vist endringer i dopaminnivåene, en 
viktig neurotransmitter, i deler av hjernen hos aper, og 
adferdsendringer i mus. Artsforskjeller kan komplisere 
tolkningen av adferdsendringer i laboratoriedyr [11]. 
De fleste studier som viser effekter av manganekspo­
nering på sentralnervesystemet og adferdsendringer 
er gjort via andre eksponeringsveier enn inhalasjon. 
Det foretas nå studier av manganholdige nanopartikler 
i dyreforsøk. Det er ikke funnet studier som indikerer 
kreftfremkallende effekter i dyr eller mennesker etter 
inhalasjon av uorganisk eller organisk mangan [87].

Befolkningsstudier 
Effekter på nervesystemet etter langvarig inhalasjonseks­
ponering av mangan er rapportert både i befolknings­
studier og ved enkeltobservasjoner i arbeidsmiljø [87]. 
Slik langvarig eksponering for høye doser mangan kan 
blant annet resultere i sykdom i sentralnervesystemet 
og kronisk manganforgiftning – manganisme, som er 
en Parkinson-lignende sykdom. Hos kronisk eksponerte 
arbeidere er det registrert nevrologiske effekter ved 
luftkonsentrasjoner fra 0,07 til 0,97 mg Mn/m3 (mangan 

i totalt eller inhalerbart støv) [87]. Ut fra studier av Roels 
og medarbeidere [88] på koordineringsevne, er det 
beregnet en NOAEL-verdi på 30 µg/m3 [11].  Inhalasjon 
av høye konsentrasjoner av manganstøv kan forårsake 
betennelsesreaksjoner i lungene, som over tid kan gi 
redusert lungefunksjon. Forstyrret seksualfunksjon er en 
av de tidligste kliniske effekter ved mangantoksisitet, og 
er observert ved høye mangankonsentrasjoner i arbeids­
miljø. Eksisterende studier har ikke vist om mangan i  
høye konsentrasjoner er kreftfremkallende eller ikke. 

3.10.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Basert på nevrotoksiske effekter observert i arbeids­
miljø har WHO foreslått en retningslinje for mangan på 
0,15 µg/m3 som årsgjennomsnitt [11]. Da er det tatt  
utgangspunkt i en NOAEL-verdi på 30 µg/m3, og  
dividert med en usikkerhetsfaktor på rundt 200.

Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har benyttet 
samme NOAEL-verdi og usikkerhetsfaktor, og fastsatt 
et luftkvalitetskriterium for mangan på 0,15 µg/m3 som 
årsgjennomsnitt. Dette er i samsvar med WHO. 

3.11 Nikkel (Ni)
 
Nikkel er et metall som forekommer i lave kon­
sentrasjoner i naturen, både som vannløselige 
salter og ikke-løselige forbindelser. Selv om nikkel 
kan foreligge i forskjellige oksidasjonstrinn, synes 
to-verdig nikkel å dominere. Industri og forbren­
ning av olje og kull er viktige kilder for nikkel i luft. 
Luftkonsentrasjonen av nikkel i byer og tettste­
der ligger i området 1-10 ng/m3, og høyere ved 
spesifikke kilder. Inhalasjon i aktuelle arbeidsmiljø 
synes å være den viktigste eksponering for nikkel. 
Det foreligger studier som tyder på at nikkel er 
kreftfremkallende, påvirker mottageligheten for 
infeksjoner, gir allergi/betennelse og kan påvirke 
hjerte-karsystemet. Nikkelforbindelser antas å 
kunne gi kreft i lunger, nese og strupe. I risiko­
vurdering regnes evnen til å utløse kreft som den 
kritiske effekten. Folkehelseinstituttet og Miljø­
direktoratet har fastsatt et luftkvalitetskriterium 
på 10 ng/m3 nikkel som årsmiddel. Det tilsvarer en 
livstidsrisiko for kreft på 1:250 000.

3.11.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Nikkel er et metall som finnes i naturen, men vanligvis 
i lave konsentrasjoner i jord, vann og luft. Nikkel kan 
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forekomme som vannløselige salter (nikkelacetater, 
-sulfater og -klorider) og som ikke-vannløselige forbin­
delser (sulfider og oksider). Enkelte ikke-vannløselige 
nikkelforbindelser kan imidlertid løses i biologiske 
væsker [8]. Selv om nikkel kan danne forbindelser med 
forskjellige oksidasjonstrinn, synes 2-verdig nikkel 
å være viktigst for både organiske og uorganiske 
forbindelser, men 3-verdig nikkel kan dannes ved 
reduksjons-oksidasjonsprosesser i cellene. 

Nikkel inngår i enkelte enzymer i enkelte organismer, 
og kan inngå i det biologiske kretsløpet. Nikkel er 
imidlertid ikke vist å være essensielt for mennesket. 
Forbindelser av nikkel forekommer i avløp/avgasser fra 
industriell produksjon og forbrenning av olje og kull. 
Den viktigste nikkelforbindelsen i uteluft er nikkelsulfat 
[8]. Nikkel finnes også i tobakksrøyk. Produksjon av 
karbon-nanopartikler gir ofte nikkelforurensning. 
Metallet kan finnes i produkter slik som husholdnings­
artikler, batterier, tannlegeutstyr, implantater og pynte­
gjenstander. Nikkel finnes i matvarer, særlig kan nøtter 
og kakao inneholde mer nikkel enn andre matvarer [8]. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Luftkonsentrasjonen av nikkel i byer og tettsteder 
ligger i området 1-10 ng/m3, men langt høyere konsen­
trasjoner kan forekomme i områder med mye industri 
(100-200 ng/m3). I Nord-Norge ble det i 1990/1991 
målt nivåer rundt 1 ng/m3 i bakgrunnsområder og 
rundt 5 ng/m3 noen km fra et smelteverk. Det høyeste 
nivået som ble observert var 64 ng/m3 [89]. Målinger 
etter 2005 har som tidligere vist rundt 5 ng/m3 nær 
smelteverket [49].  I 2009 var årsmiddelkonsentra­
sjonen for nikkel på 29 ng/m3 i Kristiansand, dette er 
over målsetningsverdien i forurensningsforskriften 
kapittel 7 om lokal luftkvalitet. Målestasjonen ligger 
i et industrinært område. I 2011 var konsentrasjonen 
i Kristiansand noe lavere, men fremdeles over gjel­

dende luftkvalitetskriterier. Målinger utført ved andre 
stasjoner viste lave konsentrasjoner av nikkel i uteluft i 
perioden 2009-2011 som vist i figur 3.9. 

Ifølge målinger utført i EU-prosjektet RAIAP lå konsen­
trasjonen av nikkel i svevestøv samlet inn i Oslo ved 
forskjellige årstider i perioden 2001-2002 på rundt  
190 ng/mg i finfraksjonen, og på rundt 80 ng/mg i 
grovfraksjonen [3]. Det skulle tilsvare en luftkonsentra­
sjon på 1,2 ng/m3 nikkel.

Eksponering 
Nikkel kan tas opp ved inhalasjon, gjennom huden og via 
mat og drikke.  Den største eksponeringen hos den gene­
relle befolkning skjer via mat. Den helsemessig viktigste 
eksponeringen er imidlertid opptak via luft i arbeidsmiljø 
innen tilvirking, raffinering og utvinning av nikkel og 
nikkelholdige produkter [90]. Røykere har også høyere 
eksponering enn andre grupper i befolkningen. Den 
generelle befolkningen er utsatt for mindre enn 2,5 ng/m3 
nikkel i luft, med unntak av områder med tungindustri.  
 
3.11.2 Helseeffekter 
Helseeffekten til nikkel avhenger av hvilken forbindelse 
den foreligger i, samt eksponeringsveien. Det foreligger 
studier som tyder på at nikkel er kreftfremkallende, 
påvirker mottageligheten for infeksjoner, gir allergi/
betennelse og kan påvirke hjerte-karsystemet. Det er 
lite kunnskap om absorpsjon av nikkel fra svevestøv 
etter deponering i luftveissystemet, men både partikkel­
størrelse og løselighet ser ut til å ha stor betydning [8], 
[91]. Høyeste konsentrasjoner av nikkel finnes i lunge, 
skjoldbruskkjertel og binyrene, men også i nyre, lever 
og hjerne. Omdannelse av 2-verdig til 3-verdig nikkel i 
kroppen fører til dannelse av reaktive oksygenforbin­
delser (ROS). Urin er den viktigste eliminasjonsveien for 
absorbert nikkel. Halveringstiden for absorbert nikkel i 
urin er blitt estimert til ca 30 timer [8]. 
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Eksperimentelle studier 
Nikkeloksid og nikkelsubsulfid (Ni3S2) er vist å forår­
sake svulster etter inhalasjon i dyrestudier [8]. Det 
kreftfremkallende potensialet varierer med kjemisk 
sammensetning, løselighet og partikkeloverflate­
egenskaper [8]. Nikkelforbindelser forårsaker generelt 
lite mutasjoner i bakterietester, noe som kan skyldes 
begrenset opptak. Imidlertid er nikkelforbindelser vist 
å kunne omdanne celler i kultur til kreftcellelinjer [8]. 
Potensialet til å fremkalle kreft avhenger av de fysiske/
kjemiske egenskapene til aktuelle nikkelforbindelser, 
og deres mulighet til å trenge inn og oppløses i celler. 
Flere studier tyder på at det er de semioppløselige 
forbindelsene slik som nikkelsubsulfid som er mest 
kreftfremkallende [92]. Mekanismen for nikkels evne til 
å fremkalle kreft synes å involvere både genetiske og 
ikke-genetiske endringer [72]. 

Inhalasjon av nikkel kan også forårsake andre effekter 
i luftveiene, som ødem og betennelsesreaksjoner 
[8]. Nikkel i løselig form ga betennelsesreaksjoner i 
lunge etter instillering i luftveier hos rotter [93]. I den 
senere tid er det gjort flere forsøk med nanopartikler 
av nikkeloksid (NiO), og det er observert betennelses­
reaksjoner etter eksponering for slike nanopartikler 
[94]. I en ny studie ble rotter eksponert via luftveiene 
(instillering) for løselig fraksjon av flyveaske fra restolje, 
samt ulike metaller som forekommer i den løselige 
fraksjonen, før dyrene ble utsatt for bakterier. Denne 
studien viste at den løselige metallfraksjonen økte 
følsomheten for lungeinfeksjon, og at løselig nikkel 
sannsynligvis var det viktigste metallet involvert i den 
økte følsomheten [95].

I tillegg til effekter i luftveiene finnes det studier 
som indikerer effekter i hjerte-karsystemet.  Studier 
med mus kan tyde på at nikkel i svevestøv bidrar til 
hjerte-kareffekter [96]. Målinger av mus eksponert for 
oppkonsentrert finfraksjon av svevestøv (CAPs) viste 
at nikkel var assosiert med akutte endringer i hjerte­
rytmen og -variabilitet.

Dessuten kan nikkel overføres til foster og påvirke 
fosterutviklingen. Dødfødsel og misdannelser er 
rapportert etter injeksjon av nikkelforbindelser i 
forsøksdyr [8].  

Befolkningsstudier 
Alle nikkelforbindelser antas å kunne gi kreft i lunger, 
nese og strupe. Arbeidsrelatert eksponering i industri 
med nikkelraffinering er dokumentert å øke risikoen 
for lunge- og nesekreft. Inhalasjon av blandinger av 
oksider, sulfider og løselige nikkelforbindelser ved 
høyere konsentrasjoner enn 0,5 mg/m3 over mange år 
viser slike effekter. Et estimat av risiko for lungekreft 

er gjort på basis av arbeidere ansatt mellom 1968 og 
1972 i industri i Norge med høy nikkeleksponering. 
Her ble det beregnet en risiko på 3,8 tilfeller per 10 000 
eksponerte ved eksponering for 1 µg/m3 [8].

Allergiske hudreaksjoner av nikkel er dokumentert 
både hos nikkelarbeidere og i den generelle befolk­
ningen. Nikkel absorberes lett gjennom slimhinner og 
hud og kan gi allergisk kontakteksem (nikkelallergi). 
Det er en økende tendens til slik eksem på grunn av 
eksponering for husholdningsredskaper, smykker og 
mynter. Luftveissystemet er også et målorgan for aller­
giske reaksjoner ved nikkeleksponering i arbeidsmiljø. 
Til tross for at nikkel har sterkt allergisk potensial og 
at kontakteksem er godt dokumentert i arbeidsmiljø, 
foreligger det ikke data som tyder på at luftbåren 
nikkel forårsaker allergiske reaksjoner i den generelle 
befolkningen [8].

Nikkel kan også føre til betennelse i luftveiene. Dette 
kan utvikle seg fra mild irritasjon til kroniske beten­
nelser i bronkiene, lungefibrose, astma og væskedan­
nelse i lungene. Nikkel kan også gi hjerte-karsyk­
dommer og nyresykdommer [92]. Befolkningsstudier 
(NMMAPS, Hong Kong) tyder på sammenhenger 
mellom eksponering for nikkel og dødelighet av 
hjerte-karsykdommer ved forholdsvis lave  
luftkonsentrasjoner [96].

3.11.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Nikkelforbindelser er klassifisert som gruppe  
1 karsinogener (kreftfremkallende for mennesker og 
dyr) av IARC, og den kreftfremkallende effekten av  
nikkel i luftveier blir vurdert som den kritiske effekten 
[8, 72]. Basert på risikoberegninger foretatt i arbeids­
miljø har WHO estimert en livstidskreftrisiko på 3,8 per 
10 000 eksponerte ved 1 µg/m3 nikkel som luftkonsen­
trasjon. Dette estimatet forutsetter en lineær dose-
responskurve. En konsentrasjon på 2,5 ng/m3 nikkel­
forbindelser vil da gi en livstids kreftrisiko på  
1:1 000 000. 

I EUs 4. datterdirektiv om luftkvalitet [15] som 
omhandler konsentrasjoner i luft og avsetning i 
jordsmonn av forskjellige metaller, ble det for nikkel 
spesifisert en målsettingsverdi på 20 ng/m3 [15]. I 
medlemslandene er målsettingsverdien gjeldende fra 
2007. I Norge skal målsettingsverdien være oppfylt 
innen 2013 [54].

Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har fastsatt 
et luftkvalitetskriterium for nikkel på 10 ng/m3 som 
årsmiddel. Det tilsvarer en livstidsrisiko for kreft på  
1: 250 000.
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3.12 Sink (Zn)
 
Sink er et vanlig grunnstoff i naturen og er et viktig 
sporstoff. De viktigste kildene for utslipp til miljøet 
er gruvedrift, industri og forbrenning av kull og 
avfall. Sinknivåene i luft er normalt godt under  
1 µg/m3, men kan være noe høyere i byer og rundt 
smelteverk. Eksponering for sink er vanligvis via 
kosten, men eksponering via luft kan også bidra, 
spesielt i arbeidsmiljøet. Sink i luften er hovedsa­
kelig bundet til svevestøv. Høye doser sinkoksid 
er vist å gi såkalt metallrøykfeber i arbeidsmiljø, 
men dette er bare påvist i langt høyere konsentra­
sjoner enn det som forekommer i omgivelsesluft. 
Ved inhalasjon av sink og sinkforbindelser er det 
observert effekter i respirasjonssystemet, og disse 
varierer med kjemisk form av sink. Det er også 
observert stressresponser av sink i hjerte-karsys­
temet. Selv om det er studier som indikerer at sink 
kan spille en viktig rolle for effekter som observe­
res av svevestøv, er det for lite data i aktuelle kon­
sentrasjonsområder for uteluft som kan brukes til 
å fastsette et luftkvalitetskriterium for sink alene.  

3.12.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Sink er et vanlig grunnstoff i naturen, og forekommer 
hovedsakelig i form av sinksulfid og sinkoksid. Sink 
er et viktig sporstoff. På den annen side kan for høyt 
inntak av sink ha skadelige effekter. De viktigste 
kildene for utslipp til miljøet er gruvedrift, stålproduk­
sjon, kullbrenning og brenning av avfall. Sink brukes i 
hudpleieprodukter, som kosttilskudd og i enkelte typer 
legemidler [97]. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Sink og sinkforbindelser finnes i luft, vann og jord. 
Sinknivåene i luft er normalt godt under 1 µg/m3, men 
kan være noe høyere i byer (0,1-1,7 µg/m3) og rundt 
smelteverk [97]. Nær et smelteverk i Nord-Norge ble det 
beregnet en gjennomsnittskonsentrasjon for sink på 
2-3 µg/m3 i luft. Ifølge målinger utført i EU-prosjektet 
RAIAP lå konsentrasjonen av sink i svevestøv samlet inn 
i Oslo ved forskjellige årstider i perioden 2001-2002 på 
gjennomsnittlig 4,4 µg/mg i finfraksjonen, og på rundt 
2,2 µg/mg i grovfraksjonen [3]. Generelt var nivåene i 
grovfraksjonen tilsvarende det som ble målt i enkelte 
andre europeiske byer, mens nivåene av sink finfrak­
sjonen i Oslo var blant de høyeste. Disse nivåene av sink 
i svevestøv vil tilsvare nesten 30 ng/m3 sink i luften.

Målinger ved bakgrunnsstasjonene Birkenes, Andøya 
og Zeppelinfjellet viser lave konsentrasjoner av sink i 
uteluft (figur 3.10). 

Eksponering 
Eksponeringen i den generelle befolkningen er 
primært via inntak fra mage-tarmkanalen. Det daglige 
inntaket av sink fra mat er 0,07-0,23 mg/kg/dag, og 
nivåene er høyest i sjømat. Luft, tobakksprodukter og 
drikkevann er også mulige eksponeringskilder. Sink i 
luften er hovedsakelig bundet til svevestøv. Arbeidere 
involvert i galvanisering, metallsmelting, sveising og 
messingstøping kan bli eksponert for høye konsentra­
sjoner av metallisk sink og sinkforbindelser [97]. 

3.12.2 Helseeffekter 
Sink er et essensielt næringsstoff for mennesker og dyr, 
og er nødvendig for vekst og utvikling ved å påvirke 
funksjonen av en lang rekke proteiner. Sinkmangel har 
vært assosiert med mange typer lidelser som eksem, 
spiseforstyrrelse, dårlig sårheling, redusert reproduk­
sjon, forstyrret immunfunksjon og redusert mental 
funksjon [98]. Det er anbefalt at det daglige inntaket 
av sink skal være 11 mg/dag for menn og 8 mg/dag 
for kvinner. Opptak, fordeling og utskillelse av sink 
har vært grundig studert etter inntak via mage-tarm­
kanalen, mens det finnes langt mindre informasjon om 
opptak som følge av inhalasjon og hudeksponering. 
Studier tyder imidlertid på at sink også absorberes fra 
disse stedene [97]. Absorpsjon av sink fra mage-tarm­
kanalen er nøye regulert, og ved normale fysiologiske 
forhold vil 20-30 % av inntatt sink absorberes. En rekke 
faktorer påvirker opptaket av sink, bl.a. løseligheten av 
sinkforbindelsen og tilstedeværelsen av andre faktorer 
i kosten som kan hemme (kalsium, fosfor, fiber) eller 
øke (aminosyrer med mer) absorpsjonen. Opptaket av 
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Figur 3.10. Årsmiddelkonsentrasjoner av sink målt ved 
bakgrunnsstasjonene Birkenes, Andøya og Zeppelinfjel­
let i 2010.  Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning av 
langtransportert forurenset luft og nedbør.
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inhalert sink avhenger både av partikkelstørrelse og 
løselighet. Absorbert sink vil bli fordelt i hele kroppen, 
og sinknivåene er høyest i muskler, bein, mage-tarm­
kanal, nyre, hjerne, hud, lunger, hjerte og bukspytt­
kjertel. Mesteparten [99] av sink i plasma er bundet til 
albumin. Sink skilles ut fra kroppen både via urin og 
avføring. 

Eksperimentelle studier 
Ved inhalasjon av sink og sinkforbindelser er det obser­
vert effekter i respirasjonssystemet, og disse varierer 
med kjemisk form av sink. Nylig er det også observert 
effekter i hjerte-karsystemet [97, 100].  En gruppe frivil­
lige personer ble utsatt for forskjellige nivåer sinkoksid­
røyk (gjennomsnitt 16 mg/m3) i inntil 2 timer, som ga 
betennelsesreaksjoner i lungene [101], [102]. I rotter 
og marsvin er det observert effekter i luftveiene etter 
inhalasjon av 1,8 mg/m3 sinkoksid i 3 timer. Videre er 
instillasjon av sink i dyr vist å kunne gi stressresponser 
og betennelsesreaksjoner i luftveiene. Det er også 
påvist stressresponser i hjerte [93, 100, 103, 104].   

Det er lite kunnskap om helseeffekter ved inhala­
sjon av sinkstøv eller -røyk etter langtidseksponering. 
Eksponering for sinkforbindelser over lang tid i kosten 
(~0,5-2 mg Zn/kg kroppsvekt/dag) ga symptomer 
som kunne skyldes redusert absorpsjon av kobber fra 
maten (kobbermangel). Tilgjengelige langtidsstudier 
har ikke vist økt kreftforekomst av sinkforbindelser 
[97]. 

Befolkningsstudier 
Inhalasjon av sinkoksid skjer hovedsakelig i arbeids­
miljø i smelteverk og ved sveising. Det dannes små 
partikler (<1 µm) som kan nå lungeblærene og forår­
sake betennelsesreaksjoner og vevsskade. Høye doser 
sinkoksid er vist å gi metallrøykfeber (brystsmerter, 
hoste, åndebesvær, redusert lungefunksjon, kvalme, 
skjelvinger, slapphet). I arbeidsmiljøer har det vært 
påvist konsentrasjoner av sink som kan gi helseeffekter, 
tilsvarende konsentrasjoner forekommer imidlertid 
ikke i omgivelsesluft. Akutt eksponering av mennesker 
for lavere konsentrasjoner sinkoksid (14 mg/m3 i 8 timer 
eller 45 mg/m3 i 20 minutter) og sink (8-12 mg/m3 
i 1-3 timer eller 0,034 mg/m3 i 6-8 timer) ga ingen 
symptomer på metallrøykfeber [97]. Mesteparten av 
tilgjengelige studier i arbeidsmiljø har mangler, da det 
ofte ikke er rapportert eksponeringsnivåer, eller så er 
det et lite antall personer som er studert [97].

3.12.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Det har ikke vært mulig å finne noen internasjonale 
retningslinjer for sink eller sinkforbindelser i luft, 
bortsett fra i arbeidsmiljø. De få studiene som finnes 
om sink i aktuelle konsentrasjonsområder for uteluft 

er ikke tilstrekkelig til å kunne fastsette luftkvalitets­
kriterier. Det er likevel nødvendig å poengtere at det 
foreligger studier som indikerer at sink kan være et 
viktig bidrag til de skadelige effektene som observeres 
av svevestøv (se metaller under kapittel 7. Svevestøv).

3.13 Vanadium (V)
 
Vanadium er et vanlig sporstoff i naturen som kan 
forekomme i forskjellige oksidasjonstilstander.  
Fossilt brennstoff, og spesielt råolje, er hoved­
kilden for utslipp av vanadium til atmosfæren. 
Målinger av vanadium i svevestøvet i et industri­
område i Norge viser konsentrasjoner av vanadium 
mellom 1,5 og 3 ng/m3. Inntaket via kosten er 
imidlertid en viktigere kilde for eksponering av 
vanadium enn luften er. I arbeidsmiljøet kan luft­
eksponering også bidra. Opptaket av vanadium 
i lunge avhenger både av partikkelstørrelse og 
løsbarhet til vanadiumforbindelsene. Siden vanadium 
kan opptre med forskjellige oksidasjonstrinn, vil 
stoffet inngå i reaksjoner som fører til dannelse 
av reaktive oksygenforbindelser. Disse kan føre 
til skade. I forsøk med friske frivillige personer er 
det vist irriterende effekter på luftveissystemet i 
konsentrasjonsområdet fra 60 µg/m3. Studier fra 
arbeidsmiljø viser luftveissymptomer ved lang­
varig eksponering for 20 µg/m3 vanadium.  
Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har fast­
satt et luftkvalitetskriterium for vanadium på  
0,2 µg/m3 som gjennomsnitt over ett døgn. 

3.13.1 Kilder, luftforurensningsnivåer og 
eksponering

Egenskaper og kilder 
Vanadium er et vanlig sporstoff i naturen. Stoffet fore­
kommer hovedsakelig i oksidasjonstilstandene +3, +4 
og +5, og ikke naturlig som metall. Ved tilstedeværelse 
av oksygen er vanadium alltid i den 5-verdige formen. 
I mennesker og andre pattedyr blir 5-verdig vanadium 
redusert til 4-verdig [8]. 

Vanadium forekommer i lave konsentrasjoner i vann 
og fjell, mens i fossilt brennstoff, som råolje, kull, olje­
skifer og tjæresand, er det ofte høye konsentrasjoner. 
Fossilt brennstoff, og spesielt råolje, er hovedkilden 
for utslipp av vanadium til atmosfæren. Vanadium har 
en tendens til å bli igjen i den tunge delen av oljen når 
den raffineres (destilleres). Fyringsoljer som brukes i 
Norge i dag tilfredsstiller krav om svovelinnhold, og 
dette betyr i praksis at vanadiuminnholdet i vanlige 
fyringsoljer er lavt. Innen internasjonal skipstrafikk 
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kan det fortsatt brukes tunge og lite raffinerte oljer 
som bunkers. Dette gjelder spesielt havgående store 
skip som ikke er under noen regulering vedrørende 
utslipp. Det er estimert at 200 000 tonn vanadium årlig 
slippes ut i atmosfæren som følge av menneskelige 
aktiviteter. Videre er det beregnet at industri står for 
53 % av innholdet av vanadium i luft [105]. Vanadium 
har normalt relativt kort oppholdstid i atmosfæren, 
slik at konsentrasjoner i luft avtar raskt med avstanden 
fra kildene (utslippsstedet) og tiden etter utslippet. I 
luft kan vanadium være løst i vanndråper eller bundet 
til partikler. Nedbør «vasker» luften for metaller som 
dermed ikke akkumuleres i atmosfæren. 

Luftforurensningsnivåer i Norge 
Årsgjennomsnitt av vanadium i luft fra store byer 
verden over er mellom 50 og 100 ng/m3. I Norge 
måles vanadiumkonsentrasjonen i luft på bakgrunns­
stasjonene Birkenes, Andøya og Zeppelinfjellet. 
Årsmiddelverdiene på disse stasjonene er langt under 
gjeldende luftkvalitetskriterium på 0,2 µg/m3, som 
vist i figur 3.11. Målinger av vanadium i svevestøvet 
i et industriområde viser konsentrasjoner av vanadium 
mellom 1,5 og 3 ng/m3.  Ifølge målinger utført i 
EU-prosjektet RAIAP lå konsentrasjonen av vanadium 
i svevestøv samlet inn i Oslo ved forskjellige årstider i 
perioden 2001-2002 på gjennomsnittlig 340 ng/mg i 
finfraksjonen, og på rundt 75 ng/mg i grovfraksjonen 
[3]. Generelt sett var nivåene i begge fraksjonene 
tilsvarende nivåene som ble målt i Amsterdam (Neder­
land). Disse nivåene i svevestøvet tilsvarer en luftkon­
sentrasjon av vanadium på 1-2 ng/m3.  

Eksponering 
Nivåer som kan forekomme i luften i svært forurensede 
byer kan gi et daglig inntak ved inhalasjon på 1,5 µg 
[8]. Inntaket via kosten er imidlertid en viktigere kilde. 
Det totale daglige inntaket av vanadium er beregnet til 

20 µg. I tillegg kan arbeidsmiljø bidra til eksponeringen 
med konsentrasjoner fra 0,01 til 30 mg/m3. I slike 
tilfeller er det rapportert stor variasjon i partikkelfor­
delingsmønsteret og grad av løselighet for forskjellige 
vanadiumforbindelser.

3.13.2 Helseeffekter 
Vanadium finnes i mange organismer og inngår i ulike 
enzymer. Løselige vanadiumforbindelser tas lett opp i 
lungene ved inhalasjon og akkumuleres der. Det er  
beregnet at omtrent 25 % av (vann)-løselige 
vanadiumforbindelser blir absorbert når det kommer 
ned i lungene. Opptaket avhenger både av partik­
kelstørrelse og løsbarhet til komponentene. Bare ca 
10 % av vanadium i kosten blir tatt opp i tarmen [106]. 
Vanadium fordeles effektivt i kroppen via blodet. 
Arbeidere som er utsatt for vanadium, har økte nivåer 
vanadium i urin og blod [107]. Disse avtar imidlertid 
fort etter at eksponeringen stopper [108]. Vanadium 
har en tendens til å konsentreres midlertidig i nyrene, 
leveren og lungene, men over lengre tid lagres det i 
bein og muskler. Utskillelse via urin er den viktigste 
mekanismen for eliminering av vanadium [8]. 

Eksperimentelle studier 
Toksisiteten av vanadium øker med økende oksidasjons­
trinn, det vil si at 5-verdig vanadium er mer toksisk enn 
4-verdig, som igjen er mer toksisk enn 3-verdig. Siden 
vanadium kan opptre med forskjellige oksidasjonstrinn, 
vil stoffet inngå i Fenton-lignende reaksjoner og føre 
til dannelse av reaktive oksygenforbindelser, som kan 
gi skade [109]. Vanadiumforbindelser er rapportert 
å påvirke funksjonen av kroppens forsvarsceller som 
makrofager (spiseceller), slik at lungenes motstands­
kraft mot infeksjoner reduseres [8]. Eksperimenter med 
makrofager og hvite blodceller (T-lymfocyter) har vist 
at vanadium hemmer enzymer, men kan også aktivere 
produksjon av betennelsesstoffer [110-112]. Vana­
dium er vist å gi dannelse av reaktive oksygenforbin­
delser i humane hvite blodceller [113].  Videre er 5- og 
4-verdige vanadiumforbindelser rapportert å forårsake 
kromosom- og genskader [8], [114].  

Dyreforsøk viser at toksisiteten av vanadium er høy 
ved injeksjon, lav ved opptak i mage-tarmkanalen og 
middels ved inhalasjon. I en rekke dyrestudier er det 
rapportert akutt og kronisk respiratoriske effekter etter 
eksponering for forskjellige vanadiumforbindelser 
[8]. Også i andre organer som lever, nyre, testikler, 
nervesystemet og hjerte-karsystemet har inhalasjon av 
vanadiumforbindelser forårsaket effekter. I en studie av 
rotter er det rapportert systemiske og lokale effekter 
i luftveissystemet ved konsentrasjonsområdet fra 3,4 
til 15 µg/m3 [8]. Vanadium er rapportert kreftfrem­
kallende i mus etter inhalasjon av vanadiumpentoksid, 
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Figur 3.11. Årsmiddelkonsentrasjon av vanadium målt 
ved bakgrunnsstasjonene Birkenes, Andøya og Zeppelin­
fjellet i 2010. Kilde: Rapport TA 2812/2011, overvåkning av 
langtransportert forurenset luft og nedbør.
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V2O5 [115]. IARC har klassifisert vanadium som et mulig 
kreftfremkallende stoff for mennesker, gruppe 2B 
[116]. 

I forsøk med friske frivillige personer er det vist irrite­
rende effekter på luftveissystemet i konsentrasjons­
området 56-560 µg/m3 [8].

Befolkningsstudier 
Vanadium er vist å forårsake helseskader hos arbeidere 
både etter kortvarig og langvarig eksponering. Irrita­
sjon og betennelse i øynene er hyppigst rapportert 
hos arbeidere. Særlig ved yrkesrelatert eksponering 
av vanadiumpentoksid er det vist både akutte og 
kroniske effekter, som irritasjon og økt produksjon av 
slim i luftveiene og hosting. Slike kliniske symptomer 
er rapportert hos arbeidere etter akutt eksponering 
for konsentrasjoner fra 60 µg/m3 [8]. Ved langvarig 
eksponering er symptomer i øvre luftveier registrert 
ved 20 µg/m3. Det er også indikasjoner fra arbeidsmiljø 
på at vanadiumforbindelser kan indusere astma. Milde 
symptomer som nysing, rennende nese og sår hals 
forsvinner gjerne etter 2-5 dager. Forandringer i lunge­
funksjon indikerer innsnevringer/hevelser av luftveier. 
Videre er produksjon av betennelsesstoffer vist hos 
sveisere etter langvarig eksponering. Toksiske effekter 
av vanadium på mannlige kjønnsorganer (testikler) og 
evne til reproduksjon er også blitt rapportert [117].

Noen befolkningsstudier har vist positiv sammenheng 
mellom vanadiuminnholdet i luften og dødelighet som 
skyldes bronkitt, lungebetennelse, nyreskader, kreft og 
hjerte-karsykdommer [8]. Disse studiene er imidlertid 
blitt kritisert for ikke å ha kontrollert for flere viktige 
faktorer som eksponering for andre stoffer og røyke­
vaner. Befolkningsstudier indikerer at vanadium og/
eller nikkel i flyveaske fra restolje (ROFA) kan ha spilt 
en rolle ved dødelighet og hyperreaktivitet i luftveiene 
[20].

3.13.3 Vurderinger og luftkvalitetskriterier 
Studier fra arbeidsmiljø viser luftveissymptomer ved  
20 µg/m3 vanadium, som WHO har foreslått som et ne­
dre nivå for effekt (en LOAEL-verdi). Siden de observer­
te effektene er minimale ved denne konsentrasjonen 
og siden følsomme subgrupper ikke er påvist, har WHO 
valgt en beskyttelsesfaktor/usikkerhetsfaktor på 20. Ut 
i fra dette har WHO anbefalt en retningslinje på  
1 µg/m3 med midlingstid over 24 timer. WHO vurderer 
at nivåer under dette sannsynligvis ikke vil gi skadelige 
helseeffekter.

Folkehelseinstituttet og Miljødirektoratet har fastsatt 
et luftkvalitetskriterium for vanadium på 0,2 µg/m3  
for 24 timers midlingstid. Det er tatt utgangspunkt i 

samme LOAEL-verdi som WHO (20 µg/m3), og brukt 
en usikkerhetsfaktor på 84. Denne faktoren er frem­
kommet ved å bruke en faktor på 10 for variasjon 
mellom ulike personer, og en faktor på 3 for å ekstra­
polere fra LOAEL- til NOAEL-verdier, samt en faktor 
på 2,8 for å korrigere for eksponering hele døgnet i 
forhold til arbeidstidseksponering. 
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Egenskaper, kilder og nivåer  
Nitrogenmonoksid (NO) og nitrogendioksid (NO2) er 
reaktive gasser som dannes ved høy temperatur, for 
eksempel i forbrenningsprosesser. I nærvær av ozon 
omdannes NO til NO2. Hovedkilden til NO2 er veitrafikk 
og det er spesielt dieselbiler som har høyt utslipp. 
Nivåene av NO2 i uteluft varier betydelig i løpet av 
dagen, ved ulike årstider, år og steder. Gjennomsnitts­
nivåene ligger i de største byene i Norge mellom 40 
μg/m3 og 50 μg/m3 (årsmiddel), mens timesverdiene 
kan være betraktelig høyere, spesielt i byområder om 
vinteren.

Helseeffekter: 
De viktigste helseeffektene som er knyttet til 
NO2-eksponering er

-  Nedsatt lungefunksjon
-  Forverring av astma og bronkitt

Korttidseksponering 
Det er påvist redusert lungefunksjon og økt luftveis­
reaktivitet hos astmatikere utsatt for NO2-konsen­
trasjoner på 376-560 μg/m3 i en time eller mer. Ved 
eksponering over 5-30 minutter er det observert  
tilsvarende effekter for konsentrasjoner mellom 
300-3000 μg NO2/m3. I befolkningsstudier er det vist at 
kortvarig eksponering (time/døgn) for NO2 er assosiert 
med økt forekomst av dødsfall og økt forekomst av 
sykelighet. Lineære sammenhenger har vært rappor­
tert ned mot 20-40 μg/m3 i døgnmiddelkonsentrasjon, 
men det er vanskelig å påvise en nedre grense for 
konsentrasjoner som fører til negative helseeffekter.  

Langtidseksponering 
Effekter av langvarig eksponering for NO2 er hoved­
sakelig undersøkt i befolkningsstudier.  Dataene er 
sprikende, men flere studier viser sammenheng med 
astma, bronkitt, lungefunksjon og dødelighet. Hos 

Nitrogendioksid (NO2)
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barn er det påvist endringer i lungefunksjon ved 
eksponering for 50-75 μg/m3 i årsmiddelkonsentra­
sjon. I befolkningsstudier med NO2 har det imidlertid 
vist seg å være svært vanskelig å skille effekten av NO2 
fra andre luftforurensningskomponenter, spesielt ved 
langvarig eksponering.  

Utsatte/følsomme grupper  
Astmatikere og allergikere er blant de mest følsomme 
gruppene. KOLS-pasienter og personer med kronisk 
bronkitt er også følsomme for NO2-eksponering.

Luftkvalitetskriterier for nitrogendioksid (NO2):
- 300 µg/m3 i 15 minutter
- 100 µg/m3 i 1 time
- 40 µg/m3 som årsmiddel

 
4.2 Kilder og luftforurensningsnivåer 
av nitrogendioksid

 
I Norge er hovedkilden til utslipp av NO2 i  
byområdene veitrafikken, men skipsfart og lang­
transportert forurensning kan også bidra.  
Dieselkjøretøy slipper ut mest NO2 i storbyene. 

4.2.1 Egenskaper og kilder 
Det finnes en rekke nitrogenoksider i atmosfæren. De 
to viktigste, nitrogenmonoksid (NO) og nitrogendiok­
sid (NO2) har fellesbetegnelsen NOx. NO2 er en meget 
reaktiv, lite vannløselig gass. I gassfase har den en 
rødbrun farge og en lukteterskel på omtrent 750 μg/m3. 

Ved spesielle forhold kan det derfor registreres en 
stikkende lukt som skyldes NO2 [1]. NO er en fargeløs 
gass. I et helseperspektiv er vi hovedsakelig bekymret 
for høye nivåer av NO2. Gassene dannes i forbren­
ningsprosesser ved oksidasjon av nitrogen fra luften. 
I byområder er veitrafikk den viktigste kilden til NO2, 
mens skip og olje- og gassvirksomhet er viktige regio­
nale kilder. I tillegg bidrar langtransportert forurens­
ning til høye nivåer. NO kan reagere med ozon i luften 
og danne NO2. Videre kan NO2 omdannes til nitrat som 
forekommer som salter og karakteriseres dermed som 
svevestøv. Husholdninger, som bruker gasskomfyrer 
til matlaging eller gassovner til oppvarming, vil ha en 
betydelig innendørskilde til NO2. 
 
Nivåene av NO2 har vært stabile eller svakt økende i 
de største norske byene (Oslo, Trondheim og Bergen) 
de siste ti årene. Årsaken til denne utviklingen er den 
økende andelen dieselbiler i kjøretøyparken, uønskete 
bi-effekter av partikkelfilter og katalysatorer, i tillegg til 
økende antall biler totalt. NO2 dannes ved forbrenning 
av organisk materiale ved høye temperaturer, dette 
gjør at dieselbiler har høyere utslipp av NO2 i forhold til 
bensinbiler. Dieselmotoren har ikke effektive rense­
systemer for å fjerne NOx fra avgassene og slipper ut  
10-40 ganger mer NO2 per km enn tilsvarende bensin­
biler. Tunge kjøretøy som lastebiler og busser med 
dieselmotor har enda høyere NO2-utslipp. Dette er 
illustrert i figur 4.1 som viser trafikkarbeidet (andel 
av alle kjørte kilometer) og NO2-utslipp fordelt på 
ulike kjøretøy i Stor-Oslo i 2010. Busser, tungtransport 
og dieselbiler utgjør omtrent halvparten av trafikk­
arbeidet, men står for nesten alt utslipp av NO2. Til 
sammenlikning utgjør bensinbiler en tilsvarende 
andel av trafikkarbeidet, men bidrar kun til 7 % av 
NO2-utslippet. 

Figur 4.1. Diagrammet til venstre viser andel trafikkarbeid for ulike kjøretøysklasser i Stor-Oslo. Diagrammet til høyre viser 
hvor stor andel av det totale NO2-utslippet som hver kjøretøysklasse bidrar med. 2010-tall (Kilde: TØI-rapport 1168/2011).

	
   	
  

Trafikkarbeid, andel kjørte km Andel totalt NO2-utslipp
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NO2-utslippet fra kjøretøy er regulert via Euro-krav til 
biler og motorer til tunge kjøretøy. Disse kravene må 
oppfylles for at kjøretøyet kan selges i EØS-området. I 
typegodkjenningen undersøkes utslippene per i dag 
ved en standardisert kjøring med jevn akselerasjon, 
lavt turtall og jevn kjøring ved høy hastighet. Denne 
testsyklusen gjenspeiler landeveiskjøring, men er lite 
representativt for by og køkjøring. Transportøkonomisk 
institutt (TØI) og Norsk institutt for luftforskning (NILU) 
har vist at NO2-utslippene fra personbiler er betydelig 
høyere under reelle kjøreforhold enn hva EURO-
kravene tilsier (Referanse: TØI-rapport 1168/2011). I 
tillegg utføres typegodkjenningstesten ved sommer­
lige temperaturer, mens undersøkelser har vist at 
utslippene ved kaldstart og ved kjøring i kaldt klima 
er høyere. I følge Euro-kravene skal NOx-utslippene fra 
dieselkjøretøy være redusert fra 0,50 g/km i 2000 til  
0,18 g/km i 2009. Det reelle NOx-utslippet ved køkjø­
ring har vist seg å være uendret i perioden og ligger 
på rundt 1 g/km. I tillegg har NO2-andelen av NOX-
utslippet økt. Økningen fra 1996 til 2009 skyldes 
innføring av oksiderende katalysatorer og partikkelfiltre

Fra 2014 blir Euro 6-kravene innført for nye biler, der 
NOx- og NO2-utslippene skal være betydelig redusert. 
Det er enda uklart hvorvidt de nye bilene faktisk vil 
ha lavere utslipp også under reelle kjøreforhold og i 
kaldt klima. I tillegg vil disse nye kravene kun gjelde 
for nye biler og utskiftingen av bilparken kommer til 
å ta mange år, slik at det uten nye tiltak forventes at 
NO2-nivåene i storbyene vil holde seg konstante eller 
øke i årene fremover. 

4.2.2 Eksponering og forurensningsnivåer 
I byområder er konsentrasjonen av NO2 avhengig av 
meteorologiske forhold, tilførsel av ozon samt trafikk­
mengde og -sammensetning. På kalde dager med lite 

vind blir konsentrasjonen spesielt høy. Nivåene av NO2 
har blitt fulgt over lengre tid, og flere steder foreligger 
det nå kontinuerlige måleserier som beskriver NO2-
forurensningen.  NO2-nivåene har vært stabile eller 
svakt økende de siste 10 årene i større norske byer 
som Oslo, Trondheim og Bergen. Variasjoner fra år til år 
skyldes i stor grad meteorologiske forhold. I flere byer 
ligger NO2–konsentrasjonene over luftkvalitetskriteriet 
på 40 µg/m3 for årsmiddel (figur 4.2), og 100 µg/m3 for 
timesmiddel (figur 4.3). 
 
Målinger og beregninger utført i ulike europeiske byer 
viste at en stor del av eksponeringen for den gene­
relle befolkningen skjer på vei til og fra jobb. I tillegg 
kan meget høye konsentrasjoner av NO2 forekomme i 
tunneler der det er registrert konsentrasjoner av NO2 
på 180-700 mg/m3 som timesmidler inne i bilen [1].  En 
rapport fra European Environment Agency (EEA) har 
estimert at 6-12 % av befolkningen i europeiske byer 
ble eksponert for konsentrasjoner (målt ved bybak­
grunnsstasjoner) over NO2 grenseverdien for årsmiddel 
i 2010 [2]. I en ny stor europeisk studie (ESCAPE) er 
NO2-nivåene i Oslo og en rekke andre byer sammen­
lignet. Et stort antall målesteder, som inkluderte både 
gate -og bakgrunnsstasjoner, ble brukt i hver by. 
Standardiserte metoder ble nyttet, og analysen ble 
foretatt i et laboratorium.  NO2-konsentrasjonene ble 
beregnet ut i fra målinger fra flere årstider.  Målingene 
viste store variasjoner mellom ulike byer i Europa, og 
også store variasjoner innen byene. Konsentrasjonene 
i Oslo var høyere enn i andre nordiske hovedstader, 
men lavere enn i større byer lenger sør i Europa [3]. De 
beregnende gjennomsnittskonsentrasjonene for Oslo 
var lavere enn angitt for årsgjennomsnittet på målesta­
sjonen med høyeste nivåer (figur 4.2), men målingene 
i ESCAPE-studien var foretatt over kortere perioder og 
også bakgrunnsstasjoner er inkludert.  

Figur 4.2. NO2-årsmiddel i flere norske byer fra 2003 til 2012. Dataene er den høyeste årsmiddelkonsentrasjon i den 
enkelte by. Grønn linje viser luftkvalitetskriterier, som for NO2 er lik grenseverdien. Kilde: Sentral database for luftover­
våkningsdata, 2013
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4.3 Helseeffekter av nitrogendioksid

Helseskadelige effekter av nitrogenoksider er først og 
fremst knyttet til NO2, men NO kan også utløse biolo­
giske effekter. Ettersom NO bare synes å kunne utløse 
effekter ved meget høye konsentrasjoner, som den 
generelle befolkning sjelden eller aldri blir utsatt for, 
omtales kun helseeffekter av NO2 i denne rapporten. 
Helsevirkninger av NO er mer beskrevet i SFT-rapport 
1992[4]. Figur 4.4 viser ved hvilke konsentrasjoner av  
NO2 det er registrert ubehag som en følge av ekspo­
neringen. Ved en konsentrasjon opp mot luftkvalitets­

kriteriene vil de aller fleste oppleve ubehag. 

De viktigste helseeffektene som er knyttet til 
NO2-eksponering er:

-	 Nedsatt lungefunksjon
-	 Forverring av astma og bronkitt

Figur 4.3. Maksimums timesmiddelkonsentrasjon NO2 (µg/m3) i løpet av et kalenderår fra utvalgte målestasjoner i Oslo 
(Alnabru målestasjon), Bergen (Danmarksplass målestasjon), Trondheim (Elgeseter målestasjon) og Lillehammer (Bank­
plassen målestasjon). Grønn linje viser luftkvalitetskriteriet (timesmiddelkonsentrasjon). Rød linje viser grenseverdien, 
som ifølge forskriften kan overskrides inntil 18 ganger. Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013.
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Figur 4.4. Norsk studie som viser opplevelse av ubehag på grunn av dårlig luft 
som funksjon av NO2-konsentrasjon i luften. NO2-konsentrasjonen er gitt som 
daglig gjennomsnitt målt over en periode på 3 måneder Kilde: Amundsen et al. 
2008 [5].
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4.3.1 Inhalasjon og avsetning
Ved inhalasjon trenger mesteparten av gassen ned 
i de nedre luftveier hvor 70 til 90 % blir absorbert. 
Matematisk modellering av NO2-avsetningen i luft­
veiene viser at mesteparten av gassen vil bli deponert 
i overgangen mellom de minste luftveier og gassut­
vekslingssonen i lungeblærene. Det er der de mest 
omfattende skadene observeres. Anstrengelser fører 
til tyngre pusting og økt deponering av gassen i dette 
området.

4.3.2 Mekanistiske betraktninger 
NO2 eksponering fører til lipidperoksidering (lipid­
peroksidering er en følge av oksidativ skade på fett­
stoffer i cellemembranen og kan føre til ødeleggelse 
av cellemembranen eller dens egenskaper) og endret 
metabolisme av antioksidanter. Dette kan utløse  
betennelsesreaksjoner, celledød og tap av funksjon i 
de områdene der celler dør. Noen områder i lungene 
kan også bli mer mottagelige for effekter av annen 
luftforurensning [1]. 

4.3.3 Dyrestudier 
 
Hos dyr har man funnet effekter av NO2-inha­
lasjon på metabolisme, vevsstruktur, funksjon, 
betennelsesreaksjoner og forsvar mot infeksjoner 
i lunge både ved kortvarig og langvarig ekspo­
nering. Ved langvarig eksponering er det observert 
strukturelle endringer i luftveiene samt økt  
mottagelighet for infeksjon ved 640-940 μg/m3. 
Studier indikerer at konsentrasjonen av NO2 kan ha 
større betydning enn eksponeringstiden. 

Studier med ulike dyrearter er foretatt ved bruk av 
forskjellige konsentrasjoner NO2, både ved kortvarige 
(minutter opp til 24 timer) og langvarige (dager, 
måneder, år) eksponeringer. 

Kortvarig eksponering: Effekter på biokjemiske reak­
sjoner i lungene etter korttidseksponering har kun blitt 
påvist ved høye NO2-konsentrasjoner (over 3000 μg/m3) 
[1]. I dyrestudier er det sjeldent observert effekter ved 
eksponering i konsentrasjoner under 1880 μg/m3. I en 
musemodell for allergiske reaksjoner førte  
24 timers-eksponering for NO2 med 3760 μg/m3 til 
skader på lungeepitelet, redusert slimproduksjon 
(mukus) i lungene og økt sammentrekning av glatt 
muskulatur i luftveiene.  Videre har en rekke studier 
vist at kortvarig NO2-eksponering økte dyrenes 
mottagelighet for infeksjonssykdommer (forårsaket av 
bakterier og virus). Etter 3 timers eksponering var  
3760 μg/m3 den laveste konsentrasjonen som ga effekt 
på dødelighet etter lungeinfeksjon [1].

Langvarig eksponering: Det er vist effekter på cellenivå 
etter langtidseksponering. Eksempelvis førte ekspone­
ring for 640 μg NO2/m3 til erstatning av celletyper i luft­
veiene som er mer sårbare (type I celler) for oksidanter 
med celletyper som er mer resistente (type II og Clara- 
celler). Dette vil kunne føre til dårligere gassutveksling 
i lungeblærene.  De nye cellene endret også form og 
ble større (hypertrofi) etter 10 dagers eksponering for 
940 μg/m3, men betydningen for lungenes funksjon av 
disse endringene er ukjent. 

Både eksponeringstiden og konsentrasjonen av NO2 
har betydning for effekten, hvor konsentrasjonen 
synes å ha størst betydning. I tillegg tyder studier på 
at gjentatt eksponering ved samme konsentrasjon 
har større effekt enn kontinuerlig eksponering, Ved 
konsentrasjoner på (640-940 μg/m3) var endringer 
i vevsstruktur fremdeles tydelige to måneder etter 
at eksponeringen var avsluttet. I flere dyrearter fører 
NO2 eksponering til vevsendringer som ligner lunge­
emfysem, i tillegg til fortykning av kapillærmembraner, 
mer bindevev og tap av flimmerhårepitel i lungene. I 
rotter og kaniner synes disse endringene først å inntre 
ved svært høye konsentrasjoner (≥15 000 μg/m3). I en 
studie med hunder ble det imidlertid påvist emfysem­
lignende endringer ved en eksponering for en blan­
ding av NO2 (1210 μg/m3) og NO (310 μg/m3) i 5,5 år. I 
dette siste studiet ble også lungefunksjonen redusert, 
og endringene fortsatte å forverre seg i 2,5 år etter 
avsluttet eksponering [1]. Dette indikerer at langvarig 
eksponering for økte konsentrasjoner kan føre til at 
skadene på lungevevet fortsetter å utvikle seg, selv når 
eksponeringen reduseres. Det er noe usikkert om disse 
resultatene kan overføres til mennesker.

Langvarig eksponering for NO2 kan også påvirke 
mottageligheten for infeksjoner. Ved eksponering i  
6 måneder med 940 μg/m3 er det vist en økning i 
dødelighet som et resultat av lungeinfeksjon. Hvilke 
nivåer som øker dødeligheten varierer med dyreart 
og hvilke mikrober som utløser infeksjon. Videre synes 
de laveste konsentrasjonene bare å være effektive 
ved gjentatte eksponeringer. Langvarig eksponering 
for NO2 kan gi metabolske effekter ved relativt lave 
konsentrasjoner, for eksempel er en økning i lipid­
peroksidering i makrofager (forsvarsceller mot infek­
sjon) registrert ved 75-750 μg/m3 (avhengig av måle­
metode) [1]. Eksponering for NO2 er imidlertid vist å gi 
betennelsesreaksjoner i lungene først ved svært høye 
konsentrasjoner (18 000 μg/m3 NO2 over 1-20 dager).

Det er ingen studier som tyder på at langvarig 
NO2-eksponering kan føre til mutasjoner, kreft eller  
misdannelser [1].
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4.3.4 Kontrollerte studier med mennesker 
 
I kontrollerte kliniske studier er NO2 vist å gi redu­
sert lungefunksjon og endret luftveisreaktivitet 
mot kaldluft, ulike kjemisk stimuli og allergener. 
Hos friske personer inntrer slike effekter ved 
eksponering fra 1880 µg/m3 NO2 over 1 time. De 
samme effektene opptrer hos astmatikere allerede 
i konsentrasjonsområdet 376-560 μg/m3 NO2. Ved 
kortere eksponeringstid (~5-30 minutter) øker 
responsen i luftveiene hos astmatikere ved NO2-
konsentrasjoner på ~500 μg/m3 (300-3000 µg/m3).  

I en rekke kontrollerte kliniske studier er frivillige friske 
personer og astma- og KOLS-pasienter blitt ekspo­
nert for NO2 i mindre enn 30 minutter og i 1 time eller 
mer. Det har blitt sett på hvordan NO2 alene påvirker 
lungefunksjon og etter stimulering med ulike stimuli 
som kald luft, allergener og ulike farmakologiske 
modellstoffer. Videre er effekten av NO2 på luftveis­
reaktiviteten (målt ved sammentrekning av luftveiene 
etter eksponering for de samme stimuli), ulike symp­
tomer, betennelsesreaksjoner og mottagelighet for 
infeksjoner blitt studert. Studiene varier imidlertid mye 
med hensyn til eksponeringstid, konsentrasjoner av 
NO2, fysisk aktivitet versus hvile, hvilke effekter som ble 
undersøkt og tidspunkt for effektene. Dette vanskelig­
gjør sammenligning av studiene. 

Lungefunksjon og endringer i luftsveisreaktivitet 
Vi har valgt å dele studier som måler lungefunksjon og 
luftveisreaktivitet etter eksponering i minimum  
1 time eller maksimum 30 minutter. Vi inkluderer svært 
korte eksponeringstider fordi de fleste eksponerings­
situasjoner med høye NO2-konsentrasjoner (slik som 
opphold i tunneler) ofte er kortvarig.

Eksponering i minimum 1 time: Noen studier viser en 
endring av lungefunksjonen hos friske personer ved 
konsentrasjoner over 1880 μg/m3 (1,0 ppm). I andre 
studier er det ikke påvist effekt selv ved svært høye 
konsentrasjoner (7000 μg/m3) [1]. Personer med 
lungesykdom som astma, KOLS og kronisk bronkitt 
synes imidlertid å respondere ved langt lavere konsen­
trasjoner, selv om resultatene av studiene varierer 
mye. Den laveste konsentrasjonen av NO2 som har vist 
direkte effekt på lungefunksjonen hos astmatikere og 
pasienter med KOLS eller kronisk bronkitt etter  
2-2,5 timers eksponering er 560 μg/m3 (0,3 ppm). Det 
er imidlertid også rapportert ikke-signifikante effekter 
ved 190 μg/m3 i 1 times eksponering av astmatikere, 
men reduksjonen i lungefunksjon var så liten at 
effekten ikke ble tillagt så mye vekt. Flere andre studier 

viser imidlertid ingen effekt selv ved langt høyere 
konsentrasjoner. I noen av disse studiene har forsøks­
personene kun en mild form av astma, noe som kan 
forklare den manglende responsen [1]. 

I en meta-analyse som tar for seg 20 lungefunksjons­
studier, ble det funnet en statistisk signifikant endring 
i reaktiviteten allerede ved eksponering i 20 minutter 
til 4 timer for 94-376 μg/m3 NO2 hos astmatikere [6]. En 
annen kritisk oversiktsartikkel som er basert på over  
50 kliniske studier av pasienter med luftveissyk­
dommer, konkluderte med at NO2-eksponering har en 
effekt på luftveisreaktivitet, men at en dose-respons-
sammenheng mangler [7]. Det understrekes at det 
dermed er vanskelig å fastslå noen terskelverdi for 
effekt av NO2, men at de fleste data synes å indikere en 
verdi mellom 500-1200 μg/m3. Det fremheves videre 
at effektene er små og forbigående. I en tilsvarende 
meta-analyse (basert på 37 enkeltstudier), konkluderer 
Goodman og medarbeidere [8], med at NO2-ekspo­
nering opp til 1200 μg/m3 ikke var assosiert med klinisk 
relevante effekter.

Eksponering i maksimum 30 minutter: Det finnes mye 
færre studier av svært korte eksponeringstider. Det er 
da påvist effekter i luftveiene hos pasienter med astma 
eller bronkitt etter eksponering for 300-3000 μg NO2/m3. I 
en undersøkelse ble det vist at 5 konsentrasjonstopper 
på 5 minutter med 560 μg/m3 ga redusert lungefunk­
sjon hos astmatikere, men ikke hos friske personer. I 
andre forsøk er det rapportert at eksponering for NO2 
innenfor området 420-920 μg/m3 under 20 minutter 
hvile og 10 minutter lett arbeid førte til økt motstand 
i luftveiene, og forsterking av kaldluft-utløst luftveis­
motstand hos de samme personene [4]. Det er vist at 
NO2 kan gi forsterkning av astmatiske responser etter 
eksponering for allergener som pollen og husmidd, 
men da ved konsentrasjoner på henholdsvis 500 og 
800 μg/m3 NO2 i 30 minutter [1]. 

I en studie ble frivillige deltakere med mild allergisk 
astma utsatt for luft i en trafikkert tunnel i 30 minutter. 
Ved konsentrasjoner av NO2 over 300 μg/m3 viste 
astmatikerne en forsterket allergisk respons mot pollen 
flere timer etter eksponeringen, nedsatt lungefunksjon 
og sterk astmatisk reaksjon [9]. Det kan ikke utelukkes 
at NO2 fungerte som indikator for ultrafine partikler i 
disse studiene og at den observerte effekten egentlig 
skyldes partikkeleksponering. Dette bekreftes av en 
studie der personer ble eksponert for luft med mye 
dieseleksos. Her viste helseeffektene en tydeligere 
sammenheng med ultrafine partikler og mindre 
sammenheng med andre komponenter som NO2 [10].



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           71

Betennelsesreaksjoner og forsvar mot infeksjoner 
De fleste studier viser at betennelsesreaksjoner 
utløses ved relativt høye NO2-konsentrasjoner. Hvilke 
konsentrasjoner som gir effekt varierer med om friske 
individer eller astmatikere er med i studien, og også 
hvilke markører som brukes som mål på betennelse. I 
lungeskyllevæske fra friske individer er det registrert 
endringer i inflammatoriske celler ved eksponering for 
3600 -6580 μg NO2/m3 i 4-6 timer, mens endringer  
i inflammatoriske stoffer er rapportert ned mot  
1130 μg/m3 NO2. I en annen studie er det observert 
betennelsesresponser allerede ved 108 μg NO2/m3, 
men da ved gjentatte 2 timers-eksponeringer over  
4 dager. Det er spesielt betennelsesstoffer (cytokiner) 
assosiert med en allergisk reaksjon som øker ved 
NO2-eksponering [1]. 

Eksponering for NO2 kan også påvirke forsvaret mot 
infeksjoner. Lungemakrofager fra friske forsøksper­
soner er vist å ha redusert evne til å inaktivere virus 
etter at personene ble eksponert for 1130 μg NO2/m3 i 
3 timer [1].

Luftveissymptomer 
Luftveissymptomer som hoste og irritasjon synes først 
å utløses ved svært høye konsentrasjoner av NO2, 
og dette har derfor blitt mindre studert. Det er ikke 
registrert signifikante symptomer ved lavere konsen­
trasjoner enn 1880 μg/m3, verken hos astmatikere eller 
hos friske individer [1].

Samvirkeeffekter med andre luftforurensnings-
komponenter 
Det foreligger kliniske studier der personer utsettes for 
flere luftforurensningskomponenter samtidig. I forsøk 
hvor frivillige personer ble eksponert for dieseleksos, 
fine partikler og NO2, ble det ikke funnet noen samvirke­
effekter mellom partikler og NO2. På den andre siden 
ble det funnet en samvirkeeffekt ved eksponering for 
NO2 fulgt av ozon, og NO2 sammen med SO2 [1].

4.3.5 Befolkningsstudier 
Sammenhenger mellom kortvarig og langvarig ekspo­
nering for NO2 og effekter på helse har vært undersøkt 
i mange år. Problemet med de fleste undersøkelser, 
og spesielt de med langvarig eksponering, er at det er 
vanskelig å skille effekter av NO2 fra effektene av andre 
luftforurensningskomponenter. Nivåene av NO2 og 
andre komponenter korrelerer ofte fordi de har samme 
kilde (først og fremst veitrafikk). I mange studier 
benyttes noen få sentrale målestasjoner. Den romlige 
variasjonen i forurensningen blir dermed ikke regi­
strert, og det kan føre til feil i klassifiseringen av ekspo­
neringen. Sammenhenger kan således bli vanskeligere 
å oppdage. I mange studier mangler også en analyse 

av den relative betydningen av ulike komponenter for 
helseutfallet. Det gjør det vanskelig å vurdere i hvilken 
grad det dreier seg om sammenhenger med NO2 eller 
andre komponenter. 
 
Korttidseksponering
Økt dødelighet

 
Samlet sett synes befolkningsstudier å indikere at 
kortvarig økte NO2-nivåer har sammenheng med 
økt forekomst av dødsfall, og spesielt forårsaket av 
luftveissykdommer. I de fleste studiene er det  
justert for andre faktorer som kunne ha sammen­
heng med dødelighet, men det råder likevel en 
viss usikkerhet om eller hvor mye av den observerte 
dødeligheten som skyldes NO2 alene. Spesielt kan 
ikke effekten av ultrafine partikler utelukkes. Det 
er mulig at NO2 og andre faktorer virker sammen. I 
disse studiene har det vist seg vanskelig å etablere 
en nedre grense for effekt, men økninger i risiko 
for dødsfall har vært rapportert fra 20 til 40 μg 
NO2/m3 (døgnmiddel) og høyere.  Dødeligheten 
synes relatert til både timesmidler og døgnmidler 
av NO2. 

Det foreligger en meta-analyse av 109 tidsseriestudier 
publisert mellom 1982 og 2000 med data fra 1958 til 
1999 fra hele verden. Eksponeringen for NO2 angitt 
som 24-timersmidler lå mellom 20 og 100 μg/m3. Etter 
justering for effekten av partikler og andre forurens­
ninger ble økningen i total dødelighet beregnet til 
0,9 % ved en økning i NO2-konsentrasjon på 45 μg/m3 
[11]. Økningen i dødelighet av lunge- og luftveissyk­
dommer var høyere enn for total dødelighet. Døde­
lighet for hjerte-karsykdom lå omtrent på samme 
nivå som total dødelighet, men disse verdiene var 
ikke justert for betydningen av andre forurens­
ninger. 

Også i de store europeiske tidsseriestudiene APHEA I 
og APHEA II ble betydningen av NO2 for forekomsten 
av dødsfall undersøkt. I APHEA I ble det funnet en 
statistisk signifikant økning i dødelighet på 0,6 % ved en 
økning i NO2-konsentrasjon på 50 μg/m3 (timesmiddel) 
etter justering for effekten av ”svarte karbonparti­
kler” [1]. Dette er en økning på samme nivå som i 
den ovenfor nevnte meta-analysen.  I en av APHEA 
II-studiene ble dødeligheten beregnet i forhold til 
eksponering for ulike luftforurensningskomponenter 
i 29 europeiske byer [12]. Det ble i denne undersø­
kelsen rapportert at NO2 modifiserte effekten av PM10, 
ved at PM10-risikoestimatene var høyere i områder 
med høyere NO2 [1]. Døgnmiddelet av NO2 varierte fra 
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26 μg/m3 i Stockholm til over 90 μg/m3 i Milano. I en 
annen studie, også basert på APHEA II-studien, med 
beregninger fra 30 byer, ble det vist 0,3-0,4 % økning i 
dødelighet ved en økning på 10 μg/m3 i døgnmiddel 
av NO2. Sammenhengen var sterkest der eksponeringen 
var dagen før. Det kan imidlertid ikke utelukkes at 
sammenhengen med NO2 egentlig representerer en 
sammenheng med ultrafine partikler (UFP), men korre­
lasjonen mellom NO2 og UFP for en del steder varierte 
såpass mye at det ikke ble ansett som sannsynlig [13]. 
I en mindre studie med 9 byer fra APHEA II ble det 
rapportert en nær lineær dose-respons sammenheng 
i konsentrasjonsområdet fra 100 til 200 μg NO2/m3 

(timesmiddel) [14]. 

I en studie fra Barcelona ble det observert økt antall 
dødsfall på grunn av alvorlig astma etter eksponering 
for NO2. Verken forekomsten av PM10, sot, ozon, pollen 
eller sporer hadde betydning for utfallet. En økning i 
timesmiddelkonsentrasjon av NO2 på 10 μg/m3 førte til 
en 12 % økning i forekomsten av astmadødsfall, mens 
en tilsvarende økning av døgnmiddelkonsentrasjon 
økte astmadødsfall med 23 %. Risikoøkningen var mye 
høyere enn i noen andre studier, noe som til dels kan 
forklares med at en meget sårbar gruppe (astmatikere 
med flere sykehusinnleggelser pga anfall) ble studert. 
Imidlertid var også antallet personer lavt og antagelig 
ikke representativt for gruppen, noe som kan føre til 
at risikoen tilfeldigvis ble høy [15]. I en studie hvor 
hele den nederlandske befolkningen var inkludert, var 
NO2 assosiert med dødelighet, og særlig ved ekspo­
neringen dagen før. Økningen i risiko synes sterkest for 
den eldre del av befolkningen. Risikoestimatet for NO2 
ble mindre ved justering for «svarte karbonpartikler», 
men ikke ved justering for PM10 [16, 17]. I en stor 
italiensk studie gjennomført i 10 byer, ble det funnet 
sammenheng mellom NO2-eksponering (i konsentra­
sjonsområdet mellom 24 og 64 μg/m3 i døgnmiddel) 
og økt dødelighet på grunn av lunge- og hjerte-
karsykdommer [18]. Sammenhengen var uavhengig 
av ozon og PM10, og sterkest i den varme årstiden. En 
intervensjonsstudie i Tyskland viste at konsentrasjonen 
av enkelte luftforurensningskomponenter (svevestøv 
og SO2) falt betydelig, mens NO2-konsentrasjonen var 
redusert i mindre grad. Statistisk signifikante sammen­
henger med dødelighet ble likevel funnet for UFP, 
CO og NO2, og ikke for SO2 og svevestøv. Sammen­
hengen syntes å være lineær over konsentrasjonene. 
Forfatterne rapporterte ikke om UFP, og gassene 
viste uavhengige effekter [19]. Studien indikerer at en 
reduksjon av avgassrelatert forurensning reduserer 
dødeligheten. To kanadiske studier viste også en 
sammenheng mellom NO2-eksponering og økt døde­
lighet. Andre luftforurensningskomponenter påvirket 
risikoestimatet lite [20, 21]. I en analyse av data fra fire 

australske byer ble det funnet at NO2, var assosiert med 
økt dødelighet. En økning av maksimal NO2-timesverdi 
med 10 μg/m3 førte til cirka 1 % økning i dødelighet. 
Bruken av ulike statistiske modeller endret ikke at NO2 

var assosiert med dødelighet for respiratoriske- og 
hjerte-karsykdommer, og estimatet ble ikke påvirket 
ved justering av nivåene av ozon eller ”dis” (et mål på 
aerosoler) [22]. En tidsseriestudie i 5 meget store byer 
i Asia viste en tilnærmet lineær sammenheng mellom 
risiko for dødsfall og nivåer av luftforurensning. Både 
PM10, ozon og NO2 var assosiert med utfallet, og høy 
temperatur påvirket risikoestimatene [23]. En studie 
fra Beijing viste at NO2 var assosiert med dødelighet 
for luftveissykdommer, men ikke hjerte-karsykdommer 
etter justering for både PM10 og SO2 [24]. Nivåene i 
disse byene var forholdsvis høye.

EPAs (Environmental Protection Agency) rapport 
fra 2008 [25]. oppsummerer at befolkningsstudier 
generelt gir konsistente positive assosiasjoner mellom 
kortvarig økning i NO2-nivåer og total dødelighet. 
Risikoestimatene synes å ligge på 0,5-3,6 % per 38 μg/m3 
økning av 24 timers gjennomsnitt av NO2 eller per  
56 μg/m3 økning av daglig 1-times maksimum av 
NO2. Hvilken dag (”lag-tid” 0-3 dager) og hvor mange 
dager dødeligheten relateres til påvirket ikke risiko­
estimatene mye.  Risikoestimatene ble ikke påvirket i 
betydelig grad ved justering for andre komponenter. 
Størrelsen på risikoestimatet varierte imidlertid  
betydelig mer enn for svevestøv (se svevestøv kapittel) 
i studiene som er inkludert her. Dette kan skyldes 
ulike modeller for beregning av eksponeringen, ulike 
NO2-nivåer, og andre faktorer som kan modifisere effekten. 
I EPA-rapporten blir det konkludert med at det er  
vanskelig å tilskrive den observerte effekten til NO2 alene. 

Økt sykelighet

 
Flere befolkningsstudier synes å finne en sammen­
heng mellom kortvarig NO2-eksponering og økt 
sykelighet. Dette gjelder særlig for innleggelse på 
sykehus for astma. Sammenhengene med andre 
utfall som KOLS, infeksjoner og hjerte- karsykdom­
mer er svakere. Sammenhengene er sterkest for 
aldersgruppene barn og eldre (over 65 år). Samlet 
sett synes sammenhengen mellom NO2 og sykelig­
het å være noe svakere enn for dødelighet.  

Sammenhengen mellom NO2-nivåer og sykelighet er 
blitt undersøkt i en rekke studier. I avsnittet inkluderes 
sykelighet i luftveiene og hjerte-karsystemet, registrert 
ved legevaktbesøk og innleggelser på sykehus. Dess­
uten er forekomst av infeksjoner, astmasymptomer og 
nedsatt lungefunksjon studert. 



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           73

Luftveissykdommer 
Generelt viser studiene en sammenheng mellom 
eksponering for NO2 og innleggelser på sykehus eller 
legebesøk på grunn av luftveissykdommer. Sammen­
hengene er sterkest for aldersgruppene barn og eldre 
(over 65 år). I EPAs sammenstilling av en rekke studier 
rapporteres positive risikoestimater, men disse var ikke 
statistisk signifikante. Disse estimatene var i liten grad 
påvirket av andre luftforurensningskomponenter [25]. 

I APHEA-I studien ble forekomsten av sykelighet under­
søkt i noen få europeiske byer. NO2-konsentrasjonen 
viste sammenheng med økt innleggelse på sykehus 
for KOLS.  Det ble imidlertid ikke påvist noen sammen­
heng mellom NO2-konsentrasjoner og antall innleg­
gelser for respiratoriske sykdommer totalt. Data for 
astmainnleggelser var heller ikke overbevisende, da 
det bare ble funnet sammenhenger for noen alders­
grupper i noen byer [1]. I to andre europeiske studier 
ble det derimot funnet en sammenheng mellom NO2 

og astmainnleggelser. I en studie i London ble resul­
tatene ikke påvirket av andre forurensningskompo­
nenter, mens en studie i Madrid viste at effekten av 
NO2 forsvinner når PM10 inkluderes i modellen [1]. 

En multisenter tidsserieanalyse av Stieb og 
medarbeidere [25] rapporterte ingen signifikante 
sammenhenger mellom legevaktbesøk og ekspo­
nering for NO2 i 7 kanadiske byer med gjennomsnitts­
nivåer på 40 μg/m3 eller lavere. Andre studier fra  
Australia viste sammenhenger mellom eksponering 
for NO2 og innleggelse for luftveissykdommer av 
henholdsvis barn [25] og eldre over 65 år. En økning på 
10 μg/m3 NO2 (1 times maks konsentrasjon i løpet av 
3 døgn) var assosiert med en 1,5-2 % økning i innleg­
gelser av barn i aldersgruppen 1-4 og 5-14 år. Det var 
ingen sammenheng for barn mindre enn et år.  
Tilsvarende var innleggelsen av eldre økt med 8,1 % for 
en like stor økning i 1 times maksimumskonsentra­
sjon av NO2. Studien på barn ble gjennomført med en 
design (case-crossover) der hver person er sin egen 
kontroll. En slik design synes å gi bedre data enn tids­
seriestudier. I en kanadisk studie ble det funnet en 
tilsvarende sammenheng for astmainnleggelser av 
små barn i den varme årstiden [26]. En re-analyse av 
data fra Atlanta viste en 2 % økning i legebesøk etter 
en økning av døgnmiddel og maksimalt timesmiddel 
med henholdsvis 37 og 57 μg NO2/m3 [27]. 

I de fleste studier der det ble kontrollert for effekten 
av andre luftforurensningskomponenter var risiko­
estimatet for NO2 uforandret. I en amerikansk studie 
av legevaktbesøk forble sammenhengen med astma 
signifikant, mens sammenhenger med andre luftveis­
sykdommer (infeksjoner, KOLS) forsvant [1].  I en studie 

fra New York ble det observert en relativt større effekt 
(3,2 % økning per 10 μg/m3 økning i NO2-døgnmiddel) 
[28]. I et studie fra Detroit, beskrives en mulig terskel 
for effekt ved cirka 42 μg/m3 for NO2-døgnmiddel [29]  
Tre studier fra Taiwan observerte også sammenhenger 
mellom eksponering for NO2 (gjennomsnittsnivåer på 
50-60 μg/m3) og innleggelse for lungebetennelse eller 
KOLS. Sammenhengene forble statistisk signifikante 
også når andre komponenter var med i beregningen, 
men bare i den mindre varme årstiden [30-32]. EPA [25] 
konkluderer med at det er konsistente sammenhenger 
mellom innleggelse og legebesøk for forverring av 
astma. For andre luftveissykdommer er sammen­
hengen svakere. I de fleste studier i EPAs sammen­
stilling forblir risikoestimatet uendret når andre 
komponenter er inkludert i analysen, men konfidens­
intervallet (usikkerheten i data) øker [25].

I en norsk studie ble det observert en sammenheng 
mellom innleggelse på sykehus i Drammen og 
eksponering for ulike luftforurensningskomponenter, 
deriblant NO2 (gjennomsnittsnivå 34 μg/m3). Denne 
assosiasjonen (3 % økning per 10 μg/m3 økning i NO2) 
var svakere enn for benzen, men sterkere enn for PM10. 
Sammenhengen med NO2 ble ikke statistisk signifikant 
når PM ble inkludert i beregningen [33].

Hjerte-karsykdommer  
Effekten av kortvarig eksponering for NO2 på sykehus­
innleggelser for hjerte/karsykdom er også undersøkt 
i befolkningsstudier. WHO oppsummerte i 2005 at 
NO2-eksponering var assosiert med økt hyppighet 
av slike innleggelser i seks studier, men ikke i andre 
studier. I enkelte av studiene som fant sammenhenger 
ble effekten redusert og til dels ikke statistisk signi­
fikante når PM var inkludert i modellen [1]. I flere 
andre studier var dataene utilstrekkelige til å under­
søke betydningen av ulike komponenter. I en studie 
fra Pennsylvania var sammenhengen med NO2 lite 
påvirket av PM, men når CO ble inkludert i modellen 
var ikke NO2–effekten signifikant [1]. I Boston studerte 
man sammenhengen mellom luftforurensning og 
hjerterytmeforstyrrelser hos pasienter med implantert 
hjertestarter [1, 34]. NO2 viste en sammenheng med 
rytmeforstyrrelser, men ikke når det ble kontrollert for 
PM2,5. Dette kan skyldes at PM2,5 forstyrret NO2-effekten 
eller at NO2 bare er en indikator for PM2,5. Wellenius og 
medarbeidere [35] observerte at NO2-eksponering var 
assosiert med økt forekomst av slag med  
gjennomsnittsnivåer av NO2 på cirka 16 μg/m3. Her 
ble det ikke undersøkt hvordan svevestøv påvirket 
NO2-effekten. I en japansk studie ble det ikke funnet 
noen sammenheng med hjerneblødning og ekspo­
nering for NO2 [36]. EPA [25] konkluderer med at  
resultatene fra studiene på sammenhenger mellom 
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NO2 og hjerte- karsykdommer spriker. I de fleste 
studiene fører inkludering av andre komponenter i 
analysen til å redusere sammenhengen med NO2 bety­
delig. Det foreligger heller ikke mekanistiske data som 
kan styrke hypotesen om at NO2 også har betydning 
for hjerte-karsykdommer.

Lungefunksjon, symptomer og astma

 
Samlet synes befolkningsstudier å vise en sam­
menheng mellom akutt eksponering for NO2 og 
astmasymptomer, mens sammenhengen med 
lungefunksjon er mindre klar. 

Det er foretatt en rekke studier, spesielt på astmatiske 
barn, der det er sett på ulike symptomer (hoste, piping 
i brystet, kortpustethet og astmaanfall), medisinbruk 
og lungefunksjonsendringer [1]. WHO oppsummerte 
i 2005 at studiene er sprikende, men flere av studiene 
med mange deltagere indikerer at det er en effekt av 
NO2 på symptomene.

Weinmayr og medarbeidere [37] rapporterte i en over­
siktsartikkel (meta-analyse) at NO2-eksponering hadde 
sammenheng med astmasymptomer hos barn. Det 
ble også funnet en sterkere sammenheng av PM med 
astmasymptomer i områder med høyere NO2-ekspo­
nering. Sammenhengene med hoste og lungefunksjon 
var ikke statistisk signifikante. Amerikanske studier 
indikerer også at NO2 har en sammenheng med både 
astmasymptomer og nedsatt lungefunksjon, i de 
fleste tilfeller sammen med PM10 og ozon. Studien til 
O’Connor og medarbeidere [28] viser sammenheng 
mellom NO2-eksponering og astma. Sammenhengene 
var delvis uavhengige av andre komponenter.

I innendørs miljøer med uventilerte gassovner var 
NO2 assosiert med hoste og piping i brystet [38]. I en 
intervensjonsstudie var skoler uten gassovner med 
NO2-konsentrasjoner på 30 μg/m3 sammenlignet med 
skoler med gassovner hvor konsentrasjonen var 90 μg/m3. 
I skoler uten gassovn fikk elevene mindre pustepro­
blemer, tetthet i brystet og færre astmaanfall [39].  

Langtidseksponering

 
Effekten av langvarig eksponering for NO2 er blitt 
studert både med fokus på symptomer, sykelighet 
og dødelighet. Noen studier har vist sammenheng 
med endepunkter som astma, bronkitt, lungefunk­
sjon og dødelighet, mens andre studier har rap­
portert negative resultater.  Det har vist seg svært 
vanskelig å skille effekten av NO2 fra andre 

luftforurensningskomponenter. Samlet sett er 
derfor den relative betydningen av langvarig 
eksponering for NO2 for ulike helseutfall mer uklar 
enn for kortvarig økte nivåer. Det kan allikevel ikke 
utelukkes at innendørs forurensning med NO2 har 
helsemessig betydning ved langvarig  
eksponering. 

Økt dødelighet 
Det er rapportert assosiasjoner mellom økte nivåer 
av NO2 over lang tid og økt forekomst av dødsfall 
[40]. I denne rapporten er betydningen av andre 
komponenter i forhold til NO2 ikke undersøkt. Pope og 
medarbeidere [41] fant ingen sammenheng mellom 
forekomst av dødsfall og eksponering for NO2 [1]. 
Lipfert og medarbeidere [1, 42] rapporterte en positiv 
sammenheng mellom NO2 og dødelighet, men usik­
kerheten i data var så stor at den ikke ble statistisk 
signifikant. Det er imidlertid mulig at beregningen av 
eksponeringen for NO2 var for grov til å kunne finne 
sammenhenger. I en senere studie fra Toronto ble det 
observert en sammenheng mellom NO2 og forekomst 
av dødsfall [43]. En økning på 10 μg NO2/m3 var assosiert 
med 21 % økning av dødsfall, mens andre kompo­
nenter viste ingen sammenheng med dødsfall. Flere 
europeiske studier har rapportert positive sammen­
henger mellom eksponering for NO2 og økt dødelighet 
[44-49]. Imidlertid var eksponeringskarakteriseringen 
et svakhetspunkt for flere av disse studiene. I noen 
studier var ikke partikler med i beregningen, mens 
andre hadde høy usikkerhet i dataene. I de fleste 
studiene ble det ikke justert for flere komponenter i 
analysen.

Økt sykelighet og luftveissymptomer 
Både tverrsnittstudier og kohortstudier er blitt 
benyttet for å undersøke sammenhenger mellom lang­
tidseksponering for NO2 og astma, øvrige lunge- og 
luftveissykdommer og allergi. 

Astma 
I 2005 ble det gjort en gjennomgang av de forelig­
gende NO2-studiene. Da ble det rapportert at ni 
tverrsnittstudier viste sammenheng mellom NO2 og 
astma, mens fire studier ikke viste noen sammenheng. 
Sannsynligheten for å finne en sammenheng økte 
med bedre eksponeringskarakterisering, der hensyn 
til områdeavhengig variasjon i NO2-konsentrasjon ble 
ivaretatt, noe som ga et bedre estimat for den reelle 
eksponering [1].  Det er også foretatt flere kohort­
studier hvor sammenhengen mellom NO2 og astma 
er studert. En japansk studie fant en sammenheng 
mellom kronisk eksponering for NO2 og astma, men 
ingen andre luftforurensninger var inkludert i studien 
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[1]. I ulike nord- og mellomeuropeiske fødselskohorter 
(Nederland, Tyskland, Sverige og Norge) ble det i noen 
tilfeller funnet sammenheng mellom NO2 og astma, 
piping i brystet eller tørrhoste, men disse effektene 
var ikke uavhengige av andre komponenter, slik at det 
ikke er tydelig om økningen av symptomene skyldes 
NO2-eksponeringen eller andre luftforurensnings­
komponenter [1]. I en norsk studie målte man både 
innendørs, utendørs og personlig eksponering for NO2, 
men observerte ingen sammenheng med astmafore­
komst [50]. I to amerikanske studier [51, 52] fant man 
at NO2 hadde en sammenheng med astma hos barn. 
I den ene studien ble det målt nivåer med personlige 
målere, men ingen andre komponenter ble målt. I den 
andre studien ble det målt innendørs nivåer, og fore­
komsten av astma var relatert til bruken av gassovner 
uten ventilasjon. For voksne ble det også funnet en 
sammenheng mellom eksponering for NO2 og astma, 
men andre komponenter var ikke inkludert i studien 
[53]. Totalt sett synes det å kunne være en assosia­
sjon i kohortstudiene mellom høyere NO2-nivåer i 
hjemmet og forekomst av astma hos små barn. Ingen 
av studiene kan imidlertid tilskrive helseeffekten til 
NO2 i seg selv [1].  

Bronkitt 
En sammenheng mellom NO2-eksponering og forekom­
sten av bronkitt ble funnet i syv studier. I en undersøk­
else fra California var NO2 på områdenivå assosiert med 
bronkitt. I denne undersøkelsen var årsgjennomsnitts­
nivåer av NO2 mellom 7 og 70 µg/m3. Ved en økning av 
NO2 på 2 μg/m3 økte forekomsten av bronkitt med 2 %, 
men når partikler ble inkludert i modellen ble assosia­
sjonen med NO2 betydelig redusert [1]. 

Lungefunksjon, symptomer og andre respiratoriske utfall 
Lungefunksjon hos barn ble studert over flere år i 
California [1]. Forskjellige parametere for lungefunk­
sjon var redusert hos barn som bodde i områder med 
høyere luftforurensning sammenlignet med barn i 
områder med lavere luftforurensning. Reduksjonen i 
lungefunksjon ble observert ned til 20 μg/m3 NO2[54]. 
Det var midlertidig ikke mulig å skille mellom betyd­
ningen av NO2 og andre komponenter, som PM2,5. En 
lignende sammenheng med NO2 ble observert i en 
sveitsisk studie av voksne [1]. I en norsk studie med 
langtidseksponering av skolebarn for trafikk-relatert 
forurensning ble det også funnet assosiasjon mellom 
NO2 og redusert lungefunksjon [55]. En tilsvarende 
sammenheng fant Rosenlund og medarbeidere [56] i 
en studie av barn i Italia, hvor en 10 μg/m3 økning av 
NO2-konsentrasjonene over lang tid var assosiert med 
en 0,62 % reduksjon i lungefunksjonsparameter. En 
amerikansk studie av Mortimer og medarbeidere [57] 
rapporterte også en slik sammenheng ved ekspo­

nering tidlig i livet. Betydningen av NO2 for en varig 
reduksjon i lungefunksjon er fremdeles usikker.

I tillegg til studier utendørs er det også foretatt 
studier av NO2 innendørs, siden det i en rekke land 
benyttes gass for oppvarming og matlaging, noe 
som gir økte NO2-nivåer i luften innendørs. I en 
meta-analyse av studier som har målt innendørs-
NO2 konsentrasjoner og symptomer hos barn ble 
det funnet en 6,7 % økning i forekomst av luftveis­
symptomer ved en økning på 10 μg/m3 NO2 [1]. I en 
fødselskohort i New Mexico var det ingen sammen­
heng mellom innendørs NO2-konsentrasjoner og 
symptomer på luftveissykdom. Luftveisinfeksjoner 
var heller ikke assosiert med innendørs-NO2-nivåer 
i en europeisk multisenterstudie. Derimot fant man 
sammenhenger med forverret sykdom/symptomer 
i to studier fra Storbritannia og USA, men nitritt og 
partikler kan også ha vært assosiert med disse utfall. 
Små barn med økt risiko for astma som bodde i 
hjem med over 33 μg NO2/m3 hadde flere dager med 
piping i brystet, vedvarende hoste og kortpustethet 
enn barn i hjem med konsentrasjoner lavere enn  
10 μg/m3. I hus med gasskomfyrer var en økning 
på 10 μg NO2/m3 assosiert med en økning på 
henholdsvis 13,5 og 16,2 % i piping i brystet eller 
tetthet i brystet hos astmatiske barn. Lignende asso­
siasjoner ble funnet i den britiske og amerikanske 
studien (WHO, 2005).

Andre helseutfall 
Sensibilisering mot allergener hos barn synes ikke å 
være assosiert med eksponering for NO2, selv om det 
i en studie ble funnet en slik sammenheng for økt 
følsomhet av middallergen [58]. En kanadisk studie 
fant at eksponering for NO2 var assosiert med redu­
sert fødselsvekt, men en vurdering av betydningen 
av ulike komponenter var ikke inkludert [59]. EPA 
[25] konkluderer med at studier så langt ikke viser en 
sammenheng mellom eksponering for NO2 og  
forstyrrelse av reproduksjonsevne eller foster­
utvikling. 

Sammenhengen mellom NO2 og forekomst av kreft er 
studert i en svensk, dansk, norsk og en stor amerikansk 
studie. Selv om man fant positive sammenhenger i den 
norske og svenske studien, manglet analyser der andre 
komponenter ble inkludert. I den amerikanske studien 
ble betydningen av NO2 borte når PM2,5 ble inkludert i 
analysen [1].
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4.4 Vurderinger og luftkvalitets-
kriterier for nitrogendioksid

4.4.1 Vurderinger foretatt av WHO 
World Health Organization (WHO) har i sine retnings­
linjer for luftkvalitet for NO2 fra 2005 beholdt verdiene 
fra forrige vurdering på 200 μg/m3 for 1 timesmiddel 
og 40 μg/m3 for årsmiddel [1, 60].  

WHO legger vekt på eksperimentelle, kliniske data i 
sine helsevurderinger av korttidseksponering for NO2. 
Mens friske individer får symptomer først ved konsen­
trasjoner på 1880 μg/m3 (1-times eksponering), synes 
astmatikere og KOLS-pasienter å påvirkes ved konsen­
trasjoner fra 376-560 μg/m3. Disse konsentrasjonene 
viste små endringer i lungefunksjon og økt luftveis­
reaktivitet. Med utgangspunkt i dette bruker WHO en 
usikkerhetsfaktor på 2 i fastsettelse av retningslinjen 
på 200 μg/m3 for 1-times eksponering. WHO foreslår 
ikke retningslinje for 15 minutter eksponering.

WHO baserer seg i fastsettelse av luftkvalitetskriterier 
for langtidseffekter (år) hovedsakelig på befolknings­
studier. Det er vanskelig å justere for ulike forstyrrende 
faktorer i disse studiene slik at det er usikkerhet om 
NO2 gir helseeffekter uavhengig av andre luftforu­
rensningskomponenter som PM2,5. Dette blir også 
fremhevet av WHO. Videre oppsummerer WHO at 
studier av NO2 i uteluft synes å vise assosiasjoner 
mellom årsmidler av NO2 fra 50-75 μg/m3 og høyere 
og endringer i luftveissymptomer og lungefunksjon 
hos barn. Slike studier understøttes også av studier i 
inneluft. WHO henviser til at langvarig eksponering i 
dyreforsøk kan gi patologiske endringer i lungene og 
også redusere forsvaret mot mikrober, selv om disse 
studiene ikke brukes direkte i risikovurderingen. WHO 
har med utgangspunkt i dette etablert en retningslinje 
for årsmiddel av NO2 på 40 μg/m3.

4.4.2 Luftkvalitetskriterier
 
Luftkvalitetskriteriet for 1-timesmiddel av NO2 er 
100 μg/m3. Luftkvalitetskriteriet for maksimum  
15 minuttersverdi er 300 μg/m3, dette er en inn­
skjerping fra tidligere kriterier. Luftkvalitetskriteriet 
for årsmiddel er 40 μg/m3. Denne verdien vil 
erstatte luftkvalitetskriteriet fra 1992 (halvårsmiddel 
på 50 μg/m3). Luftkvalitetskriteriet for 24 timers 
eksponering fjernes, fordi det dekkes av times­
middel- og årsmiddelkriteriene.   

Fastsettelse av luftkvalitetskriterier for kortvarig 
eksponering for NO2 er hovedsakelig basert på forsøk 
på friske personer og astmatikere under kontrollerte 

betingelser. For astmatikere er det enkelte data som 
tyder på at kortvarig eksponering (rundt 1 time) for 
NO2 i intervallet 94-376 μg/m3 kan utløse reduksjoner 
i lungefunksjon og/eller endret luftveisreaktivitet. I 
litteraturen er det allikevel mer overbevisende data 
på effekter for KOLS-pasienter, individer med kronisk 
bronkitt og astmatikere i intervallet 376-560 μg/m3. 
Alle individene som var med i disse studiene hadde en 
mild eller moderat grad av sykdom. Det har frem­
kommet noen nye meta-analyser [7, 8] som er kritiske 
til datagrunnlaget og vurderingene til WHO. Dette 
skyldes manglende konsentrasjons-respons-sammen­
henger og fordi de registrerte effektene er små og 
forbigående og dermed ikke har tilstrekkelig klinisk 
relevans.  Vi velger likevel å bruke 376 μg/m3 som den 
laveste konsentrasjon som gir observerbar effekt og 
inkluderer en usikkerhetsfaktor på 3-4. Ut i fra dette 
fastsettes luftkvalitetskriterium for 1-times ekspone­
ring til 100 μg/m3. Ved bruk av en usikkerhetsfaktor 
på 3-4 antar vi at også spesielt følsomme grupper 
med alvorlig astma beskyttes. Befolkningsstudier 
viser at korttidseksponering (døgnverdi) for NO2 kan 
gi lineære sammenhenger med helseeffekter helt 
ned mot en konsentrasjon på 20-40 μg/m3. Omregnet 
til 1-timesmidler tilsvarer dette 30-60 μg/m3. Disse 
befolkningsstudiene understøtter at forholdsvis lave 
NO2–konsentrasjoner kan gi helseeffekter ved korttids­
eksponering.  Slike studier må imidlertid vurderes med 
en viss grad av forsiktighet da andre komponenter 
også kan ha betydning.

Ved eksponering i kort tid (5 – 30 minutter) synes 
effekter å inntre ved 300 – 3000 µg NO2/m3. I studiene 
som viste effekter ved de laveste konsentrasjonene 
var personene eksponert for allergen i tillegg til NO2. 
Eksponering i 30 minutter for 500 µg NO2/m3 i kammer 
ga økt luftveisreaktivitet. Det finnes dessuten data 
med eksponering i 30 minutter i tunneler som tyder på 
at enda lavere nivåer (300 μg/m3) kan gi forsterkning 
av påfølgende responser for allergener. Forstyrrende 
effekter på grunn av samtidig PM-eksponering kan 
imidlertid ikke utelukkes. Vi ønsker fortsatt et luftkvali­
tetskriterium for svært kort eksponeringstid 
(15 minutter) da stadig flere oppholder seg lenger i 
tunneler og parkeringshus med høye NO2- konsentra­
sjoner. Basert på vurderingen ovenfor fastsetter vi et 
skjerpet luftkvalitetskriterium for 15 minutter på  
300 μg/m3.

Ut i fra befolkningsstudiene med langvarig ekspone­
ring fastsettes luftkvalitetskriteriet for årsmiddel til  
40 μg/m3. Denne verdien erstatter den tidligere halv­
årsverdien på 50 μg/m3 og vil i større grad ta hensyn 
til sårbare grupper. Det nye kriteriet er i overensstem­
melse med WHOs retningslinje fra 2000/2005. Våre 
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vurderinger baserer seg på gjennomgangen fra 
WHO 2000/2005 [1, 60] samt nyere studier. Disse 
viser en assosiasjon mellom årsmidler av NO2 fra 
50-75 μg/m3 og redusert lungefunksjon hos barn. 
Dessuten er det studier som viser sammenheng 
mellom svært lave døgnverdier av NO2 (fra 20-40 μg/
m3) og dødelighet. Det er fremdeles noe usikkert om 
det er NO2 i seg selv eller andre assosierte kompo­
nenter, som er viktigst for å utløse de observerte 
helseeffektene.

Luftkvalitetskriteriet for 24 timers ekspone­
ring fjernes. Dette begrunnes med at dersom 
1-timesmiddel- og årsmiddelkriteriene ikke over­
skrides, vil også en eventuell døgnverdi overholdes. 

 

På dette grunnlag er det fastsatt følgende luft­
kvalitetskriterier for NO2:
- 300 µg/m3 i 15 minutter
- 100 µg/m3 i 1 time
- 40 µg/m3 som årsmiddel

 
4.5 Referanser
	 1. 	 WHO. Air Quality Guidelines Global Update 

2005: Particulate matter, ozone, nitrogen 
dioxide and sulfur dioxide. Copenhagen, 
Denmark: World Health Organization; 2006.

	 2. 	 Guerreiro C, de Leeuw F, Foltescu V, Schilling J, 
van Aardenne J, Lükewille A et al. Air quality in 
Europe - 2012 report. Copenhagen, Denmark: 
European Environment Agency; 2012, rapport 
4.

	 3. 	 Cyrys J, et al. Variations of NO2 and NOx 
concentrations between and within 36 
european study areas: Results from the 
ESCAPE study. Atmos Environ 2012; 62: 374-90.

	 4. 	 Aunan K. Virkninger av luftforurensninger 
på helse og miljø: reviderte retningslinjer for 
luftkvalitet. Oslo: Statens forurensningstilsyn; 
1992, rapport 92:16.

	 5. 	 Amundsen AH, Klæboe R. Annoyance from 
vehicular air pollution: Exposure-response 
relationships for Norway. Atmos Environ 2008; 
42: 7679-88.

	 6. 	 Folinsbee LJ. Does nitrogen dioxide exposure 
increase airways responsiveness? Toxicol Ind 
Health 1992; 8: 273-83.

	 7. 	 Hesterberg TW, Bunn WB, McClellan RO, 
Hamade AK, Long CM, Valberg PA. Critical 
review of the human data on short-term 
nitrogen dioxide (NO2) exposures: evidence 
for NO2 no-effect levels. Crit Rev Toxicol 2009; 
39: 743-81.

	 8. 	 Goodman JE, Chandalia JK, Thakali S, 
Seeley M. Meta-analysis of nitrogen dioxide 
exposure and airway hyper-responsiveness in 
asthmatics. Crit Rev Toxicol 2009; 39: 719-42.

	 9. 	 Barck C, Sandstrom T, Lundahl J, Hallden G, 
Svartengren M, Strand V et al. Ambient level 
of NO2 augments the inflammatory response 
to inhaled allergen in asthmatics. Respir Med 
2002; 96: 907-17.

	10. 	 McCreanor J, Cullinan P, Nieuwenhuijsen MJ, 
Stewart-Evans J, Malliarou E, Jarup L et al. 
Respiratory effects of exposure to diesel traffic 
in persons with asthma. N Engl J Med 2007; 
357: 2348-58.

	11. 	 Stieb DM, Judek S, Burnett RT. Meta-analysis 
of time-series studies of air pollution and 
mortality: effects of gases and particles and 
the influence of cause of death, age, and 
season. J Air Waste Manag Assoc 2002; 52: 
470-84.

	12. 	 Katsouyanni K, Touloumi G, Samoli E, Gryparis 
A, Le TA, Monopolis Y et al. Confounding and 
effect modification in the short-term effects 
of ambient particles on total mortality: results 
from 29 European cities within the APHEA2 
project. Epidemiology 2001; 12: 521-31.

	13. 	 Samoli E, Aga E, Touloumi G, Nisiotis K, 
Forsberg B, Lefranc A et al. Short-term effects 
of nitrogen dioxide on mortality: an analysis 
within the APHEA project. Eur Respir J 2006; 
27: 1129-38.

	14. 	 Samoli E, Touloumi G, Zanobetti A, Le TA, 
Schindler C, Atkinson R et al. Investigating the 
dose-response relation between air pollution 
and total mortality in the APHEA-2 multicity 
project. Occup Environ Med 2003; 60: 977-82.

	15. 	 Sunyer J, Basagana X, Belmonte J, Anto JM. 
Effect of nitrogen dioxide and ozone on the 
risk of dying in patients with severe asthma. 
Thorax 2002; 57: 687-93.



 78	  Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet

	16. 	 Fischer P, Hoek G, Brunekreef B, Verhoeff A, 
van WJ. Air pollution and mortality in The 
Netherlands: are the elderly more at risk? Eur 
Respir J Suppl 2003; 40: 34s-8s.

	17. 	 Hoek G. Daily Mortality and Air Pollution in The 
Netherlands. Revised Analyses of Time-Series 
Studies of Air Pollution and Health.  133-141. 
03. Boston, MA: Health Effects Institute. 

	18. 	 Chiusolo M, Cadum E, Stafoggia M, Galassi 
C, Berti G, Faustini A et al. Short Term Effects 
of Nitrogen Dioxide on Mortality and 
Susceptibility Factors in Ten Italian Cities: the 
EpiAir Study. Environ Health Perspect 2011; 
119: 1233-8.

	19. 	 Peters A, Breitner S, Cyrys J, Stolzel M, Pitz M, 
Wolke G et al. The influence of improved air 
quality on mortality risks in Erfurt, Germany. 
Res Rep Health Eff Inst 2009;  5-77.

	20. 	 Brook JR, Burnett RT, Dann TF, Cakmak 
S, Goldberg MS, Fan X et al. Further 
interpretation of the acute effect of nitrogen 
dioxide observed in Canadian time-series 
studies. J Expo Sci Environ Epidemiol 2007; 17 
Suppl 2: S36-S44.

	21. 	 Burnett RT, Stieb D, Brook JR, Cakmak S, Dales 
R, Raizenne M et al. Associations between 
short-term changes in nitrogen dioxide and 
mortality in Canadian cities. Arch Environ 
Health 2004; 59: 228-36.

	22. 	 Simpson R, Williams G, Petroeschevsky A, Best 
T, Morgan G, Denison L et al. The short-term 
effects of air pollution on daily mortality in 
four Australian cities. Aust N Z J Public Health 
2005; 29: 205-12.

	23. 	 Wong CM, Vichit-Vadakan N, Vajanapoom 
N, Ostro B, Thach TQ, Chau PY et al. Part 5. 
Public health and air pollution in Asia (PAPA): 
a combined analysis of four studies of air 
pollution and mortality. Res Rep Health Eff Inst 
2010;  377-418.

	24. 	 Zhang F, Li L, Krafft T, Lv J, Wang W, Pei D. 
Study on the association between ambient 
air pollution and daily cardiovascular and 
respiratory mortality in an urban district of 
Beijing. Int J Environ Res Public Health 2011; 8: 
2109-23.

	25. 	 U.S. Environmental Protection Agency. Risk 
and Exposure Assessment to Support the 
Review of the NO2 Primary National Ambient 
Air Quality Standard.  U.S. EPA; 2008, rapport 
EPA-452/R-08-008a.

	26. 	 Villeneuve PJ, Chen L, Rowe BH, Coates 
F. Outdoor air pollution and emergency 
department visits for asthma among children 
and adults: a case-crossover study in northern 
Alberta, Canada. Environ Health 2007; 6: 40.

	27. 	 Tolbert PE, Klein M, Peel JL, Sarnat SE, Sarnat 
JA. Multipollutant modeling issues in 
a study of ambient air quality and 
emergency department visits in Atlanta. 
J Expo Sci Environ Epidemiol 2007; 17 Suppl 2: 
S29-S35.

	28. 	 O’Connor GT, Neas L, Vaughn B, Kattan M, 
Mitchell H, Crain EF et al. Acute respiratory 
health effects of air pollution on children 
with asthma in US inner cities. J Allergy Clin 
Immunol 2008; 121: 1133-9.

	29. 	 Li S, Batterman S, Wasilevich E, Wahl R, Wirth 
J, Su FC et al. Association of daily asthma 
emergency department visits and hospital 
admissions with ambient air pollutants among 
the pediatric Medicaid population in Detroit: 
time-series and time-stratified case-crossover 
analyses with threshold effects. Environ Res 
2011; 111: 1137-47.

	30. 	 Yang CY, Chen CJ. Air pollution and hospital 
admissions for chronic obstructive pulmonary 
disease in a subtropical city: Taipei, Taiwan. J 
Toxicol Environ Health A 2007; 70: 1214-9.

	31. 	 Cheng MF, Tsai SS, Wu TN, Chen PS, Yang 
CY. Air pollution and hospital admissions 
for pneumonia in a tropical city: Kaohsiung, 
Taiwan. J Toxicol Environ Health A 2007; 70: 
2021-6.

	32. 	 Lee IM, Tsai SS, Chang CC, Ho CK, Yang CY. Air 
pollution and hospital admissions for chronic 
obstructive pulmonary disease in a tropical 
city: Kaohsiung, Taiwan. Inhal Toxicol 2007; 19: 
393-8.



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           79

	33. 	 Oftedal B, Nafstad P, Magnus P, Bjorkly S, 
Skrondal A. Traffic related air pollution and 
acute hospital admission for respiratory 
diseases in Drammen, Norway 1995-2000. Eur 
J Epidemiol 2003; 18: 671-5.

	34. 	 Rich DQ, Schwartz J, Mittleman MA, Link 
M, Luttmann-Gibson H, Catalano PJ et al. 
Association of short-term ambient air pollution 
concentrations and ventricular arrhythmias. 
Am J Epidemiol 2005; 161: 1123.

	35. 	 Wellenius GA, Burger MR, Coull BA, Schwartz J, 
Suh HH, Koutrakis P et al. Ambient air pollution 
and the risk of acute ischemic stroke. Arch 
Intern Med 2012; 172: 229-34.

	36. 	 Yamazaki S, Nitta H, Ono M, Green J, Fukuhara 
S. Intracerebral haemorrhage associated with 
hourly concentration of ambient particulate 
matter: case-crossover analysis. Occup Environ 
Med 2007; 64: 17-24.

	37. 	 Weinmayr G, Romeo E, De SM, Weiland SK, 
Forastiere F. Short-term effects of PM10 and 
NO2 on respiratory health among children 
with asthma or asthma-like symptoms: a 
systematic review and meta-analysis. Environ 
Health Perspect 2010; 118: 449-57.

	38. 	 Marks GB, Ezz W, Aust N, Toelle BG, Xuan W, 
Belousova E et al. Respiratory health effects 
of exposure to low-NOx unflued gas heaters 
in the classroom: a double-blind, cluster-
randomized, crossover study. Environ Health 
Perspect 2010; 118: 1476-82.

	39. 	 Pilotto LS, Nitschke M, Smith BJ, Pisaniello 
D, Ruffin RE, McElroy HJ et al. Randomized 
controlled trial of unflued gas heater 
replacement on respiratory health of 
asthmatic schoolchildren. Int J Epidemiol 2004; 
33: 208-14.

	40. 	 Dockery DW, Pope CA, III, Xu X, Spengler JD, 
Ware JH, Fay ME et al. An association between 
air pollution and mortality in six U.S. cities. N 
Engl J Med 1993; 329: 1753-9.

	41. 	 Pope III CA, Burnett RT, Thun MJ, Calle 
EE, Krewski D, Ito K et al. Lung cancer, 
cardiopulmonary mortality, and long-term 
exposure to fine particulate air pollution. 
JAMA 2002; 287: 1132-41.

	42. 	 Lipfert FW, Baty JD, Miller JP, Wyzga RE. PM2.5 
constituents and related air quality variables 
as predictors of survival in a cohort of U.S. 
military veterans. Inhal Toxicol 2006; 18: 
645-57.

	43. 	 Jerrett M, Finkelstein MM, Brook JR, Arain MA, 
Kanaroglou P, Stieb DM et al. A cohort study 
of traffic-related air pollution and mortality 
in Toronto, Ontario, Canada. Environ Health 
Perspect 2009; 117: 772-7.

	44. 	 Filleul L, Rondeau V, Vandentorren S, Le MN, 
Cantagrel A, Annesi-Maesano I et al. Twenty 
five year mortality and air pollution: results 
from the French PAARC survey. Occup Environ 
Med 2005; 62: 453-60.

	45. 	 Gehring U, Heinrich J, Kramer U, Grote 
V, Hochadel M, Sugiri D et al. Long-term 
exposure to ambient air pollution and 
cardiopulmonary mortality in women. 
Epidemiology 2006; 17: 545-51.

	46. 	 Hoek G, Brunekreef B, Goldbohm S, Fischer 
P, van den Brandt PA. Association between 
mortality and indicators of traffic-related air 
pollution in the Netherlands: a cohort study. 
Lancet 2002; 360: 1203-9.

	47. 	 Naess O, Piro FN, Nafstad P, Smith GD, 
Leyland AH. Air pollution, social deprivation, 
and mortality: a multilevel cohort study. 
Epidemiology 2007; 18: 686-94.

	48. 	 Nafstad P, Haheim LL, Wisloff T, Gram F, 
Oftedal B, Holme I et al. Urban air pollution 
and mortality in a cohort of Norwegian men. 
Environ Health Perspect 2004; 112: 610-5.

	49. 	 Nyberg F, Gustavsson P, Jarup L, Bellander 
T, Berglind N, Jakobsson R et al. Urban air 
pollution and lung cancer in Stockholm. 
Epidemiology 2000; 11: 487-95.

	50. 	 Magnus P, Nafstad P, Oie L, Carlsen KC, Becher 
G, Kongerud J et al. Exposure to nitrogen 
dioxide and the occurrence of bronchial 
obstruction in children below 2 years. Int J 
Epidemiol 1998; 27: 995-9.



 80	  Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet

	51. 	 Jerrett M, Shankardass K, Berhane K, 
Gauderman WJ, Kunzli N, Avol E et al. Traffic-
related air pollution and asthma onset in 
children: a prospective cohort study with 
individual exposure measurement. Environ 
Health Perspect 2008; 116: 1433-8.

	52. 	 Hansel NN, Breysse PN, McCormack MC, Matsui 
EC, Curtin-Brosnan J, Williams DL et al. A 
longitudinal study of indoor nitrogen dioxide 
levels and respiratory symptoms in inner-city 
children with asthma. Environ Health Perspect 
2008; 116: 1428-32.

	53. 	 Jacquemin B, Sunyer J, Forsberg B, Aguilera I, 
Briggs D, Garcia-Esteban R et al. Home outdoor 
NO2 and new onset of self-reported asthma in 
adults. Epidemiology 2009; 20: 119-26.

	54. 	 Gauderman WJ, Avol E, Gilliland F, Vora H, 
Thomas D, Berhane K et al. The effect of air 
pollution on lung development from 10 to 18 
years of age. N Engl J Med 2004; 351: 1057-67.

	55. 	 Oftedal B, Brunekreef B, Nystad W, Madsen C, 
Walker SE, Nafstad P. Residential outdoor air 
pollution and lung function in schoolchildren. 
Epidemiology 2008; 19: 129-37.

	56. 	 Rosenlund M, Forastiere F, Porta D, De SM, 
Badaloni C, Perucci CA. Traffic-related air 
pollution in relation to respiratory symptoms, 
allergic sensitisation and lung function in 
schoolchildren. Thorax 2009; 64: 573-80.

	57. 	 Mortimer K, Neugebauer R, Lurmann F, 
Alcorn S, Balmes J, Tager I. Air pollution and 
pulmonary function in asthmatic children: 
effects of prenatal and lifetime exposures. 
Epidemiology 2008; 19: 550-7.

	58. 	 Oftedal B, Brunekreef B, Nystad W, Nafstad P. 
Residential outdoor air pollution and allergen 
sensitization in schoolchildren in Oslo, Norway. 
Clin Exp Allergy 2007; 37: 1632-40.

	59. 	 Brauer M, Lencar C, Tamburic L, Koehoorn 
M, Demers P, Karr C. A cohort study of 
traffic-related air pollution impacts on birth 
outcomes. Environ Health Perspect 2008; 116: 
680-6.

	60. 	 WHO. Air Quality Guidelines for Europe, 
Second Edition. Copenhagen: World Health 
Organization; 2000, rapport 91.



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           81

Egenskaper, kilder og nivåer 
Ozon er en reaktiv gass som finnes både nær bakken, 
i de øvre lag av troposfæren og i stratosfæren. Det er 
bakkenært ozon som omtales i dette kapitlet og som 
kan føre til helseskadelige effekter, mens ozon i strato­
sfæren beskytter jorden mot skadelig UV-stråling. Ozon 
dannes i nærvær av NOx, flyktige organiske forbindelser 
(VOC) og sollys. Høye konsentrasjoner av ozon i Norge 
forekommer ofte ved høytrykk på kontinentet, og 
det er langtransportert ozon som gir størst bidrag til 
konsentrasjonen. De lokale utslippskildene bidrar også 
noe, men i mindre grad. Ozonkonsentrasjonen i Norge 
har episodevis nådd nivåer opp i mot 150 μg/m3 i de 
senere årene. Årsmiddelverdiene er noe høyere ved de 
regionale bakgrunnsstasjonene enn ved bybakgrunns­
stasjonene. I 2012 lå årsmiddelet på 50-70 µg/m3 ved 
de regionale bakgrunnsstasjonene, mens ved bybak­
grunnsstasjonene lå nivåene mellom 40 og 50 µg/m3.

Helseeffekter 
Høye nivåer av bakkenært ozon kan være et helse­
problem. En betydelig del av ozonet tas opp i øvre 
luftveier, men ozon vil også trenge dypt ned i luft­
veiene, spesielt ved høy fysisk aktivitet. Mekanismen 
for ozonutløste helseskader involverer:

-  oksidative skader på ulike sentrale molekyler i 
cellene 

-  betennelsesresponser i lungene, redusert lunge­
funksjon og økte luftveissymptomer

Økte oksidative skader og økt betennelse etter  
ozoneksponering er vist å føre til økt sykelighet og 
dødelighet.

Korttidseksponering 
Befolkningsstudier har vist sammenhenger mellom  
1 og 8 timers middelverdi for ozon og økt dødelighet. 

Ozon (O3)

Årsmiddel	
  ligger	
  rundt	
  
60	
  µg/m3	
  ved	
  regionale	
  
bakgrunnsstasjoner	
  

Lu:kvalitetskriterier	
  	
  	
  	
  Nivå	
  i	
  utelu:	
  	
  Helseeffekter	
  

80	
  µg/m3	
  i	
  8	
  @mer	
  

100	
  µg/m3	
  i	
  1	
  @me	
  

Effekter	
  på	
  betennelsesresponser	
  i	
  
lunge,	
  redusert	
  lungefunksjon	
  og	
  	
  
økte	
  lu:veissymptomer	
  hos	
  friske	
  
voksne	
  ved	
  160	
  µg/m3	
  i	
  6,6	
  @mer	
  

Respiratoriske	
  symptomer	
  for	
  
astma@ske	
  barn	
  ved	
  100–120	
  µg/m3	
  

Redusert	
  lungefunksjon	
  hos	
  barn	
  i	
  
konsentrasjonsområdet	
  	
  
160-­‐240	
  µg/m3	
  

AkuO	
  betennelse	
  hos	
  barn	
  ved	
  	
  
110-­‐135	
  µg/m3	
  

Høyeste	
  konsentrasjoner	
  
ligger	
  mellom	
  100	
  og	
  
200	
  µg/m3	
  i	
  korte	
  
perioder	
  (@me)	
  

Årsmiddel	
  ligger	
  rundt	
  
45	
  µg/m3	
  ved	
  
bybakgrunnsstasjonene	
  

O3	
  

5.1 Sammendrag 
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Risikoestimatene varierer i ulike studier, men studier fra 
Europa har vist en økt risiko for total dødelighet på ca 
0,6 %, respiratorisk dødelighet på ca 1 % og for hjerte-
kardødelighet på ca 0,4 % per 10 μg/m3 økning i ozon. 
Risikoen er størst på eksponeringsdagen, og avtar de 
påfølgende dager. Flere internasjonale undersøkelser 
tyder på at den relative risikoen er størst i sommer­
halvåret, mens den er liten i vinterhalvåret.

Effekter på sykelighet er først og fremst relatert til 
luftveissykdommer. I kammerstudier er det vist tegn på 
betennelse, reduksjoner av lungefunksjon og økte luft­
veissymptomer etter 6,6 timers eksponering for ozon­
konsentrasjoner fra 160 µg/m3. Det er funnet sammen­
henger mellom ozoneksponering og økt skolefravær, 
innleggelser på sykehus og legevaktbesøk for luftveis­
infeksjoner (lungebetennelse, influensa) og forverring 
av kroniske luftveissykdommer som astma og KOLS. 
Astmatiske barn kan få respiratoriske symptomer 
ved akutt eksponering for ozon. Det nedre nivået for 
effekt synes å ligge på 100-120 μg/m3 (timesmiddel). 
Holdepunktene for at kortvarig eksponering for ozon 
kan føre til hjerte-karsykdom er adskillig svakere enn 
for respiratoriske sykdommer. 

Langtidseksponering 
Holdepunkter for helseeffekter av langtidseksponering 
for ozon er blitt styrket i nyere befolkningsstudier og 
eksperimentelle studier. Kunnskapen om helseeffekter 
av langvarig ozoneksponering er imidlertid fremdeles 
mangelfull. Videre studier er derfor påkrevd, spesielt 
hos mottagelige befolkningsgrupper.

Utsatte/følsomme grupper 
Det er store inter-individuelle forskjeller i følsomhet 
når det gjelder effekter av ozoneksponering. Ulikheter 
i faktorer som fysisk aktivitet, eksisterende sykdom, 
alder, røyking og miljøfaktorer, sammen med variasjon 
i toleranseutvikling kan delvis forklare heterogeniteten 
i responsen. 

Luftkvalitetskriterier for ozon (O3):
- 100 µg/m3 i 1 time
- 80 µg/m3 i 8 timer

5.2 Kilder og luftforurensningsnivåer 
av ozon

 
Ozon er en reaktiv gass som finnes både nær 
bakken og i de øvre lag av atmosfæren. Bakke­
nær ozon dannes i nærvær av NOx, VOC og sollys. 
Hovedkildebidraget til nivåene i Norge er lang­
transportert ozon, mens lokale utslippskilder gir 
lite bidrag. Konsentrasjonen av ozon varier med 
årstid og sted. Maksimale times- og 8-timersnivåer 
overskrider gjeldende luftkvalitetskriterier, både i 
norske byer og på bakgrunnsstasjoner. Maksimale 
timesverdier ligger i konsentrasjonsområdet  
150-200 µg/m3.  

5.2.1 Egenskaper og kilder
Ozon er en gass som finnes både nær bakken og i 
andre lag av atmosfæren. Ozon frigjøres ikke fra en 
primær kilde, men dannes via en rekke komplekse 
reaksjoner i luften. Reaksjonene er drevet av at ener­
gien fra sollys overføres til NO2. I trafikkerte områder, 
med høye NOx utslipp, vil ofte nivået av ozon være 
lavere, da ozon forbrukes i omdannelsen av NO til NO2. 
I nærvær av flyktige organiske forbindelser favoriseres 
dannelsen av ozon. I tillegg til ozon kan det også 
dannes andre forbindelser som er gode oksidasjons­
midler. Hovedkilden til bakkenært ozon i Norge er 
langtransportert luftforurensning fra andre europeiske 
land. Utslipp i Norge kan også bidra noe til dannelse av 
bakkenært ozon i nærhet av utslippskilder. 

5.2.2 Eksponering og forurensningsnivåer i 
Norge og europeiske byer  
I Norge måles ozon på åtte regionale bakgrunns­
stasjoner og fire bybakgrunnsstasjoner (Bergen,  
Drammen, Grenland og Oslo). Maksimum times­
middelkonsentrasjon fra de ulike målestasjonene er 
vist i figur 5.1. Maksimum glidende 8-timersmiddel er 
vist i figur 5.2. Både de maksimale timesmiddelkonsen­
trasjonene og 8-timersmiddel ligger over gjeldende 
luftkvalitetskriterier. 
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Figur 5.1. Maksimum timesmiddelkonsentrasjon for O3 fra 2004 til 2012 målt ved bybakgrunnsstasjoner (A) og regionale 
bakgrunnsstasjoner (B) Grønn linje viser luftkvalitetskriterium for O3 (timesmiddel). Kilde: Sentraldatabase for  
luftovervåkningsdata, 2013.
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Figur 5.2. Maksimum 8-timersmiddelkonsentrasjon (glidende middel) for O3 fra 2004 til 2012 målt ved  
bybakgrunnsstasjoner (A) og regionale bakgrunnsstasjoner (B) Grønn linje viser luftkvalitetskriterium.  
Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013.
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Variasjon i ozonkonsentrasjon er avhengig av 
meteorologiske faktorer. Det observeres høyere 
ozonkonsentrasjoner i Norge ved høytrykk på 
kontinentet, som fører til økt transport av forurenset luft 
nordover. I Sør-Norge forekommer overskridelser ofte 
som episoder over noen timer eller dager, og toppene 
er hovedsakelig på vår og sommer. I nordlige deler 
av Skandinavia kan det imidlertid være relativt høye 

ozonnivåer om vinteren. I figur 5.3 er det vist eksempler 
på sesongfluktuasjoner i ozonkonsentrasjonen ved 
en bybakgrunnsstasjon i Drammen og den regionale 
bakgrunnsstasjonen på Svalbard. I figur 5.3 vises 
også timesvariasjoner i en periode i januar i 2009 
i Drammen. Figuren viser blant annet at enkelte 
perioder hvor 8-timers luftkvalitetskriterium ikke 
overskrides, kan det være flere overskridelser av 
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Figur 5.3. Sesongvariasjoner i maksimum 1-times (A) og 8-timeskonsentrasjon (glidende; B og C) O3 (µg/m3) målt i løpet 
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1-times luftkvalitetskriterium. I løpet av de siste hundre 
årene har ozonnivået ved bakken i Europa blitt 
fordoblet. Land i sentrale og sørlige deler av Europa 
har de høyeste ozonkonsentrasjonene (figur 5.4). Disse 
landene har også de høyeste NOx- og VOC-utslippene. 
For å komme ned på ozonnivåer som naturen og 
menneskene tåler uten skadevirkninger, må utslippene 
av NOx og VOC i Europa reduseres. 
 
 

5.3 Helseeffekter av ozon 
 
5.3.1 Inhalasjon og avsetning 
Opptak av ozon skjer ved inhalasjon. Totalt 
ozonopptak er minst 75 % av inhalert mengde hos 
voksne menn. Absorbsjonen av ozon i lungene 
avhenger av konsentrasjon, eksponeringstid og 
hastighet på luftstrømmen [1]. Alder og kjønn vil 
påvirke ozonabsorpsjonen, på grunn av variasjoner 
i luftveienes størrelse og overflate, og dette gjør at 
absorpsjonen blir høyere hos barn og kvinner. En 
betydelig del absorberes i de øvre luftveier, men 
ozon kan også kunne trenge dypere ned i luftveiene 
og lungene. Andelen av ozon som tas opp i de øvre 
luftveier er omvendt proporsjonal med hastigheten 

av luftstrømmen i luftveiene. Ved nesepusting tas 
mer ozon opp i de øvre luftveier enn ved pusting 
gjennom munnen. Under fysisk aktivitet vil mer ozon 
nå ned i de nedre luftveiene og lungeblærene. Vevet 
i overgangen mellom de fineste forgreiningene av 
luftrørene og lungeblærene utsettes for de høyeste 
konsentrasjonene [2]. 

5.3.2 Mekanistiske betraktninger 
Mekanismene bak de initielle biokjemiske og fysiolo­
giske effekter av ozoneksponering inkluderer okside­
ring av sentrale biologiske komponenter i kroppen 
og betennelsesprosesser, som kan være involvert i 
sykdomsutvikling. Samtidig med de toksiske effektene 
av ozon utløses også adaptive og beskyttende meka­
nismer. Resultatene av dette vil avgjøre størrelsen på 
helseeffektene som ozon forårsaker.

Oksidasjons- og betennelsesprosesser 
Ozon er reaktivt og kan oksidere mange ulike biolo­
giske komponenter. Særlig utsatt er flerumettede fett­
stoffer (lipider) i cellemembranen, ulike antioksidanter 
og forskjellige kjemiske grupper (sulfhydryl-, aldehyd- 
og amingrupper) på lavmolekylære forbindelser som 
nukleinsyrer, enzymer og andre proteiner [2]. Det er 

	
  

Figur 5.4. Årsmiddelverdi av bakkenært ozon i 2010 i Europa. Årsmiddelverdien er basert på daglige maksimum 8-timers 
glidende middel. 

http://www.eea.europa.eu/data-and-maps/figures/airbase-exchange-of-information-3/folder_listing
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antatt at ozonet på grunn av sin reaktivitet kun vil 
penetrere væskelaget på overflaten av luftveiene og 
reagere med komponenter som er mer stabile. Det er 
foreslått at det er disse mer stabile, reaktive kompo­
nentene som indirekte forårsaker skadene i luftveisfor­
greiningene og lungeblærene observert ved ozon­
eksponering.

Peroksidering av fettstoffer i cellemembranen er sett 
på som den viktigste mekanismen for ozonskade. 
Oksidasjon av umettede fettsyrer i lipider og amino­
syrer i membranproteiner kan forandre de biologiske 
egenskapene til membraner, hvor membranens 
gjennomtrengelighet for ulike molekyler kan påvirkes. 
Ozon-induserte forandringer av cellemembraner er 
observert i flere lunge- og luftveisceller. I tillegg vil 
oksidasjon av proteiner og nukleinsyrer kunne gi 
cellulære skader ved å føre til endring i proteinenes 
funksjon eller skader i arvematerialet.

Hovedmekanismen bak ozon-induserte helseeffekter 
er betennelsesreaksjoner i lungene [1]. Betennel­
sesreaksjoner (inflammasjon) er kroppens naturlige 
forsvarsmekanisme for beskyttelse mot virus og 
bakterieinfeksjoner og for reparasjon av vevsskader. 
Aktivering av betennelsesreaksjoner fører til økte 
nivåer av blant annet signalmolekyler for tiltrekning 
av immunceller til skadestedet. En for sterk og/eller 
vedvarende stimulering av slike betennelsesprosesser 
kan bidra til utvikling av ulike lungesykdommer.  
Betennelsesstoffer kan også spre seg via blodkar­
systemet (systemisk inflammasjon) og vil kunne 
påvirke andre organer, som hjertet [1].

5.3.3 Dyrestudier og celleforsøk
 
Dyrestudier viser at kortidseksponering for ozon 
forårsaker betennelsesreaksjoner, økt følsomhet 
for infeksjoner og allergiske responser. Videre har 
langvarig eksponering for ozon i forsøksdyr vist å 
gi celleforandringer i nedre deler av luftveiene. 

 
Korttidseksponering 
Dyre- og humanstudier viser lignende effekter av 
ozoneksponering på lungefunksjon og betennelses­
reaksjoner (se nedenfor). Eksponering av dyr for ozon 
i lave konsentrasjoner utløser aktivering av betennel­
sesceller, som frigjør signalstoffer som igjen forsterker 
betennelsesreaksjonene [1]. Ulike modeller er blitt 
brukt til å studere hvordan ozon påvirker følsomheten 
for luftveisinfeksjoner [1]. Kortvarig eksponering for 
ozon helt ned mot 160 µg/m3 sammen med bakterier 
i luftveiene hos gnagere, økte dødeligheten som følge 

av bakterieinfeksjon.  Ozon er også vist å kunne redu­
sere enkelte betennelsescellers (makrofager) evne til å 
ta opp og drepe bakterier, kreftceller, virus og sopp [1].  

Ozon kan øke allergiske responser hos dyr.  Det er 
funnet økt luftveisreaktivitet for ulike allergener og økt 
immunrespons ved samtidig eksponering for ozon [1]. 

Langtidseksponering 
Til å studere kroniske effekter samt mekanismer for 
celleskader, er dyr mest egnet. Slike studier viser at 
enkelte celletyper i luftveiene er spesielt følsomme for 
ozonskade [1]. Langvarig eksponering av dyr for (240-
500 µg/m3) er vist å gi endret vevssammensetning i 
nedre del av luftveiene. Enkelte av disse endringene 
synes reversible, men det er også påvist tegn på ikke-
reversible endringer, som økt forekomst av bindevev 
(fibrose) i dyremodeller. Langvarig eksponering for 
ozon (fra 4 uker til 24 uker) har også vist å øke aller­
giske luftveisresponser i dyremodeller [3]. 

Ozon er rapportert å være gentoksisk ved å forårsake 
DNA-trådbrudd. Dette er vist i dyrestudier, i cellekul­
turer og hos mennesker [1]. Det er utført flere studier 
for å belyse ozonets kreftfremkallende potensial. Dyre­
studier vedrørende lungekreft som en følge av ozon­
eksponering gir imidlertid ingen entydige resultater. 

5.3.4 Kontrollerte studier på mennesker
 
En rekke kontrollerte studier utført i inhalasjons­
kammer viser en lineær, doseavhengig sam­
menheng mellom kortvarig ozoneksponering og 
betennelsesreaksjoner hos friske voksne. Disse 
studiene viste indikasjon på betennelse, reduksjon 
av lungefunksjon, samt økte luftveissymptomer 
ved ozonkonsentrasjoner ned mot 160 µg/m3 i 
6,6 timer. 

Kontrollerte undersøkelser med ozon har hovedsakelig 
vært foretatt på friske, unge voksne personer, men 
enkelte studier har inkludert astmatikere og individer 
med obstruktive lungesykdommer. Eksponering for 
ulike ozonkonsentrasjoner i inhalasjonskamre er utført 
i perioder fra noen minutter til flere timer. I mange av 
studiene vekslet personene mellom fysisk aktivitet og 
hvile i eksponeringsperioden. Ved en gitt ozonkon­
sentrasjon og eksponeringstid gir fysisk aktivitet økte 
akutte toksiske effekter av ozon. 

I de fleste studiene har man sett på effekten av ozon på 
lungefunksjonen og betennelsesreaksjoner i lungene. 
Det er stor likhet i respons i kammer- og i feltstudier, 
men i feltstudiene utløses effektene ofte ved lavere 
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ozonkonsentrasjoner enn i kammerstudier [1]. Denne 
forskjellen kan skyldes flere forhold som tilstede­
værelse av annen forurensning og større usikkerhet i 
bestemmelse av individuell eksponering i feltstudiene. 

En samlet analyse av 21 kammerstudier (en meta-
analyse) hvor friske voksne er undersøkt, viser en 
lineær, dose-avhengig sammenheng mellom ozon og 
betennelsesreaksjoner i lungene [4]. I denne meta-
analysen varierte ozoneksponeringen fra 160 til  
1180 µg/m3 og eksponeringstiden varierte fra 1 til  
6,6 timer. De laveste ozonkonsentrasjonene som 
ga indikasjoner på betennelse var 240 µg/m3 ozon i 
1-3 timer og 160 µg/m3 i 6,6 timer [5]. Reduksjon av 
lungefunksjon hos personer i fysisk aktivitet er obser­
vert ved de samme eksponeringsbetingelsene [1]. 
En nyere klinisk undersøkelse i eksponeringskammer 
fant indikasjoner på oksidativt stress i utåndingsluften 
hos personer eksponert for 200 µg/m3 ozon i 2 timer 
[6]. Kammerstudier har også vist at ozon i konsentra­
sjoner fra 160 µg/m3 forårsaker symptomer i luftveiene, 
for eksempel irritasjonshoste, brystsmerter, tetthet i 
brystet og økt slimproduksjon.

Ozon er vist å forårsake hyperreaktivitet i luftveiene. 
Hyperreaktivitet er et kjennetegn på astma og indi­
kerer at luftveiene er predisponert for sammentrek­
ninger utløst av ulike stimuli, eksempelvis spesifikke 
allergener, SO2 og kald luft. Dessuten synes ozonekspo­
nering i kammer (400 µg/m3 i 2 timer) å kunne stimu­
lere sensoriske nerver i luftveiene og føre til frigjøring 
av en aktiv biologisk faktor (substans P) [7]. Studiene 
indikerer at frigjøring av denne faktoren bidrar til 
sammentrekninger av luftveiene og betennelsesreak­
sjoner. I flere nyere kammerstudier er det målt para­
metere som kan si noe om hvorledes ozon forårsaker 
lungeskade. I en studie av Stenfors og medarbeidere 
(kammerstudie hvor frivillige ble eksponert for  
400 µg/m3 ozon i 2 timer) ble uttrykket av proteiner 
som er viktige for forløpet av betennelsesreaksjoner 
(ICAM-1, P-selectin) målt, i tillegg til mer tradisjonelle  
betennelsesmarkører [8]. 

I flere kammerstudier utført i senere tid er det ekspo­
nert for en kombinasjon av ozon og svevestøv i 
konsentrasjoner som forekommer i omgivelsene. 
Eksponering for 150 µg/m3 PM2,5 og 240 µg/m3 ozon 
i 2 timer forårsaket en sammentrekning av en arterie 
i armen [9] og hadde effekter på blodtrykket [10]. 
Eksponering for ozon (400 µg/m3 i 2 timer) økte beten­
nelsesreaksjoner i luftveiene initiert av dieseleksos­
eksponering (300 µg/m3 i 1 time) 5 timer tidligere [11]. 

5.3.5 Befolkningsstudier 
I en rekke feltundersøkelser og epidemiologiske stu­
dier (befolkningsstudier) har sammenhengen mellom 
daglig maksimal ozonkonsentrasjon (målt over 1 eller  
8 timer) eller døgnmiddelkonsentrasjonen og reduk­
sjon av lungefunksjon, respiratoriske og ikke-respira­
toriske symptomer, forverring av astma, skolefravær, 
økt frekvens av sykehusbesøk/-innleggelser og økt 
dødelighet, blitt studert. Effekter av langvarig  
eksponering er også undersøkt, men i langt mindre 
grad.

Korttidseksponering

I en rekke store befolkningsstudier er det obser­
vert assosiasjoner mellom kortvarig eksponering 
(1 og 8 timers middelverdi) for ozon og økt dø­
delighet og sykelighet. Risikoen for total dødelig­
het økte med mellom 0,2 og 0,6 % per 10 μg/m3 
økning i ozon i ulike studier. Den økte risikoen for 
respiratorisk dødelighet lå mellom 0,27 og  
1,2 %. For hjerte-kardødelighet var risikoøkningen 
på mellom 0,23 og 0,55 %. I undersøkelser som 
inkluderer både 1-times og 8-timers midlingstid, 
synes risikoestimatene å ligge i samme størrelses­
orden eller noe høyere for 8-timer enn 1 time. Det 
er størst økt risiko for dødelighet på eksponerings­
dagen. Risikoen avtar så, og 3 dager etter ekspo­
nering er det ingen økt risiko. Flere undersøkelser 
viser at den relative risikoen er størst i sommer­
halvåret, mens den er liten i vinterhalvåret. De 
fleste studier er imidlertid tidsseriestudier som er 
beheftet med svakheter når det gjelder kontroll  
for forstyrrende faktorer, og med manglende opp­
lysninger om enkeltindivider.

Det er også sterke holdepunkter for at kortvarig 
ozoneksponering kan gi økt sykelighet relatert 
til luftveiene. Sammenhengene er funnet for 
sykehusinnleggelser og besøk hos legevakt for 
luftveisinfeksjoner (lungebetennelse, influensa) og 
forverring av kroniske luftveissykdommer som  
astma og KOLS, samt økt skolefravær. Risiko­
økningen for respiratorisk sykelighet varierer 
imidlertid mye, fra nesten ingen til 5,4 % økning i 
sykehusinnleggelser ved 20 μg/m3 økning i ozon­
nivåene hos astmatiske barn, samt pasienter med 
KOLS. Risikoen for respiratoriske symptomer av ozon 
synes å være høyere enn dette. I studier av astma­
tiske barn er det vist at en økning på 100 μg/m3 
ozon gir økninger i risikoen for ulike respiratoriske 
symptomer på inntil 35-47 %. Det nedre nivået for 
effekt synes å ligge på 100-120 μg/m3 (timesmiddel). 
Lungefunksjonen hos barn og ungdom påvirkes 
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vanligvis først ved høyere konsentrasjoner
(timesmiddel ca 240 μg/m3 av ozon i feltstudier), 
men ved høy fysisk aktivitet er det registrert  
effekter ved timesmidler av ozon fra 160 μg/m3. 
Holdepunktene for at kortvarig eksponering for 
ozon kan føre til hjerte-karsykdom er adskillig 
svakere enn for respiratoriske sykdommer, og de 
fleste undersøkelser viser ingen sammenheng. 

Dødelighet 
Sammenhenger mellom ozoneksponering og døde­
lighet er rapportert i flere undersøkelser. I en større 
europeisk tidsseriestudie som inkluderte 15 ulike byer 
(APHEA 1-studien) [12], ble det beregnet en økning i den 
totale dødeligheten på 0,6 %. Økningen i dødelighet var 
relatert til en økning av ozonkonsentrasjon (maksimum 
1-timesmiddel) på 10 μg/m3 [12,13]. Videre økte døde­
lighet som følge av respirasjonssykdommer med 1,2 % 
og hjerte-karsykdommer med 0,4 %. I APHEA 1-studien 
ble konsentrasjonene av NO2 og svevestøv også målt. 
Risikoestimatene for ozon ble imidlertid ikke påvirket 
ved inkludering av disse to komponentene i risikobereg­
ningen. I denne undersøkelsen ble risikoberegningene 
for hver by relatert til den en-dagsmålingen som ga størst 
effekt, i perioden inntil 5 dager før dødsfall. 

I oppfølgingen av APHEA 1-studien, ble sammen­
hengen mellom kortvarig ozoneksponering og døds­
fall undersøkt i 23 europeiske byer (APHEA 2). APHEA 
2-studien gikk over en periode på 5 år, og inkluderte 
50 millioner innbyggere [14]. Undersøkelsen viste en 
økning i total dødelighet på 0,33 %. Videre økte  
respiratorisk dødelighet med 1,13 % og hjerte- 
kardødelighet med 0,45 %. Dødelighetsøkningen ble 
relatert til en økning i ozonkonsentrasjonen på  
10 μg/m3 (for 1-timesmiddel daglig maksimum for 
ozon på samme og forutgående dag). Det var holde­
punkter for økt total dødelighet ved en konsentrasjon 
så lav som 75 μg/m3 (1-times maksimum). 

Risikoøkningene i APHEA1 og 2 studiene er basert på 
beregninger fra sommersesongen. I vinterperioden 
ble det ikke observert noen økt risiko. En tilsvarende 
studie (meta-analyse) av årstidsvariasjoner (fra Europa 
og Nord-Amerika) har vist lignende resultater, med 
en økning i dødelighet på 0,43 % per 10 μg/m3 ozon 
i sommersesongen, mens det i vintersesongen ikke 
ble funnet noen sammenheng [15]. Forklaringen på 
dette kan være at ozonkonsentrasjonene er høyere om 
sommeren enn om vinteren, og at folk oppholder seg 
mer utendørs om sommeren og dermed eksponeres 
mer. Den manglende effekten om vinteren i disse 
studiene kan skyldes en terskel for helseeffekt eller 
feilklassifisering av eksponering. 

Det er også publisert en annen meta-analyse av tids­
seriestudier i europeiske byer [16]. I denne analysen 
ble det bare inkludert studier som tilfredsstilte spesi­
fikke kvalitetskriterier. Prosent økning i dødelighet 
ble bare beregnet ved bruk av den ”lagtiden” (tiden 
mellom eksponering og studert helseeffekt) som var 
selektert i enkeltstudiene. En økning av ozonnivåene 
på 10 μg/m3 (8-timers daglig middelverdi) var asso­
siert med 0,3 % økning i total dødelighet, 0,4 % for 
hjerte-kardødelighet og ingen økning i respiratorisk 
dødelighet basert på 12-15 studier i ulike byer. Ved 
risikoberegningen ble det justert for andre luft­
forurensningskomponenter.

I studier på effekten av ozonkonsentrasjoner på døde­
lighet er det viktig å justere for temperaturendringer. 
Dette illustreres svært godt i undersøkelsen av den 
kraftige varmebølgen i Frankrike i august 2003. Da ble 
en forhøyet dødelighet på 15 000 personer obser­
vert over en kort periode. Samtidig var ozonnivåene 
forhøyet over hele landet. Den relative effekten av 
forhøyet temperatur og ozon for den økte dødelig­
heten er nå beregnet. Bidraget av forhøyet ozon for 
dødelighet varierte svært med 2,5 % som det minste 
og 85 % som det meste. De stedene hvor økningen 
i dødeligheten var høyest, bidro imidlertid tempera­
turen klart mest [17]. 

Det er også foretatt store studier i USA. I en av de 
største studiene er 95 amerikanske byer inkludert, noe 
som omfatter omtrent 40 % av befolkningen i USA 
(”National Morbidity, Mortality, and Air Pollution Study; 
NMMAPS”) [18]. Økningen i total dødelighet per  
10 μg/m3 økning i det daglige ozonnivået i hele den 
forutgående uken, var 0,52 %, hvor aldersgruppen 
mellom 65 og 74 år hadde høyest økning (0,7 %). 
Studien viste tilsvarende økning i hjerte-kar- og 
respiratorisk dødelighet som i total dødelighet. Videre 
ble dødsfall relatert til døgnmiddelkonsentrasjonen 
av ozon samme dag, og 1-3 dager før. Økningen i total 
dødelighet var 0,25 % relatert til ozonnivåene samme 
dag, og 0,18 % relatert til ozonnivåene dagen før. Det 
ble ikke funnet signifikante sammenhenger mellom 
dødelighet og ozoneksponering 3 dager før, tilsva­
rende funn er også publisert i en nyere amerikansk 
studie [19]. Effekten på dødelighet er størst ved flere 
dagers eksponering i forhold til en-dags eksponering. 
Beregningene ble ikke forstyrret av nærværet av sveve­
støv (PM10), eller temperaturnivået. 

En meta-analyse fra 2005 som inkluderte 9 studier 
fra USA og 23 studier fra andre steder i verden [20], 
undersøkte økningen i dødelighet relatert til daglig 
gjennomsnitt for ozon. Økningen i total dødelighet per 
10 μg/m3 økning av ozonnivået var 0,43 %, for respira­
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torisk dødelighet 0,23 % og for hjerte-kardødelighet 
0,55 %. Risikoestimatene for studiene i og utenfor USA 
var relativt like, men hjerte-kardødelighet var noe 
høyere utenfor USA, mens respiratorisk dødelighet var 
høyere i USA. 

I en studie av 48 byer i USA fant Zanobetti og Schwarz 
[19] en økning i total dødelighet på 0,16 % per 10 μg/m3 

økning av ozonnivået samme dag (8-timers daglig 
gjennomsnitt), en økning på 0,23 % for hjerte-kar­
dødelighet og 0,27 % i respiratorisk dødelighet. For 
total dødelighet var perioden inntil 3 dager før døds­
tidspunkt av betydning og ga høyere total dødelighet 
enn eksponering bare på samme dag. Eksponeringen 
mer enn tre dager før dødstidspunktet var imidlertid 
ikke av betydning.

Sykelighet  
Det er sterke holdepunkter for at kortvarig ozonekspo­
nering kan gi økt sykelighet, først og fremst relatert til 
luftveissykdommer. Dette er vist ved økt sykdomsre­
latert skolefravær, økt besøk hos legevakt og økning 
i sykehusinnleggelser. Registrerte symptomer hos 
legevakt er astma, luftveisinfeksjoner og forverring av 
kroniske luftveissykdommer. 

En rekke studier (beskrevet i WHO 2005) har under­
søkt sammenhenger mellom flere sykdomsrelaterte 
effekter og ozoneksponering. De aller fleste studiene 
finner positive og signifikante sammenhenger mellom 
kortvarige økninger i ozonnivåene og økt respiratorisk 
sykelighet. Videre fremheves det at disse effektene 
gjelder for barn, eldre, astmatikere og personer med 
KOLS. Størrelsen på risikoen for respiratorisk syke­
lighet varierte imidlertid mye, fra ingen økning til 5,4 % 
økning hos barn ved 20 μg/m3 økning i ozonnivåene 
(målt som 8-timersverdi dagen før innleggelse) 
[21]. Det er imidlertid blitt reist kritikk mot flere av 
studiene på grunn av faktorer som mangelfull statistisk 
analyse, mangelfull justering for forstyrrende faktorer 
(”confounders”) og at de fleste studiene er basert på 
data fra enkeltbyer [22]. 

I en omfattende kanadisk undersøkelse av barn under 
2 år, ble det funnet en sammenheng mellom kortvarig 
ozoneksponering og sykehusinnleggelse for akutte 
respiratoriske problemer. En økning på 90 μg/m3 (gjen­
nomsnittet av 1-times daglig maksimum 0-5 dager før 
innleggelse) ga økning i innleggelser for astma, krupp 
og akutt bronkitt på henholdsvis 31, 45 og 46 % [23]. 

Det er publisert flere studier som viser sammenhenger 
mellom eksponering for ozon og barns fravær fra 
skolen [24,25]. Kortvarig eksponering for ozon ble i en 
amerikansk studie forbundet med en økning i ulike 

symptomer, hvor astmatiske barn synes spesielt sensi­
tive. En økning på 100 μg/m3 i timesmiddelkonsentra­
sjonen av ozon var assosiert med symptomer i luftveis­
systemet (økning av ”piping” og ”tetthet” i brystet) hos 
barn som brukte astmamedisiner, med 35 - 47 % [26]. 
Den økte risikoen synes å inntre fra 100 til 120 μg/m3 
og høyere, avhengig av endepunkt, doseintervall og 
om helseutfallet ble relatert til samme eller forutgå­
ende dag. En undersøkelse av astmatiske barn fra 4 til  
9 år fant at en økning på 30 μg/m3 ozon hadde 
sammenheng med en 16 % økning i respiratoriske 
symptomer om morgenen. Risikoen for slike morgen­
symptomer var ytterligere forhøyet hos barn i denne 
gruppen som var for tidlig født eller hadde hatt lav 
fødselsvekt [27].

Det er også observert sammenhenger mellom ozon­
eksponering og sykelighet hos eldre. APHEA 1-studien 
viste sårbarhet for ozoneksponering hos eldre, hvor 
en økning på 50 μg/m3 i 8-timersmiddelverdi i dagene 
før innleggelse ga 4 % økning i antall innleggelser for 
KOLS [28]. Disse assosiasjonene var lite påvirket av 
nærværet av andre luftforurensningskomponenter, 
ukedag, årstid og klimatiske faktorer. Effektene av ozon 
på sykehusinnleggelser for luftveiseffekter synes imid­
lertid sterkest på varme dager. Andre studier har også 
funnet en sammenheng mellom kortvarig ozonekspo­
nering og innleggelser for KOLS. En amerikansk studie 
viste 0,27 % økning av KOLS i sommerhalvåret per  
10 μg/m3 øking av ozonkonsentrasjonen (8-timers­
middel) samme dag og de nærmeste dagene etter 
eksponering [29]. 

Ozoneksponering kan også påvirke forekomsten av 
luftveisinfeksjoner [30]. En økning på 10 μg/m3 ozon 
i døgnmiddelkonsentrasjon var assosiert med 2,2 % 
økning i sykehusinnleggelser for lungebetennelse 
og influensa. Dette var spesielt fremtredende hos 
dem over 65 år [31]. Videre viste en samlet analyse 
fra amerikanske byer 0,4 % økning i innleggelser for 
lungebetennelse ved 10 μg/m3 økning av 8-timers­
middelverdien av ozon i sommerhalvåret [29]. 

Holdepunktene for at kortvarig eksponering for ozon 
kan føre til hjerte-karsykdom er adskillig svakere enn 
for respiratoriske sykdommer. En oppsummering av 
WHO fra 2005 konkluderte med at 10 av 15 studier ikke 
viste noen signifikante sammenhenger med økninger 
av ozon. I tillegg synes det ikke å foreligge noen klar 
positiv effekt av ozon på mer spesifikke endepunkter 
som hjerteinfarkt, plutselig død og slag. I tiden etter 
WHO-rapporten er det publisert flere artikler som 
belyser den mulige sammenhengen mellom kort­
varig eksponering for ozon og sykehusinnleggelse 
for hjerte-karsykdommer eller endring av hjerte-kar­
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parametere. Flere av disse undersøkelsene tyder ikke 
på noen sammenheng, men viser derimot sammen­
henger med andre luftforurensningskomponenter. I 
en studie av franske byer med til sammen 11 millioner 
innbyggere vises ingen signifikante assosiasjoner 
mellom økte ozonnivåer og innleggelse for hjerte-
karsykdommer, mens det ble funnet positive assosia­
sjoner for både PM10 og NO2 [32]. Det ble heller 
ikke funnet positive sammenhenger for ozon i en 
undersøkelse fra Australia og New Zealand for ulike 
kategorier av hjerte-karsykdommer og ulike alders­
grupper. I samme studie ble det funnet signifikante 
assosiasjoner for PM, NO2 og CO, spesielt for personer 
over 65 år [33]. Tilsvarende ble det ikke funnet noen 
assosiasjon mellom hjerte-karsykdommer og ozon, 
men med andre luftforurensningskomponenter, i 
en amerikansk studie [34]. Enkelte andre studier kan 
imidlertid tyde på en sammenheng mellom ozon og 
effekter på hjerte-karsykelighet. I en europeisk studie 
av folk som overlevde sitt første hjerteinfarkt ble det 
funnet en 2,6 % økning i innleggelser for hjerteinfarkt 
og hjertekrampe ved en 15 μg/m3 økning i maksimum 
8-timersmiddelkonsentrasjon av ozon samme dag som 
eksponeringen ble målt [35]. Videre tyder noen data 
på at økning i ozoneksponering kan være forbundet 
med rytmeforstyrrelser i hjertet. Hos pasienter med 
”pacemakere” er det funnet at kortvarig økning i 
ozonkonsentrasjonen (45 μg/m3 økning i døgnmiddel­
konsentrasjonen) ga 21 % økning i hjerterytmeforstyr­
relser [36]. I denne studien synes det å være en økning 
i hjerterytmen ved en nedre konsentrasjon på 70 μg/m3 

ozon, men denne assosiasjonen nådde ikke helt et 
tilstrekkelig signifikansnivå.

Holdepunktene i litteraturen så langt, for at kort­
varig ozoneksponering øker risikoen for innleggelse 
på sykehus for hjerte-karsykdommer, er ikke over­
bevisende. Dette står tilsynelatende i motsetning til 
at ozoneksponering synes å være forbundet med økt 
dødelighet for hjerte-karsykdommer. Forklaringen 
på dette er usikker. Det er imidlertid mulig at pasi­
enter som allerede har hjerte-karsykdommer er mer 
mottagelige for rytmeforstyrrelser ved eksponering, 
og at dette kan ha betydning for økningen i registrert 
dødelighet. Mange dør dessuten utenfor sykehus og 
kommer derfor bare i dødelighetsregisteret uten å bli 
registrert ved sykehusinnleggelser.

Lungefunksjon og betennelsesreaksjoner 
I feltstudier foretatt med barn og ungdom ble det 
observert effekter på lungefunksjonen ved ozonnivåer 
under 240 μg/m3 [37]. I studier hvor høy fysisk aktivitet 
inngår er det påvist redusert lungefunksjon og diverse 
symptomer i luftveiene hos amatørsyklister under 
trening og konkurranse. De maksimale timesmiddel­

nivåene var under 200 μg/m3, og oversteg 160 μg/m3 
i 4 % av tiden [37]. En annen studie med syklister 
indikerte at eksponeringer over 160 µg/m3 resulterte 
i en signifikant reduksjon av lungefunksjonen og økt 
nivå av lungeproteiner i blodet. [38]. Reduksjonene i 
lungefunksjon synes imidlertid forholdsvis små. Ved 
en økning på 100 μg/m3 ozon under en sommerleir 
for barn ble det observert en forbigående reduksjon i 
lungefunksjon (FEV1) på 2 %. Slike akutte endringer i 
lungefunksjon anses vanligvis ikke som skadelig. Ved 
risikoberegninger av helseeffekter av ozon inkluderes 
derfor ofte ikke akutte lungefunksjonsendringer. Et 
problem med dette er at den individuelle variabiliteten 
er svært stor, og at enkeltindivider derfor kan være 
mye mer responsive enn gjennomsnittstallene antyder. 
I en annen studie av barn på sommerleir ble det målt 
NO i utåndingsluften. Økninger av NO ble registrert 
ved ozonkonsentrasjoner rundt 110-135 μg/m3 (8-timers 
midlingstid), noe som indikerer at ozon gir en akutt 
betennelsesrespons hos barna [39].

Langtidseksponering

 
Sammenhengen mellom langvarig ozonekspo­
nering og helseeffekter er studert i befolknings­
studier. Kunnskapen om den helsemessige 
betydning av langvarig eksponering for økte 
nivåer av ozon er langt mindre enn for kortvarig 
eksponering. Studier av barn og ungdom indikerer 
imidlertid reduksjon i lungefunksjon ved langvarig 
eksponering, men dette er fremdeles usikkert. 
Langvarig høy ozoneksponering hos barn og 
ungdom med høy fysisk aktivitet synes å gi en for­
høyet risiko for utvikling av astma. Befolkningsstu­
dier av mulig sammenheng mellom langvarig økt 
ozoneksponering og dødelighet ga ikke entydige 
resultater. 

Sammenhenger mellom langvarig økt eksponering 
for ozon og helse er blitt undersøkt i en rekke  
befolkningsstudier. Dette gjelder særlig sammen­
hengen mellom ozoneksponering og sykelighet, 
og i mindre grad sammenhengen med dødelighet. 
Kunnskapen om den helsemessige betydningen av 
langvarig eksponering for ozon er langt mindre enn 
for kortvarig eksponering.

Dødelighet eller reduksjon i forventet levealder 
Det er i flere studier blitt rapportert om assosiasjoner 
mellom langvarig eksponering av luftforurensning 
og dødelighet, men resultatene for ozon har ikke 
vært konsistente. Det er færre studier som inkluderer 
ozon, og de som finnes er ofte mangelfullt utført, 
sammenlignet med for eksempel svevestøv. I to større 
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amerikanske studier (”ACS-studien” og ”Harvard Six 
Cities Study”) ble det opprinnelig ikke funnet noen 
signifikant assosiasjon mellom ozoneksponering og 
dødelighet. Ulike re-analyser av de samme dataene har 
vist forskjellige resultater. 

I en oppfølgingsstudie av deltakerne i ASHMOG-
studien ble det funnet en assosiasjon mellom ozon­
nivåene og dødelighet av lungekreft hos menn [1]. I 
en forlengelse av ACS-studiene ble det funnet holde­
punkter for assosiasjoner mellom ozoneksponering 
og dødelighet av luftveissykdommer, men ikke av 
hjerte-karlidelser [40]. I en annen studie av amerikansk 
militært personell ble det funnet assosiasjoner mellom 
ozoneksponering i perioden fra 1989 til 1996, men ikke 
fra 1997 til 2001 [41]. I en nylig utkommet oppsum­
mering rapporteres det at de foreliggende studier ikke 
viser noen assosiasjon mellom langvarig ozonekspone­
ring og dødelighet [42].

Sykelighet 
Flere studier har sett på sammenhengen mellom 
langvarig eksponering for ozon og endringer i lunge­
funksjon og lungefunksjonsutvikling. Resultatene for 
lungefunksjonsutvikling er sprikende, selv om enkelte 
studier kan tyde på en slik sammenheng. Eksempelvis 
viser en europeisk studie en sammenheng mellom 
ozoneksponering og endringer i lungefunksjonsvekst 
over ett år, men ingen signifikant sammenheng over 
flere år [43].

Studier har også vurdert om langvarig ozonekspo­
nering kan føre til utvikling av astma. I ”Children Health 
Study” ble det ikke funnet holdepunkter for at ozon­
eksponering alene er forbundet med astmautvikling. 
Det ble imidlertid funnet at barn som drev med mye 
sportsaktiviteter i områder med høye ozonkonsentra­
sjoner hadde forhøyet risiko for utvikling av astma [44]. 
I en annen studie (ASHMOG) av voksne ble en lang­
varig (20 år) økning på 54 μg/m3 for ozon forbundet 
med en doblet risiko for utvikling av astma hos menn, 
men ikke kvinner [45].

Effekter av langvarig ozoneksponering på hjerte-
karsystemet er lite kartlagt. I en panelstudie av 
ikke-røykere over 24 uker ble det funnet 78 % økning 
i impulsoverføringen i hjertet ved 30 μg/m3 økning av 
ozon (basert på gjennomsnittet over 1-5 dager).  
Deltakere med forutgående hjerte-karsykdom (hjerte­
infarkt eller høyt blodtrykk) var mest mottagelige for 
denne økningen [46]. 

Feilkilder vedrørende ozoneksponering og  
helseeffekter i befolkningsstudier 
I nesten alle befolkningsstudier er analysene basert på 
måling av ozon på faste stasjoner. Sammenlignet med 
svevestøv er verdiene for ozon målt på slike stasjoner 
dårligere korrelert med den personlige eksponeringen. 
Dette skyldes at ozon er svært reaktivt, noe som kan 
føre til variasjoner i ozonnivåene på ulike lokaliteter og 
dermed usikkerhet i beregningene av personlig ekspo­
nering. Oppholdstiden utendørs og aktivitetsnivå 
er derfor svært viktig for beregningen av den reelle 
ozoneksponeringen.  Et annet metodisk problem er at 
svevestøv og NO2 reagerer med ozon, slik at det blir en 
negativ korrelasjon mellom personlig eksponering for 
ozon og de andre forurensningskomponentene.

5.3.6 Terskelnivå for helseeffekter av ozon
 
I befolkningsstudier er det vanskelig å påvise en 
terskelverdi for helseeffekter ved ozonekspo­
nering. Noen studier gir holdepunkter for en slik  
terskel, og kroppen har beskyttelsesmekanismer 
mot denne type forbindelser. Det er derfor  
usikkert om det eksisterer en terskelverdi for  
effekter av ozon i en befolkning.

Det er usikkert om det eksisterer en terskelverdi for 
akutte effekter av ozon. I befolkningsstudier med 
kortvarig ozoneksponering har det ikke vært mulig å 
påvise en terskelverdi for dødelighet [1], mens  
betydning av terskler for effekt ikke er blitt studert ved 
langvarig økt ozoneksponering. 

Det finnes noen holdepunkter for en terskelverdi ved 
ozoneksponering. Ozon er en oksidant og vil trolig 
utøve sin effekt via oksidasjonsprosesser, og da vil 
kroppens naturlige nivå av antioksidanter beskytte 
mot skader. Kontrollerte studier av mennesker antyder 
muligheten av en terskel i konsentrasjonsområdet 
mellom 80 og 120 μg/m3 [42]. Enkelte befolknings­
studier av sykelighet tyder videre på en terskelverdi. 
WHO (2005) beskriver at det er indikasjoner for en 
terskelverdi for respiratorisk sykelighet rundt 150 μg/m3. I 
en senere studie ga ozoneksponering for 86 -103 μg/m3 

(8-timers gjennomsnitt) ingen signifikant økning i  
risikoen for respiratoriske symptomer, mens ved 
høyere konsentrasjoner ble det observert økt risiko [26]. 

Andre observasjoner som kan tilsi en terskelverdi 
for ozon er at flere studier viser økt dødelighet pga 
akutt ozoneksponering i sommerhalvåret, men liten 
eller ingen økt dødelighet i vinterhalvåret. I vinter­
halvåret er ozonnivåene stort sett mye lavere enn 
om sommeren. I en undersøkelse er det rapportert at 
ozonnivåene i gjennomsnitt er 2-3 ganger lavere om 
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vinteren enn sommeren, og at det ikke er noen økt 
dødelighetsrisiko ved kortvarig ozoneksponering i 
vinterhalvåret [14]. 

5.3.7 Forskjeller i følsomhet 
 
Det er svært store individuelle forskjeller i følsom­
het når det gjelder effekter av ozon. Faktorer som 
fysisk aktivitet, eksisterende sykdom, alder, røyking 
og miljøfaktorer er kjent å påvirke responsen, 
men kan bare delvis forklare de store forskjellene i 
helseeffekter. Toleranse eller tilpasning ved ozon­
eksponering er vist i dyreforsøk og støttes også av 
observasjoner i befolkningsstudier. Slik toleranse 
for ozon er funnet ved lungefunksjonsmålinger, 
men ikke i samme grad for vevsskade og betennel­
sesreaksjoner. Mekanismen for toleranseutvikling 
er uklar. 

Det er svært store individuelle forskjeller i følsomhet 
når det gjelder effekter av ozon. De faktorene man vet 
påvirker ozonrespons er fysisk aktivitet, eksisterende 
sykdom, alder, røyking og miljøfaktorer. Men disse 
faktorene kan bare delvis forklare heterogeniteten i 
respons. Selv i en homogen populasjon av friske, unge 
voksne individer er det store individuelle variasjoner. 
Det er minst ti ganger så stor forskjell i respons mellom 
det mest og minst følsomme individ. Årsaken til dette 
er ukjent [2]. 

Det er velkjent at fysisk aktivitet øker følsomheten for 
ozon. Det skyldes delvis økt ozondose i lungene, men 
også penetrasjon av ozon til mer perifere regioner av 
lungene hvor følsomheten for akutte ozonskader er 
større. Flere studier tyder på at astmatikere har økt 
følsomhet for ozon [1]. Konsekvensen av nedsatt lunge­
funksjon for personer som fra før har dårlig lungefunk­
sjon, vil dessuten være større enn den samme reduk­
sjonen hos lungefriske personer. Det foreligger også 
undersøkelser som indikerer at barn og unge voksne er 
mer følsomme for ozon enn eldre voksne. Dette gjelder 
også mottageligheten for luftveisinfeksjoner. Selv om 
dette ikke er systematisk undersøkt, er det rapportert 
at en økning på 90 μg/m3 (målt som gjennomsnittet av 
daglige 1-times maksimum 0-5 dager før innleggelse) 
ga en 23 % økning i daglige innleggelser for lunge­
betennelse hos barn under 2 år [23], noe som synes 
høyere enn i tilsvarende studier av voksne. Om det 
finnes forskjeller i respons som skyldes kjønn eller etnisk 
opprinnelse er usikkert. 

Hvordan tilstedeværelse av annen forurensning 
påvirker ozonresponsen er også noe uklart. En rekke 
data indikerer at røykere er mindre følsomme for ozon 

enn ikke-røykere [2]. Kontrollerte humane ekspo­
neringsstudier viser ofte en additiv effekt mellom 
ozon og andre komponenter når lungefunksjon og 
symptomer vurderes. Ozon ser ut til å kunne øke 
betennelsesreaksjoner i luftveiene ved eksponering 
for dieseleksos [11]. Det er tidligere understreket at 
økt ozon og temperatur har uavhengige effekter, og 
at det er viktig å korrigere for dette for å få riktige 
risikoestimater. Det er imidlertid også holdepunkter for 
at økte ozonnivåer og temperatur gir synergieffekter, 
blant annet i studier av dødelighet [47]. Dette  
vanskeliggjør ytterligere risikoberegninger for ozon­
eksponering og temperaturendringer. Effekten av 
samtidig allergeneksponering og ozon er også studert, 
og ved eksponering for 240 µg/m3 ozon i en time var 
det tilstrekkelig med halv mengde inhalert allergen for 
å få sammentrekning av bronkiene [2]. Personer med  
allergisk høysnue er også mer følsomme for akutte 
ozonepisoder, noe som gir utslag i endret lunge­
funksjon [1]. En annen faktor som kan tenkes å påvirke 
følsomheten for ozon, er kosten. I dyreforsøk er det vist 
at diettens innhold av antioksidanter (askorbinsyre, 
vitamin E) påvirker ozonresponsen. Det er imidlertid 
uklart hvilken betydning ekstra tilførsel av antioksi­
danter har for følsomheten for ozon hos mennesker. 
Dyrestudier tyder dessuten på at genetiske faktorer 
spiller en viktig rolle for de store forskjeller i følsomhet 
for ozon.

Toleranse eller adaptasjon ved ozoneksponering ble 
først vist i dyreforsøk [48]. Dyr som var eksponert for 
lav ozondose, tålte senere en høyere ozondose bedre 
enn dyr som ikke var eksponert for den lave dosen 
først. Slik tilvenning til ozon ble observert ved lunge­
funksjonsmålinger, mens vevsskade og betennelses­
reaksjoner viste seg å fortsette i omtrent samme grad. 
Mennesker som lever i områder med høye ozonnivåer, 
synes å være mindre følsomme for ozon enn folk som 
bor i områder med lavere nivåer. Dette understøttes 
også i tidsseriestudiene, hvor ozon gir størst effekt på 
eksponeringsdagen og liten eller ingen effekt  
3 dager etter. Om dette bare gjelder for noen av 
ozonets effekter, er usikkert. Mekanismen for toleranse 
er uklar, men det er foreslått at økte nivåer av antioksi­
danter eller slim, samt at sensitive celler i slimhinne­
laget erstattet av mer resistente celler, kan spille en 
rolle. Hvilke betydning toleranse har ved de ozonnivåer 
som forekommer i Norge, er vanskelig å vurdere. 
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5.4 Vurderinger og  
luftkvalitetskriterier for ozon

5.4.1 Vurderinger foretatt av WHO 
I WHO-rapporten ”Air Quality Guidelines for Europe” fra 
2005 endret WHO retningslinjen for 8-timers ozon­
eksponering fra 120 til 100 μg/m3. WHO begrunnet 
denne avgjørelsen med publikasjoner av nye tids­
seriestudier og meta-analyser. Samlet viste disse  
analysene små, men overbevisende positive assosia­
sjoner mellom dødelighet og kortvarig eksponering 
for ozon, uavhengig av effekter av andre luftforurens­
ningskomponenter. I begrunnelsen for de nye retnings­
linjene er det beskrevet at nye studier av mennesker i 
kammer- og feltstudier ikke gir noe vesentlig tilleggs­
bevis i forhold til det som er kjent fra før, men at slike 
studier støtter opp om befolkningsstudiene. Kammer- 
og feltstudier illustrerer også den betydelige individu­
elle variasjonen i responsen på ozon. Basert på de store 
individuelle variasjonene i følsomhet og manglende 
bevis for terskelverdier for dødelighet i tidsseriestudier, 
beskrives det i rapporten at helseskadelige effekter 
muligens også vil forekomme ved lavere konsentra­
sjoner enn 100 μg/m3. Basert på tidsstudier, og 
manglende terskelverdi, beregner WHO at 1-2 % av 
dødsfallene kan tilskrives ozon på dager da konsentra­
sjonen overskrider retningslinjen på 100 μg/m3. WHO 
har angitt retningslinjeverdi for 8 timer, en retnings­
linje for 1-timesverdi ble ansett å være unødvendig.

5.4.2 Luftkvalitetskriterier
 
Luftkvalitetskriteriene for ozon er 100 µg/m3 som 
1-timesverdi og 80 μg/m3 som 8-timersverdi. Hol­
depunktene for de foreslåtte verdiene er styrket i 
forhold til vurderingen som ble foretatt i 1992. Det 
er ikke tilstrekkelig grunnlag til å anbefale noe luft­
kvalitetskriterium for langtidseksponering av ozon. 

For kortvarig eksponering av ozon observeres effekter 
både i dyrestudier, kontrollerte forsøk på mennesker 
(kammerstudier) og i befolkningsstudier. I kammer­
studier av friske frivillige personer er det vist effekter 
av ozon ved 160 μg/m3 i 6,6 timer. Befolkningsstudier 
indikerer effekter fra 100 μg/m3. Folkehelseinstituttet 
og Miljødirektoratet beholder luftkvalitetskriteriet på 
80 µg/m3 for 8 timers midlingstid. For kammerstudiene 
er det da brukt en usikkerhetsfaktor på 2 for å ta 
hensyn til inter-individuelle forskjeller. Luftkvalitets­
kriteriet er noe lavere enn nivåer som viser helse­
effekter i befolkningsstudier.  Folkehelseinstituttet og 
Miljødirektoratet fastsetter et luftkvalitetskriterium 
for 1 time på 100 μg/m3, det vil si at dette kriteriet 
heller ikke er endret fra tidligere. I motsetning til WHO 

synes vi at det er et rasjonale for å opprettholde denne 
verdien for kortidseksponering. De nyere befolknings­
studiene indikerer at eksponering for 1-times maksi­
malverdi også forårsaker økte helseeffekter i samme 
størrelsesorden som 8 timer. Fordi det i Norge oftere 
forekommer økte nivåer over mindre enn 8 timer, 
ansees det som viktig å beholde kriteriet for 1-times 
midlingstid. Holdepunktene for de foreslåtte verdiene 
er styrket i forhold til vurderingen som ble foretatt i 
1992. Bruk av en usikkerhetsfaktor for befolknings­
studier eller en større usikkerhetsfaktor for kammer­
studiene ville tilsagt strengere luftkvalitetskriterier, 
men kriteriene ville da vært nær bakgrunnsnivået. 
Folkehelseinstituttet/Miljødirektoratet synes, som 
WHO, at det ikke er tilstrekkelig grunnlag ut i fra fore­
liggende studier til å foreslå noe luftkvalitetskriterier 
for langtidseksponering av ozon.

På dette grunnlaget er det fastsatt følgende 
luftkvalitetskriterier for ozon:
- 100 µg/m3 i 1 time
- 80 µg/m3 i 8 timer
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Egenskaper, kilder og nivåer 
Ufullstendig forbrenning av organisk materiale fører til 
dannelse av tjærestoffer eller polysykliske aromatiske 
hydrokarboner (PAH). PAH innbefatter flere hundre 
forbindelser med ulike egenskaper. De omdannes 
i levende organismer, og hopes derfor sjelden opp 
i næringskjedene. Mange ulike PAH-forbindelser er 
grundig studert, mens effekten av andre er mindre 
kartlagt. PAH forekommer i forurenset luft i dampfase 
og bundet til partikler (PM, svevestøv). Benzo[a]pyren 
(B[a]P) finnes i forurenset luft og kan benyttes som en 
markør for kreftfremkallende PAH. Flere industristeder 
og byer er pålagt å overvåke PAH i luft fra 2008. Data 
fra denne overvåkningen har gitt en bedre oversikt 
over nivåene i Norge og målingene viser B[a]P-nivåer 
i norske byer under 1,0 ng/m3. Biltrafikken er en stor 
kilde til PAH-eksponering i større byer. Stasjonær 

forbrenning, og spesielt vedfyring, kan imidlertid bidra 
vesentlig til nivåene i vinterhalvåret. PAH konsentra­
sjonene i luft måles i Bergen, Drammen, Oslo og  
Trondheim, i tillegg til at utslippsdata fra industri­
anlegg registreres. 

Helseeffekter 
PAH-forbindelsene har mange ulike egenskaper og 
kan derfor gi opphav til vidt forskjellige helseeffekter. 
Den kritiske effekten av PAH er kreftutvikling. Det er 
lungene som først påvirkes ved PAH-eksponering 
fra luft og den økte kreftrisikoen knyttes opp mot 
utvikling av lungekreft. PAH bundet til partikler (PM) 
har det største kreftfremkallende potensialet. Studier 
i arbeidsmiljø og dyreeksperimentelle studier har gitt 
kunnskap om risikoen for kreftutvikling ved langvarig 
eksponering for høye PAH-nivåer som ikke forekommer 

Polysykliske aromatiske  
hydrokarboner (PAH)
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i uteluft. Fra studier i arbeidsmiljø har WHO beregnet 
at ved en livslang eksponering for 1 ng/m3 B[a]P vil 
risikoen for kreft i luftveiene være ca 9 tilfeller per 
100 000 eksponerte. Befolkningsstudier har også 
vist at forurenset uteluft øker risikoen for utvikling 
av lungekreft. Det er imidlertid vanskelig å skille ut 
hva som skyldes effekter av PAH og hva som skyldes 
partikler. Under PAH-indusert kreftutvikling er DNA-
skader en sentral mekanisme. I tillegg er også andre 
prosesser som betennelsesreaksjoner involvert. Siden 
PAH-forbindelser forårsaker genskader anvendes ingen 
nedre doseterskel for effekt. 

Utsatte/følsomme grupper 
Genetisk predisponerte individer (f.eks. personer med 
høyt nivå av enzymer som omdanner PAH til spesielt 
reaktive forbindelser) vil være mest mottagelige for å 
utvikle lungekreft, men også hjerte-karsykdommer, 
etter eksponering for PAH.  I tillegg kan PAH-ekspo­
nering påvirke fosterutviklingen. Personer med høy 
PAH-eksponering sammen med andre forbindelser 
som sigarettrøyk, asbest og annen luftforurensning er 
utsatte grupper. 

 
Luftkvalitetskriterium for B[a]P som et mål på PAH:
- 0,1 ng/m3 som årsmiddel

 
6.2 Kilder og luftforurensningsnivåer 
av PAH

 
Polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) kalles 
ofte for tjærestoffer og omfatter hundrevis av ulike 
forbindelser. En av disse, B[a]P, blir brukt som en 
markør for kreftfremkallende PAH. PAH dannes 
ved ufullstendig forbrenning av organisk materiale. 
De viktigste kildene til utslipp er industrianlegg 
som aluminiumsfabrikker, biltrafikk, vedfyring og 
annen stasjonær forbrenning. Lite flyktige PAH-
forbindelser finnes på svevestøv og følger  
svevestøvet i luftstrømmene. Langtransportert 
PAH kan også bidra til PAH-eksponering. Nivået av 
PAH i luften i de store byene i Norge er blitt  
markert lavere de siste 30 årene. PAH-nivåene 
måles i Bergen, Drammen, Oslo og Trondheim. 
Årsmiddelet for B[a]P i urbane miljøer varierer, men 
har siden 2008 vært lavere enn 1 ng/m3, som er satt 
som målsetningsverdi i forurensningsforskriften 
kapittel 7 om lokal luftkvalitet.  

6.2.1 Egenskaper og kilder
PAH kalles ofte for tjærestoffer og finnes sjelden som 
rene forbindelser. PAH omfatter forbindelser som 
alkyl-, nitro-, amino- og halogen- substituerte PAH 
eller oksygenerte produkter, mens benzen ikke er 
inkludert. Dette dokumentet omfatter ikke halogen­
substituerte PAH, som er spesielt persistente og 
derfor skiller seg fra andre PAH. Gruppen inneholder 
likevel flere hundre stoffer og deres metabolitter som 
igjen kan forekomme i mange ulike strukturformer 
(isomerer). Enkelte av forbindelsene kan være halv­
flyktige, mens andre har et høyt kokepunkt. De fleste 
PAH-forbindelsene er meget fettløselige og lite løselige 
i vann. PAH i luft og vann er derfor ofte adsorbert til 
partikler og organisk materiale. De omsettes i kroppen 
og vil i liten grad opphopes i næringskjeden, men kan 
likevel ha lang levetid i naturen. Ulike PAH-forbindelser 
forekommer naturlig i råolje og er en viktig bestanddel 
av kreosot, tjære og asfalt. Benzo[a]pyren (B[a]P) er en 
PAH som er svært kreftfremkallende og brukes som 
markør for kreftfremkallende PAH i forurenset luft.

De største naturlige kildene for PAH-utslipp til luft er 
vulkanutbrudd og skogbranner. PAH er oftest uønskete 
biprodukter som dannes ved ufullstendig forbrenning 
og oppvarming av organisk materiale. Kreosotolje 
som ble brukt til treimpregnering inneholder PAH 
og var tidligere en viktig kilde til eksponering. Noen 
PAH-forbindelser som naftalen, acenaftalen, fenantren, 
fluoranten og pyren blir produsert til ulike formål. 
Forbrenningsprosesser som brenning av gass i Nord­
sjøen, biltrafikk, oljefyringsanlegg, søppelforbrenning 
og vedfyring gir betydelige bidrag til PAH-utslippene 
i Norge. På landsbasis synes utslipp fra industri og 
vedfyring å bety desidert mest, mens vei- og båttrafikk 
betyr relativt lite (se figur 6.1). Bidraget fra de ulike 
kildene varierer imidlertid mye avhengig av lokali­
sering og årstid. På landsbygda og i mange bystrøk vil 
PAH-bidraget fra vedfyring bidra mye i vinterhalvåret 
og særlig på kalde dager. I bystrøk med mye trafikk 
og lite vedfyring vil imidlertid PAH fra trafikk være 
viktigst, og på industristeder med spesielle utslipp 
kan denne kilden dominere PAH-bidraget. Konsentra­
sjonen av PAH i uteluft i Norge måles i Oslo, Bergen, 
Trondheim, Drammen og ved enkelte industrianlegg. 
Industrianleggene er som oftest lokalisert i mindre 
byer eller tettsteder. Langtransportert PAH bidrar også 
til PAH konsentrasjonen i uteluft, i 2008 ble 20-60 tonn 
PAH tilført Norge med luftstrømmene. PAH er bundet 
til partikler, og kan spres via atmosfæren og med 
havstrømmer over store avstander. Andre kilder som 
kan være viktig for PAH-eksponeringen er tobakksrøyk 
og grillet og røyket mat.
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De viktigste industrikildene for PAH er smelteverk og 
aluminiumsindustri. Tidligere ble store mengder PAH 
sluppet ut i forbindelse med gassvaskeanlegg ved de 
norske smelteverkene. Nedleggelse av noen av anleg­
gene, samt prosessendringer og nye renseanlegg har 
gjort at slike utslipp er blitt sterkt redusert. Utslipp fra 
aluminiumsindustri er den største kilden i industrien, 
etterfulgt av ferro- og silikonmanganproduksjon og 
silisiumkarbidproduksjon. 

Selv om utslippene har blitt redusert er vedfyring 
en stor kilde til PAH-utslipp. Biltrafikken er også en 
betydelig kilde til PAH-nivåene i trafikkbelastede byer 
i Norge, og konsentrasjoner av PAH i disse områdene 
kan være relativt høye. Mengden PAH som slippes ut i 
luften fra et motorkjøretøy har blitt vesentlig redusert 
i de senere år etter introduksjonen av nye og bedre 
etterforbrenningssystemer. I tillegg til forbrenning av 
drivstoff, vil også slitasje av bilgummi og asfalt frigjøre 
PAH. Slike forbindelser vil ofte være bundet til sveve­
støvet, blant annet til oppvirvlet veistøv. 

Utslippene av PAH endret seg lite fra 1995 til 2005, 
men etter 2005 er utslippene betydelig redusert (se 
figur 6.2). 

I tillegg til å få økt kunnskap om mengden av utslip­
pene, er det viktig å studere betydning av endringer 
i PAH-profilen ved ulike forbrenningsprosesser. 
Spesielt ved omlegging til ny teknologi, er det viktig at 
utslippet av ”skadelige” PAH-forbindelser blir redusert, 
og ikke økt. Dette gjelder også undergrupper av PAHer 
som det nå er stor interesse for, slik som nitro-PAH 
og oksygenert-PAH. I en studie [1] ble en rekke PAH, 
nitro-PAH og oksygenert-PAH i uteluft karakterisert 
og diskutert opp mot mulige kilder. Forekomsten av 
oksygenert-PAH lå i samme størrelsesområde som PAH, 
mens nitro-PAH var 10-100 ganger lavere. Hovedkilde 
for alle disse stoffene var bensin- og dieselkjøretøyer, 
hovedsakelig ved direkte utslipp, men også indirekte 
via fotokjemiske prosesser.
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Figur 6.1. Utslipp av PAH fra ulike kilder, basert på utslippsdata fra 2011. Kilde: SSB og Miljødirektoratet.

Figur 6.2. Utslipp av PAH i Norge i perioden 1995-2011.  Kilde: SSB og Miljødirektoratet.
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6.2.2 Eksponering og forurensningsnivåer i 
Norge 
Det finnes lite data om nivåer av ulike PAHer i byluft 
i Norge. Likevel er det klart at nivået av PAH i luft­
forurensning i de store byene i Norge er blitt markert 
lavere de siste 30 årene. Nivåene av B[a]P i norske byer 
synes å ligge under 1 ng/m3 (figur 6.3). Det finnes mer 
data fra industrianlegg lokalisert i mindre byer eller 
tettsteder. Flere industristeder og byer er pålagt å 
overvåke PAH i luft fra 2008, og dette har gitt en bedre 
oversikt over B[a]P-nivåene i Norge.

I et europeisk samarbeidsprosjekt ble det imidlertid 
i 2002/2003 foretatt målinger av en rekke PAH-
komponenter på svevestøv (PM10) ved ulike årstider 
[2]. Målinger fra en trafikkert gate i Oslo ble inkludert i 
denne studien, disse målingene tydet på at totale PAH-
nivåer kan variere fra 100 til over 800 ng/mg PM10. Det 
ville tilsvare en luftkonsentrasjon på 5 til 40 ng/m3 PAH 
ved en svevestøvkonsentrasjon på 50 μg/m3. Tilsvar­
ende lå konsentrasjonen av B[a]P, mellom 0,2 og  
1,6 ng/m3 luft. Dette er i samsvar med at årsmiddelet 
for B[a]P i urbane miljøer vanligvis vil være lavere enn  
1 ng/m3. Dataene viser også sesongvariasjoner med  
10 ganger høyere PAH/ B[a]P-nivåer om vinteren enn 
om sommeren. Forskjellene kan skyldes ulike kilde­
bidrag, for eksempel ser det ut til at svevestøv fra 
vedfyring kan inneholde opptil 40 ganger mer PAH 
enn svevestøv fra veitrafikk [3]. Det foregår målinger 
av PAH-konsentrasjoner i Oslo i forbindelse med 
EU-prosjektet ESCAPE. Dette vil gi en bedre oversikt 
over PAH-konsentrasjoner i forskjellige sesonger og bedre 
kunnskap om enkelte undergrupper som nitro-PAH. 

Det er tidligere foreslått alternative PAH markører 
som kan erstatte B[a]P, blant annet fluoranten og 
dibenzo[a,h]antrazen. Fluoranten er en viktig, flyktig 

PAH-komponent og forekommer i relativt store 
mengder i forurenset luft (2 til 10 ganger høyere 
konsentrasjon enn B[a]P), men stoffet er mindre kreft­
fremkallende i eksperimentelle systemer. Dibenzo[a,h]
antrazen derimot er et svært potent PAH-karsinogen 
(10 til 100 ganger mer potent enn B[a]P), men fore­
kommer i relativt lave konsentrasjoner i luft. Det vil 
være en stor fordel å finne en passende indeks for 
de kreftfremkallende effektene av PAH i forurenset 
luft, men dette er foreløpig ikke gjennomført pga de 
mange forskjellene i egenskaper. Derfor anses fortsatt 
B[a]P som den beste markøren for PAH [4].

Inntak av PAH via mat er en langt viktigere ekspo­
neringsvei enn luft. PAH i mat kan dannes under tilbered­
ning eller ved nedfall av PAH fra luft på avlinger [4]. 
Det relative bidraget av luftbåren PAH til mat er ikke 
helt klarlagt. Drikkevann ser ut til å være en mindre 
eksponeringsvei på grunn av den lave vannløselig­
heten av PAH. Beregninger på totalt inntak av PAH hos 
en ikke-røyker (mann mellom 19 og 50 år i USA) ligger 
på 3,12 μg/dag, hvorav mat bidro med 96 % og luft 
med omtrent 2 %. Røykere som røykte en pakke med 
sigaretter uten filter hadde i tillegg et inntak på 1-5 µg/dag. 

6.3 Helseeffekter av PAH
 
De ulike PAH-forbindelsene har helt ulike egen­
skaper og kan derfor tenkes å bidra til vidt  
forskjellige helseeffekter, som kreft, hjerte-karlidelser, 
fosterskader og skader på arvematerialet. Innåndet 
PAH er hovedsakelig bundet til sotpartikler, og 
avsetningen av PAH bestemmes dermed av parti­
klene i luftveiene. Den kritiske effekten av PAH er 
kreftutvikling, og ved innånding er lungekreft den 
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Figur 6.3. Årsmiddelkonsentrasjon av B[a]P i norske byer og ved regionale bakgrunnsstasjoner. Grønn linje 
viser luftkvalitetskriteriene. Stiplet rød linje viser målsetningsverdien i forurensningsforskriften kapittel 7 
om lokal luftkvalitet. Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013.
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viktigste effekten. Dannelse av reaktive PAH-
metabolitter synes å være en sentral mekanisme for 
helseeffekter, spesielt kreftutvikling. Slike reaktive 
metabolitter kan binde seg til arvematerialet 
(DNA). Dette kan føre til DNA-skade og gi muta­
sjoner. Studier i arbeidsmiljø og dyreeksperimen­
telle studier har gitt kunnskap om risikoen for 
kreftutvikling ved langvarig eksponering for høy­
ere PAH-nivåer enn det som forekommer i uteluft. 
Befolkningsstudier har vist at forurenset uteluft gir 
en økt risiko for lungekreft. I alle disse studiene er 
det imidlertid vanskelig å skille ut hva som skyldes 
effekter av PAH, hva som skyldes partikler i seg selv 
eller andre komponenter på partiklene. Personer 
som er eksponert for høye PAH-nivåer sammen 
med andre forbindelser som sigarettrøyk, asbest 
og miljøgifter, kan være spesielt utsatt for helse­
effekter. Videre vil personer med sykdom relatert 
til lunge- og hjerte-karsystemet, foster og unge 
mennesker, og genetisk predisponerte grupper 
være følsomme for effekter av PAH. 

6.3.1 Inhalasjon og avsetning/omsetning
PAH kan tas opp i kroppen både gjennom lungene, 
mage-tarmkanalen og huden [5]. Imidlertid synes 
kreftrisikoen ved PAH-eksponering å være større 
ved innånding enn opptak via mat. Innåndet PAH er 
hovedsakelig adsorbert til sotpartikler. Avsetningen av 
PAH i luftveissystemet vil dermed avhenge av partik­
kelstørrelsen (se kapittel 7. Svevestøv). Ved innånding 
vil PAH-konsentrasjonene være høyest i lungevevet. 
PAH-forbindelsene vil også kunne nå andre organer, 
men i lavere konsentrasjoner. 

Ulike organer, spesielt lunge og lever, har enzymer som 
er i stand til å omdanne PAH-forbindelser til vannløs­
lige metabolitter som lett skilles ut fra kroppen i urin 
og avføring. Til tross for den høye fettløsligheten blir 
derfor PAH generelt raskt omsatt og viser liten tendens 
til opphopning i fettvev hos mennesker. I denne 
omdannelsen vil det kunne dannes forskjellige reaktive 
stoffer (metabolitter). De ulike reaktive metabolittene 
har så kort halveringstid at de hovedsakelig skader 
cellene de dannes i.

6.3.2 Mekanistiske betraktninger 
Mye av kunnskapen og vurderingen av kreftrisiko 
forbundet med eksponering for PAH er basert på 
dyrestudier og studier i cellekulturer [5]. Mange studier 
er gjort med B[a]P. Andre PAHer, deriblant nitro-PAH og 
heterosykliske PAH, har vært mindre studert, men har 
også vist seg å forårsake DNA-skade. Reaktive PAH-
metabolitter (epoksider samt frie radikaler) kan 

binde seg til arvematerialet (DNA) og danne såkalte 
DNA-addukter (et reaksjonsprodukt mellom PAH og 
DNA). Denne bindingen kan føre til at DNA blir skadet 
og det oppstår mutasjoner. PAH kan også føre til andre 
type DNA-skader (oksidative DNA-skader) ved at reak­
tive oksygen-forbindelser (ROS) dannes. Mutasjoner 
i kritiske gener kan fremme kreftutvikling. I tillegg til 
DNA-skade kan imidlertid PAH gi andre endringer som 
gir økt overlevelse (økt celledeling, redusert celledød) 
av skadete celler. Dersom cellen med DNA-skade  
reparerer skadene eller dør i det videre forløpet vil  
skaden ikke føre til kreft. For kreftutvikling er den  
relative betydningen av PAH-induserte DNA-skader 
versus effekter på celledød og betennelse ennå  
uavklart. Et viktig eksempel på hvordan PAH-meta­
bolitter kan føre til kreftutvikling illustreres av studier 
med B[a]P. Det kan dannes flere strukturelt forskjellige 
former (isomerer) av B[a]P-diolepoksid. De forskjellige 
strukturformene av B[a]P-diolepoksid synes å ha ulikt 
kreftfremkallende potensial. 

Binding av PAH til spesielle, cellulære reseptorer 
(Ah-reseptor) ser ut til å være viktig for utviklingen av 
kreft [5]. Denne reseptoren kontrollerer mange gener 
involvert i metabolisme av kroppsfremmede stoffer 
til reaktive metabolitter og betennelsesreaksjoner. I 
tillegg er det foreslått at PAH kan hemme kommuni­
kasjon mellom celler, en egenskap som har vært nært 
knyttet opp til svulstutvikling. Binding til Ah-reseptor 
til feil tid, sted eller på feil måte kan se ut til å føre 
til uønskede biologiske effekter. Det er foreslått at 
binding til Ah-reseptor vil kunne være en bedre indi­
kator for kreft enn mutagent potensial. Dette vil imid­
lertid antageligvis ikke gjelde alle PAH-forbindelsene.

PAH-forbindelser med et økende antall (aromatiske) 
ringer (ofte mer enn 4), og gjerne med spesielle struk­
turer (”fjord” og ”bay region”) ser ut til å være mer aktive 
som mutagener og karsinogener [5]. Tilstedeværelsen 
av andre ringstrukturer, som for eksempel en fem-
karbons-ring, i molekylet kan også øke de kreftfremkal­
lende egenskapene. Videre vil mange typer endringer 
av molekylet som metylering, tilstedeværelsen av en 
nitro- eller aminogrupper øke eller senke den biologiske 
potensen av PAH-forbindelsen. De toksiske egen­
skapene av PAH-forbindelser er på langt nær klarlagt 
og varierer mye. Variasjonene kan til og med være store 
mellom ulike isomere former av samme molekyl.

6.3.3 Biomarkører 
Eksponering av dyr for høye doser av PAH fører til 
dannelse av DNA-addukter i de fleste vev, men det 
er ingen enkel sammenheng mellom addukt-nivået i 
ulike vev og kreftutvikling. Ulike metoder for måling 
(biomonitorering) av PAH-eksponering er blitt vurdert. 
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Disse settes opp mot hverandre og opp mot målinger/
beregninger av PAH foretatt i luften. Slike metoder 
inkluderer analyse av ulike metabolitter i urin, og ulike 
metoder for å måle biokjemiske og biologiske effekter 
som DNA-addukter og protein-addukter i ulike vev. Det 
kan imidlertid være vanskelig å koble målinger i luft 
med nivået av PAH-addukter i blod og ulike vev, siden 
andre eksponeringsveier enn innånding bidrar mye til 
totaleksponeringen av PAH. Målinger av ulike biomar­
kører har vist langt lavere nivåer i uteluft enn det som 
kan forekomme i yrkessammenheng. Et eksempel på 
dette er at nivået av 1-hydroxypyren, en metabolitt 
som kan måles i urin, var 100 µmol/mol kreatin hos 
yrkesmessig eksponerte arbeidere sammenlignet med 
mindre enn 0,1 µmol/mol kreatin hos andre [6]. 

6.3.4 Dyrestudier og celleforsøk 
Mange PAH-forbindelser er vist å kunne gi kreft i dyre­
forsøk. Nyfødte mus ser ut til å være spesielt følsomme. 
Inhalasjon av PAH fører ofte til svulster i lungene, mens 
PAH i maten kan føre til svulster i magesekken, lever, 
lunge og brystkjertler hos forsøksdyr [5]. Når fraksjoner 
av kondensat fra bensinmotorer ble testet for evne til 
å gi lungekreft, var PAH med 4-7 ringer mest potente 
[7]. I rotter er risikoen for lungekreft etter inhalasjon 
av 1 ng/m3B[a]P (i en kompleks blanding av kulltjære-
kondenserte aerosoler) beregnet til 2x10-5[8]. 

Selv om det mest kritiske endepunktet for inhalert PAH 
vurderes å være lungekreft, har dyreeksperimentelle 
studier også vist at eksponering for PAH-forbindelser 
kan føre til andre helseskader som hjerte-karlidelser, 
nedsatt immunforsvar, fosterskader, og genetiske 
skader [4]. Nivået av PAH er avgjørende for hvilke 
skader som kan utløses. Med hensyn til hjerte-
karlidelser synes PAH-forbindelser å kunne bidra til 
utvikling av arteriosklerose. Andre studier viser at 
PAH-forbindelsers evne til å svekke immunsystemet 
i mus synes å være korrelert til stoffenes evne til å gi 
kreft [9]. Med hensyn til fosterskader synes testikler og 
ovarier å være spesielt følsomme for DNA-skadende 
forbindelser, ettersom de inneholder raskt delende 
celler. PAH-forbindelsenes egenskaper som ”hormon­
hermere” kan imidlertid også tenkes å ha betydning for 
effekter i disse organene. Gentoksiske effekter av PAH 
er mye studert i bakterier og cellekulturer. 

Det finnes få studier med rene PAH-forbindelser. 
Derimot finnes det mange studier av komplekse 
blandinger som sigarettrøyk og dieseleksos hvor PAH 
inngår som viktige komponenter [4]. Sigarettrøyk er 
kjent å gi høy risiko for lungekreft, og dette har til 
dels blitt tilskrevet innholdet av PAHer. Sigarettrøyk 
inneholder imidlertid også mange andre viktige 
forbindelser, som nitrosaminer, som kan være vel 
så viktige. Trolig er det blandingen av mange ulike 

komponenter som bidrar til kreftutviklingen. Slike 
betraktninger er imidlertid meget kompliserte og 
innebærer en vurdering av betydningen av andre 
PAH som nitro-, oksygenert-PAH og cyklopenta-
PAH-forbindelser, og også i kombinasjon med andre 
forbindelser som metaller. Dieseleksos er også vist å gi 
lungekreft. Denne effekten tilskrives ofte innholdet av 
PAH-komponenter. Imidlertid kan det ikke utelukkes at 
kreftutviklingen skyldes en såkalt ”particle overload”, 
som er en overbelastning av immunforsvaret ved svært 
høye konsentrasjoner av partikler. 

Foruten effekter på kreftutvikling, kan dieseleksos også 
fremme utvikling av allergi ved å ha en forsterkende 
effekt på en allerede eksisterende allergen-respons. 
Imidlertid er det heller ikke i disse studier skilt mellom 
partikler, PAH eller andre stoffer [10]. Studier med 
ekstrakter fra dieseleksospartikler kan tyde på en rolle 
for PAH i betennelsesreaksjoner så vel som allergifor­
sterkende responser. Det kan imidlertid ikke utelukkes 
at andre organiske stoffer enn PAH er involvert. 
Studier med partikler fra ulike byer og ulike kilder med 
forskjellige PAH-innhold har ikke kunnet vise en klar 
sammenheng mellom helseeffekter og PAH-nivåene. 
Dette kan skyldes ulik sammensetning av PAH. En 
samlet analyse av effektene av partikler fra ulike byer 
tydet imidlertid på at det var en sammenheng mellom 
allergisk respons og innholdet av total PAH og andre 
organiske forbindelser. Sammenhengen med en  
generell betennelsesreaksjon var relativt svakere [11]. 

6.3.5 Kontrollerte studier på mennesker 
Undersøkelser i yrkessammenheng og i kammerfor­
søk viser at dieseleksos ved innånding har en akutt 
irriterende effekt hos menneske. Slike studier på men­
nesker har også vist at dieseleksos kan føre til beten­
nelsesreaksjoner i lungene, samt effekter på blod og 
blodårer [12, 13, 14, 15]. Det er ikke publisert studier 
som er utført slik at en kan skille mellom virkningene 
av partiklene, komponenter på partiklene og gassene. 
Derfor er bidraget fra PAH til disse effektene usikkert.

6.3.6 Befolkningsstudier
Det er foretatt befolkningsstudier på ulike typer 
eksponeringer som inneholder PAH og utvikling av 
kreft, samt tilhørende biomarkører. Det kreftfremkal­
lende potensialet av PAH ble tidlig klarlagt ved en økt 
risiko for hudkreft hos pipefeiere og personer som 
jobbet med tjære. Senere har befolkningsstudier vist 
at arbeidere i koksovn- og kullgassindustri og ansatte 
i aluminiumsindustrien har forhøyet risiko for lunge­
kreft. I alle disse studiene kan også andre kjemikalier i 
arbeidsmiljøet ha bidratt [4].
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I en nylig publisert meta-analyse av sammenhengen 
mellom yrkeseksponering for PAH og lungekreft i  
39 kohorter ble det funnet en gjennomsnittlig økt 
risiko på 20 % per 100 µg/m3 årsmiddel eksponering 
for B[a]P [16]. I denne meta-analysen er det bare inklu­
dert studier hvor det er stor sannsynlighet for at PAHer 
er den utløsende årsaken til helseeffekter. Risikoen er 
omtrent i samme størrelsesorden som WHO kom frem 
til (se nedenfor). I en artikkel, som oppsummerer en 
rekke studier av arbeidere som er eksponert for PAH i 
ulike typer kull- og metallindustrier, er det rapportert 
økt risiko for kreft i lunge og luftveier i de aller fleste av 
disse industriene [17]. I aluminiumsindustrien er det 
imidlertid ikke vist noen assosiasjon med lungekreft, 
men bare med blærekreft. Dette inkluderer også ulike 
studier fra Norge. Nivået av PAH og B[a]P i studier av 
yrkeseksponerte er meget høyt sammenlignet med 
nivået i omgivelsesluft, hvor en ikke har klare studier 
av PAH som sådan. For den generelle befolkning kan 
undersøkelsene på effekter av luftforurensning på 
lungekreft tyde på at PAH kan være involvert, men 
disse studiene er ikke tatt med i vurderingene og  
estimering av økt risiko. Korrelasjonen mellom ekspo­
nering for PAH-blandinger og en økt forekomst av kreft 
i luftveiene er spesielt mye studert for sigarettrøykere. 
Den økte forekomsten av denne type lungekreft er 
imidlertid i de senere år blitt mer knyttet til andre 
komponenter i tobakksrøyk, som nitrosaminer, enn 
til PAHer [18]. I en studie ble det funnet økt risiko for 
hjernekreft hos barn eksponert for PAH. Både yrkes- og 
røykeksponering av fedre for PAH før befruktning ble 
assosiert med forekomst av slik kreft hos avkommet 
[19]. 

Det finnes også noen få studier hvor sammenhengen 
mellom PAH-eksponering og andre helseutfall enn 
kreft er belyst, som effekter på hjerte-karsykdommer 
og på fosterutviklingen. Eksponering for PAHer i 
arbeidsmiljøet synes å forårsake økt dødelighet som 
skyldes hjerte-karsykdommer. I disse studiene var PAH-
eksponeringen høy, med gjennomsnittlig B[a]P over 
273 ng/m3, som ga en økt risiko på 64 % [20]. Disse 
studiene inkluderer også asfaltarbeidere fra Norge. 
Eksponering for PAHer under svangerskapet er blitt 
rapportert å gi en økt risiko for redusert fødselsvekt 
og for tidlig fødsel [21]. Det finnes også befolknings­
studier som indikerer en sammenheng mellom PAH-
eksponering, fosterskade og effekter på psykomotorisk 
utvikling hos barn [22].

Det er gjort mange befolkningsstudier hvor det er 
funnet sammenheng mellom sykdom eller dødelighet 
og forurensning i uteluft. I flere av disse studiene er 
det funnet sammenheng med lungekreft, som i en 
amerikansk undersøkelse hvor det konkluderes med at 

folk som lever i de mest forurensede byområdene har 
en 12 % større risiko for å dø av lungekreft enn folk fra 
de minst forurensede områdene [23]. Det er imidlertid 
svært usikkert i hvilken grad den kreftfremkallende 
effekten skyldes ulike PAH-forbindelser, metaller eller 
partikkelen som sådan. Mange studier med mennesker 
utsatt for luftforurensning i byer og tettsteder har vist 
et økt nivå av DNA-addukter i blodceller som mål på 
biologiske effekter av PAH-eksponering, noe som kan 
reflektere økt kreftrisiko [5]. Siden lufteksponering ikke 
nødvendigvis er den viktigste kilden til PAH-ekspo­
nering, er det ingen enkel sammenheng mellom PAH 
og DNA-addukter i blodceller og kreftutvikling i lunge. 

6.3.7 Forskjeller i følsomhet 
Mest utsatt er personer eksponert for høye PAH-nivåer 
sammen med andre forbindelser som sigarettrøyk, 
asbest og annen luftforurensning. Videre vil personer 
med sykdom relatert til lunge- og hjerte-karsystemet, 
foster og unge mennesker, og genetisk predisponerte 
grupper være mer følsomme for effekter av PAH.

Genetisk variasjon (polymorfisme) av enzymer som 
deltar i aktivering/avgiftning av PAH hos mennesker 
er velkjent, og dette kan bidra til stor variasjon i 
følsomhet hos ulike individer. I tillegg kan eksponering 
for andre stoffer som påvirker aktiviteten av disse  
enzymene, og dermed omdannelsen av PAH, også 
påvirke følsomheten hos personer [5]. 

6.4 Vurderinger og luftkvalitets­
kriterier for PAH 
 
6.4.1 Vurderinger foretatt av WHO 
WHO har ikke anbefalt noen spesifikke retningslinjer 
for PAH-konsentrasjoner i luft [4]. Mangel på kunnskap 
om dose-respons for enkelt PAHer i komplekse blan­
dinger, samt mangel på terskelnivå for effekt, angis 
som årsak til at det er vanskelig å angi en spesifikk 
verdi. Derimot har WHO foretatt risikoberegninger og 
potensvurderinger etter inhalasjon. Best data er det på 
B[a]P. Estimatene for kreftrisiko baserer seg på befolk­
ningsundersøkelser etter en yrkeseksponering for PAH. 
Fra slike studier har WHO beregnet at ved en livslang 
eksponering for 1 ng/m3 B[a]P vil risikoen for kreft i 
luftveiene være 8,7 tilfeller per 100 000 eksponerte. 
Dette tilsvarer at en B[a]P-konsentrasjon på 1,2, 0,12 og 
0,012 ng/m3 luft vil gi en livstidsrisiko på 1 tilfelle per 
henholdsvis 10 000, 100 000 og en million eksponerte. 
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6.4.2 Luftkvalitetskriterier
 
Luftkvalitetskriterium for årsmiddel av B[a]P er  
0,1 ng/m3. Dersom dette nivået overholdes vil 
risikoen for helseeffekter av PAH være minimal, og 
beskytte de aller fleste mot utvikling av kreft. 

Økt forekomst av lungekreft synes å være den kritiske 
helseeffekten av PAH. I risikofastsettelse for PAH 
benyttes B[a]P som en indikator for kreftfremkallende 
effekter. Det er en usikkerhet forbundet med dose-
responssammenhenger for PAH, siden PAH består av 
mange ulike forbindelser med forskjellig kreftfremkal­
lende potensial. Det er også svært vanskelig å skille 
effekten av PAH fra andre komponenter i luften som 
partikler. Videre er det stor usikkerhet i ekstrapole­
ringer av dose-responssammenhengen fra høy dose 
til lav dose for kreftfremkallende forbindelser. Det er 
imidlertid mest akseptert å bruke en lineær sammen­
heng for DNA-skadende karsinogener som PAH, uten 
noen nedre grense/terskel for helseeffekt. Ut fra dette 
er det fastsatt et luftkvalitetskriterium for årsmiddel 
av B[a]P på 0,1 ng/m3. Dette er et nivå som tilsier en 
livstidsrisiko for lungekreft på litt under 1 tilfelle i 
en befolkning på 100 000. Det ansees for å være en 
minimal risiko. I denne type risikovurderinger brukes 
ofte 1 på 1 million som en neglisjerbar risiko. For B[a]P 
vil dette tilsvare en konsentrasjon på 0,012 ng/m3, men 
denne konsentrasjonen vil være under bakgrunnsnivå 
og derfor uegnet som luftkvalitetskriterium. 

På dette grunnlag er det fastsatt følgende 
luftkvalitetskriterium for B[a]P, som mål på PAH: 
- 0,1 ng/m3 B[a]P som årsmiddel
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Konsentrasjoner	
  over	
  	
  
70	
  µg/m3	
  kan	
  
forekomme	
  (døgn)	
  

Økte	
  betennelsesreaksjoner	
  hos	
  
friske	
  personer	
  ved	
  eksponering	
  for	
  
64	
  µg/m3	
  over	
  2	
  Omer	
  i	
  veitunnel	
  

7.1 SammendragPM10	
  

Årsmiddel	
  ligger	
  under	
  
30	
  µg/m3	
  i	
  de	
  største	
  
norske	
  byene	
  

Lu;kvalitetskriterier	
  	
  	
  	
  Nivå	
  i	
  utelu;	
  	
  Helseeffekter	
  

20	
  µg/m3	
  i	
  årsmiddel	
  

30	
  µg/m3	
  i	
  døgnmiddel	
  

Økt	
  forekomst	
  av	
  respiratoriske	
  
sykdommer	
  ved	
  årsgjennomsniG	
  på	
  
18	
  –	
  68	
  µg/m3	
  

Høyeste	
  konsentrasjoner	
  
ligger	
  mellom	
  	
  
100	
  og	
  300	
  µg/m3	
  i	
  korte	
  
perioder	
  (døgn)	
  

Økte	
  betennelsesreaksjoner	
  hos	
  
friske	
  personer	
  ved	
  eksponering	
  for	
  
76	
  µg/m3	
  over	
  2	
  Omer	
  i	
  veitunnel	
  

Økning	
  i	
  sykehusinnleggelser	
  for	
  
lu;veissykdommer	
  ved	
  kortvarige	
  
økninger	
  av	
  PM10	
  i	
  konsentrasjons-­‐
området	
  25-­‐30	
  µg/m3	
  

Sammenheng	
  mellom	
  langvarig	
  
eksponering	
  og	
  hjertesykdom	
  ved	
  
årsmiddel	
  20-­‐30	
  µg/m3	
  

PM10

PM2,5
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Egenskaper, kilder og nivåer 
Svevestøv (partikler, PM) varierer både i størrelse og 
sammensetning. De viktigste størrelsesgruppene er: 
PM10, PM10-2,5, PM2,5 og PM0,1. PM10-2,5 betegnes som 
grovfraksjonen, PM2,5 som finfraksjonen og PM0,1 som 
ultrafin fraksjon. Forbrenningspartikler dominerer i 
fin-/ ultrafin fraksjon, mens mekanisk genererte  
partikler som oftest dominerer i grovfraksjonen. Disse 
fraksjonene består av en kompleks blanding av en 
rekke forskjellige forbindelser, både organiske og 
uorganiske. Svarte karbonpartikler er en ofte brukt 
betegnelse på forbrenningspartikler. 

Svevestøv kan komme fra mange ulike kilder. Vanligvis 
bidrar veitrafikk mest til svevestøvnivåene de fleste 
steder, og da særlig med veistøv og utslipp fra diesel­
kjøretøyer. I de fleste norske byer og tettsteder bidrar 
også vedfyring vesentlig til svevestøvnivåene. I tillegg 
kan langtransportert svevestøv spille en rolle for lokal 
forurensning. Noen steder er industrien en viktig kilde 
for nivåene. 

Grenseverdien for PM10 på døgn ble tidligere over­
skredet i flere norske byer og tettsteder, men innføring 
av effektive tiltak har ført til at de fleste stedene nå 
ligger under grenseverdien. Årlige gjennomsnitts­
nivåer av PM10 i flere norske byer og tettsteder ligger 
mellom 15 og 30 µg/m3, og for PM2,5 ligger nivåene 
mellom 6 og 15 µg/m3 Disse årsverdiene ligger godt 
under gjeldende grenseverdier. I bakgrunnsområder 
kan PM2,5 -nivåene være så lave som 2 µg/m3. 

Helseeffekter 
Eksponering for svevestøv kan føre til betennelses­
responser, noe som synes å være sentralt i utvikling 
og forverring av lunge- og hjerte-karsykdommer.  
Nyere studier tyder også på at svevestøv kan forår­
sake effekter i nervesystemet, på fosterutvikling, samt 
forverre eller forårsake stoffskifteforstyrrelser (som 
diabetes og fedme). Betydningen av ulike partik­
kelstørrelser, overflateegenskaper samt effekter av 
partikler fra en rekke ulike spesifikke kilder og byluft­
partikler er undersøkt i eksperimentelle studier. Siden 
små partikler (ultrafine/fine) har et relativt stort over­
flateareal, er de ofte mer toksiske enn større partikler 
av samme sammensetning. For partikler med ulik 
sammensetning vil imidlertid overflatereaktiviteten 
ofte være vel så viktig. 

Kliniske studier med frivillige personer (fra noen 
minutter til noen timer) har vist at svevestøv i form av 
dieseleksospartikler (DEP) gir effekter på luftveiene og 
hjerte-karsystemet ned mot 300 µg/m3. Videre synes 
DEP å kunne forsterke allergiske responser. Ekspone­
ring for røyk fra vedfyring i nivåer på 240-280 µg/m3 

er vist å gi økte betennelsesreaksjoner i luftveiene. 
Metallrike partikler fra industriutslipp synes mer 
potente enn partikler fra andre kilder. Oppkonsen­
trerte byluftpartikler (CAPs; 150-300 μg/m3) er vist ved 
kortvarig eksponering å gi betennelsesreaksjoner i 
luftveiene og effekter på hjerte-karsystemet. 

En rekke befolkningsundersøkelser fra hele verden 
viser en assosiasjon mellom nivåer av svevestøv (PM) 
i uteluft og sykelighet og dødelighet i befolkningen. 
Klarest sammenheng er det mellom økninger i nivåer 
av PM10 og PM2,5 og økninger i antall dødsfall og 
sykehusinnleggelser. Både korttids- og langtidsekspo­
nering for PM viser sammenhenger med dødelighet 
og sykelighet. Doseresponskurven synes å være lineær 
ned mot svært lave konsentrasjonsområder av PM.  For 
langvarig eksponering er risikoen høyere enn for kort­
varig, og sammenhengene er best dokumenterte for 
langvarig økte PM2,5 -nivåer sammenlignet med PM10. 
Ved kortvarig eksponering er PM10 og PM2,5 funnet å 
være assosiert med økt antall innleggelser på sykehus 
for luftveis- og hjerte-karsykdommer. Hos astmatikere 
er både PM10- og PM2,5-eksponering forbundet med økt 
hyppighet av luftveissymptomer, økt bruk av medi­
siner og endringer i lungefunksjon. Studiene er utført 
i områder med konsentrasjoner ned mot henholdsvis 
20 µg/m3 for PM10 og 6-8 µg/m3 for PM2,5. Langvarig 
eksponering for PM10 og PM2,5 synes å ha sammenheng 
med økt forekomst av respiratoriske symptomer, så 
vel som redusert lungefunksjon. Også forekomsten av 
hjerte-karsykdom har sammenheng med langvarig 
PM10- og PM2,5-eksponering. Disse sammenhenger er 
observert ved årsgjennomsnitt 18-68 µg/m3 for PM10 
og ned mot 5 til 10 µg/m3 for PM2,5.  

I tillegg til PM10 og PM2,5, er PM10-2,5 (eller grovfraksjonen), 
PM0,1 (ultrafine partikler) og svarte karbonpartikler 
brukt som partikkelparametere i enkelte befolknings­
studier. Grovfraksjonen synes å ha sammenheng med 
dødelighet og sykelighet etter kortvarig eksponering. 
Når det gjelder langvarig eksponering er det for få 
studier til å kunne trekke noen konklusjon. Data­
grunnlaget for PM0,1 (ultrafine partikler) og dødelighet 
og sykelighet er altfor tynt til å si noe om en årsaks­
sammenheng, men enkelte studier finner assosiasjoner 
både med masse og partikkelantall. For svarte karbon­
partikler er det vist sammenheng mellom korttids- 
eksponering og dødelighet, samt sykehusinnleggelser 
for astma og hjerte-karsykdommer. For langtids- 
eksponering er det også observert en sammenheng 
med dødelighet og respiratoriske helseutfall. Risiko­
estimatene for svarte karbonpartikler på dødelighet 
og sykelighet er høyere enn for PM2,5 og PM10 både ved 
kortvarig og langvarig eksponering.
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Luftkvalitetskriterier

PM10: 
- 30 µg/m3 i døgnmiddel 
- 20 µg/m3 i årsmiddel
PM2,5: 
- 15 µg/m3 i døgnmiddel 
-   8 µg/m3 i årsmiddel 

 
7.2 Innledning

Eksponering for svevestøv er en av de viktigste miljø­
faktorene for reduksjoner i leveår (reduksjon i antall 
”friske” leveår), etter ulykker i hjemmet, men foran 
trafikkulykker.

Svevestøv består av små, luftbårne partikler som 
kan stamme fra forbrenningsprosesser, eller meka­
nisk slitasje. Svevestøv kan være både antropogent 
(menneskeskapt) og naturlig forekommende. Sist­
nevnte kan stamme fra jorderosjon, skog- og gress­
branner, levende vegetasjon, sjøsprøyt (saltpartikler), 
sandstormer og vulkanutbrudd. Antropogent sveve­
støv stammer hovedsakelig fra veitrafikk, fyring og 
industri. Dette er de dominerende kildene i større byer. 
Ifølge WHO er eksponering for forurenset byluft blant 
verdens 20 viktigste årsaker til helseproblemer, og 
svevestøv ansees som den viktigste årsaken til helse­
skadelige effekter av forurenset luft [1, 2]. En gjennom­
gang av en rekke risikofaktorer for sykdom viste at 
luftforurensning (målt som PM2,5) var i 2010 blant de  
10 viktigste globale årsaksfaktorene til sykdom/død, 
målt som funksjonsdyktige leveår [3].

7.3 Partikkelegenskaper og viktige 
definisjoner

 
Svevestøv (partikler, PM) varierer både i størrelse 
og sammensetning, og deles gjerne inn i ulike 
størrelsesfraksjoner. De viktigste størrelsesgrup­
pene er: PM10, PM2,5 og PM0,1, som hovedsakelig 
er partikler (mer enn 50 %) med aerodynamisk 
diameter under henholdsvis 10-, 2,5- og 0,1 µm. 
Partikler med diameter mellom 10 og 2,5 µm  
betegnes som grovfraksjonen, partikler med 
diameter under 2,5 µm som finfraksjonen, og 
partikler med diameter under 0,1 µm som ultrafine 
eller nanopartikler. Forbrenningspartikler  
dominerer i finfraksjonen og i den ultrafine fraksjo­
nen, mens mekanisk genererte partikler 

dominerer som oftest i grovfraksjonen. Disse 
fraksjonene består av en kompleks blanding av en 
rekke forskjellige forbindelser. Fine forbrennings­
partikler består i stor grad av en karbonkjerne med 
kondenserte hydrokarboner (som polysykliske 
aromatiske hydrokarboner, PAH) og spor av metal­
lisk aske. Grovfraksjonen er gjerne rik på mineraler 
og kan inneholde mye metaller, samt noe bio­
logisk materiale som pollen og rester fra mikro­
organismer. Svarte karbonpartikler er en ofte brukt 
betegnelse på forbrenningspartikler, og omfatter 
flere forskjellige metoder å måle slike partikler på. 
Derfor inkluderer svarte karbonpartikler målinger 
av svart røyk (BS), svart karbon (BC) og absorbans 
(Abs), foruten elementært karbon (EC). 

Svevestøv, ofte omtalt som partikulært materiale (PM), 
er luftbårne partikler, og omfatter flere ulike typer av 
forurensingsforbindelser som igjen inneholder flere 
ulike kjemiske stoffer. Svevestøv varierer i størrelse fra 
under 10 nanometer (nm) til opp mot 100 mikrometer 
(µm). De ulike størrelsesfraksjonene varierer med 
hensyn til dannelsesmekanismer og kilder, kjemisk 
sammensetning og fysiske egenskaper. 

7.3.1 Partikkelstørrelse 
Fysiske egenskaper som størrelse og form er av betyd­
ning for partiklenes evne til å forårsake helseskade. 
Størrelse påvirker både hvor dypt partiklene kan  
inhaleres i luftveiene, i hvilke regioner i lungene 
partiklene deponeres, og hvor effektivt de avsettes (se 
kapittel 7.4.1 Avsetning i luftveiene). Partikkelstørrelse 
defineres som oftest ut i fra den aerodynamiske 
diameter som angir størrelsen av en gitt partikkel ved 
å sammenligne partikkelen med en tilsvarende rund 
partikkel, basert på lik tetthet og luftmotstand. 

Med hensyn til måling og overvåkning av svevestøv 
grupperes partiklene etter ulike størrelser. De viktigste 
størrelsesgruppene er: PM10, PM5, PM10-2,5, PM2,5, PM1 og 
PM0,1. Disse ulike størrelsesfraksjonene inneholder hver 
mer enn 50 % partikler med aerodynamisk diameter 
under henholdsvis 10, 5, 2,5, 1 eller 0,1 µm. PM10 kan 
trenge ned i luftveiene og utgjør dermed en helse­
risiko [4]. PM2,5 kalles for finfraksjonen, PM0,1 for den 
ultrafine fraksjonen (består av nanopartikler). I tillegg 
til størrelsesgruppene nevnt over, er grovfraksjonen 
bestående av partikler med aerodynamisk diameter 
mellom 10 og 2,5 µm (PM10-2,5) også av interesse. Nær 
trafikkerte veier eller byggeplasser vil grovfraksjonen 
kunne utgjøre en relativt stor andel av massen (vekten) 
av svevestøvet. Partiklene i finfraksjonen vil imidlertid 
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normalt dominere i antall og total partikkeloverflate, 
som er svært viktige parametere for partiklenes skade­
lige effekter. Antallet ultrafine partikler kan være opptil 
60 000 ganger høyere enn antallet grove partikler ved 
lik masse [5].

Partikkelstørrelse er av betydning for partiklenes 
spredningsevne. Grove partikler (PM10-2,5) vil normalt 
holde seg svevende i minutter og opptil noen timer og 
partiklene vil falle ned innenfor noen titalls kilometer 
fra kilden. Til sammenligning vil fine partikler (PM2,5) 
kunne holde seg svevende i luften i dager og opptil 
uker og vil dermed ha mye større spredningsevne, 
fra noen hundre til flere tusen kilometer avhengig 
av meteorologiske forhold. Dette gjør at PM2,5 har en 
mye jevnere fordeling i byene enn grovfraksjonen, 
som finnes mer lokalt i nærheten av trafikkerte veier 
og andre kilder. Langtransportert svevestøv består 
hovedsakelig av fine partikler.

Partiklenes størrelse påvirker også forholdet mellom 
partiklenes masse og partiklenes overflateareal. 
Partikkeloverflaten ansees som sentral for partiklenes 
skadelige effekter. Desto større overflate en partikkel 
har, desto mer av partikkelen vil kunne komme i 
direkte kontakt med cellene i luftveiene og føre til 
helseskade. Økt overflate øker også muligheten for 
adsorpsjon (binding) av stoffer som metaller og PAH’er 
(se kapittel 7.3.3). Disse stoffene kan bidra til partiklenes 
helseskadelige effekter. Ettersom små partikler har en 

relativt stor overflate i forhold til større partikler med 
lik vektmengde/masse, ansees små partikler generelt 
å være mest helseskadelige. Forskjeller i kjemisk 
sammensetning mellom store og små partikler kan 
imidlertid være av større betydning enn forskjellene i 
overflate/størrelse for partiklenes skadelige effekter.  
 
7.3.2 Dannelsesprosesser for partikler  
Størrelsessammensetningen av svevestøv kan også 
deles inn etter ulike dannelsesprosesser, og vil dermed 
ha ulik sammensetning. Partiklene i finfraksjonen deles 
gjerne inn i «primærpartikler» og «sekundærpartikler». 
Primærpartikler er partikler dannet direkte under 
forbrenningsreaksjoner ved kondensering av avgasser. 
Sekundærpartikler er partikler dannet fra gasser som 
videre reagerer i atmosfæren og danner nye partikler. 

Aitkenpartikler (enkeltkjernepartikler) er primære 
(nydannete) partikler fra eksos eller lignende forbren­
ningsavgasser, og består hovedsakelig av partikler 
med størrelse rundt 0,02 µm (se figur 7.2). Slike 
partikler observeres hovedsakelig bare i nærheten av 
den aktuelle kilden, og vokser raskt og danner akku­
mulasjonspartikler som utgjør den neste størrelses­
fraksjonen. 

Akkumulerte partikler er gjerne eldre, koagulerte 
forbrenningspartikler med adsorberte forbindelser, og 
består hovedsakelig av partikler med størrelse rundt 
0,2 µm (0,05-1 µm). Til sammen utgjør Aitken- og 

	
  

Figur 7.1. Illustrasjon av størrelsene til de viktigste fraksjonene i  
svevestøv sammenlignet med bredden på et menneskehår. Ca 5  
partikler med 10 µm i diameter passer inn på diameteren til et hårstrå.
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Figur 7.2. Oversikt over den typiske størrelsesfordelingen av svevestøv i uteluft og hvilke  
mekanismer som er involvert i dannelsen av de ulike fraksjonene. Figuren er basert på en  
fremstilling fra WHO (2006) [6]. 

akkumulasjonspartikler finfraksjonen, og karakteriseres 
ved kondensering av gasser og akkumulering av små 
partikler til større partikler. 

Den siste fraksjonen vist i figur 7.2 er grove partikler 
som hovedsakelig omfatter mekanisk genererte 
partikler. I motsetning til forbrenningspartikler dannes 
disse partiklene ved at større partikler eller faste (ikke-
partikulære) materialer knuses ned til mindre partikler. 
Dette støvet består hovedsakelig av partikler med 
størrelse rundt 5 µm (1-50 µm). Grensene for størrelses­
fraksjoner basert på dannelsesmekanismer er ikke 
helt identiske med grensene mellom størrelsesfrak­
sjonene som brukes ved måling av svevestøv (PM10-2,5, 
PM2,5 og PM0,1). Det vil derfor kunne forekomme noe 
mekanisk generert støv i PM2,5, selv om partiklene i 
denne størrelsesfraksjonen i hovedsak betraktes som 
forbrenningspartikler. Dessuten kan forbrenningsre­
aksjoner gi opphav til grove partikler i form av større 
partikkelaggregater. Med hensyn til kjemisk sammen­
setning går allikevel det viktigste skillet mellom 
partikler mindre enn 1 µm, som i hovedsak er dannet 
fra forbrenningsgasser, og partikler over 1 µm, som 
normalt stammer fra mekaniske slitasjeprosesser [7, 8].

7.3.3 Partikkelsammensetning 
Svevestøv er en kompleks blanding av en rekke  
forbindelser fra mange forskjellige kilder. Fine  
forbrenningspartikler består i stor grad av kondenserte 
hydrokarboner og sulfat, samt sotpartikler med en  
karbonkjerne og spor av metallisk aske dekket av  
kondenserte organiske forbindelser og sulfat [7]. De  
organiske forbindelsene utgjør bl.a. polysykliske 

aromatiske hydrokarboner (PAH) som er beskrevet i 
kapittel 6 samt andre organiske forbindelser (kjedete 
og sykliske hydrokarboner). 

De grovere partiklene stammer i stor grad fra slitasje 
på bildeler (bremser og dekk) og veidekke. Slitasje­
partikler fra bremser og dekk inneholder mye metaller 
som bly, kobber, kadmium og sink, mens uorganiske 
partikler fra veidekket gjerne er rike på mineraler som 
silisium, aluminium, kalsium og natrium. Noe organisk 
materiale som pollen, soppsporer og rester/avfall fra 
planter og dyr kan også forekomme i grovfraksjonen. 
Grovfraksjonen vil ofte inneholde endotoksiner som er 
forbindelser fra celleveggen av gram-negative bakte­
rier [9]. Mengden endotoksiner er ofte større i grovfrak­
sjonen enn andre partikkelfraksjoner.
 
Enkelte forbindelser som kalium og nitrat forekommer 
både i fin- og grovfraksjonen. I grovfraksjonen 
stammer kaliumet hovedsakelig fra jord, mens det i 
finfraksjonen stammer fra forbrenning av ved. Nitrat 
i finfraksjonen stammer hovedsakelig fra reaksjoner 
mellom nitratsyre og ammoniakk, mens det i grovfrak­
sjonen stammer fra reaksjoner mellom nitratsyre og 
eksisterende grove partikler. 

En oversikt over de viktigste forbindelsene i fin- og 
grovfraksjonen er gitt i tabell 7.1 og 7.2.	
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Primærpartikler Sekundærpartikler

Forbindelse Naturlige kilder Antropogene kilder Naturlige kilder Antropogene kilder

SO4 Sjøsprøyt Forbrenning av fossilt 
brennstoff

Oksidering av 
svovelgasser fra hav 
eller våtmarker; SO2 
og H2S fra vulkaner og 
skogbranner

Oksidering av SO2 
fra forbrenning av 
fossilt brennstoff

NO3 – Eksos fra 
motorkjøretøy

Oksidering av NOx fra 
jord, skogbranner eller 
lynnedslag

Oksidering av NOx 
fra forbrenning av 
fossilt brennstoff; 
eksos fra motor-
kjøretøyer

Mineraler Erosjon Veistøv, jordbruk, 
skogbruk

– –

NH4 – Eksos fra 
motorkjøretøy

NH3 fra ville dyr, urørt 
jord

NH3 fra husdyrhold, 
kloakk og gjødslet 
mark

Organisk 
karbon (OC)

Branner Vedfyring, 
matlaging, eksos fra 
motorkjøretøy, slitasje 
av bildekk

– –

Elementært 
karbon (EC)

Branner Vedfyring, 
matlaging, eksos fra 
motorkjøretøy

– –

Metaller Vulkansk aktivitet Forbrenning av 
fossilt brennstoff, 
smelting, slitasje på 
bremseskiver

– –

Bioaerosoler Virus, bakterier – – –

Tabell 7.1. Forbindelser i fint svevestøv (PM2.5) og deres viktigste kilder 

Primærpartikler Sekundærpartikler

Forbindelse Naturlige kilder Antropogene kilder Naturlige kilder Antropogene kilder

Mineraler Erosjon Veistøv, jordbruk, 
skogbruk

– –

Metaller Erosjon Slitasje på bildekk og 
bremseskiver

– –

Saltkrystaller Sjøsprøyt Salting av veier – –

Organisk 
karbon (OC)

– Slitasje på bildekk og 
asfalt

– –

Organiske 
rester

Plante- og 
insektfragmenter

– – –

Bioaerosoler Pollen, soppsporer, 
bakterieagglomerater

– – –

Tabell 7.2. Forbindelser i grovt svevestøv (PM10-2,5) og deres viktigste kilder 

2-

-

+
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7.3.4 Andre partikkelparametere
Selv om det er mest vanlig å dele partikler etter størrelse 
(PM10, PM2,5), er helseeffekter i flere studier også blitt 
relatert til ulike mål på forbrenningspartikler. Slike svarte 
karbonpartikler er blitt målt ved ulike metoder som 
inkluderer svart røyk (BS), svart karbon (BC), elementært 
karbon (EC) og absorbans (Abs). BS, BC og Abs viser 
sterk korrelasjon, mens forholdet til EC varierer mellom 
ulike land, byer og også innen byer. Basert på et gjen­
nomsnitt fra ulike byer er 10 μg/m3 BS omregnet til  
1,1 μg/m3 EC. Organiske karbonforbindelser (OC) måles 
også, og gir en relativ høy korrelasjon med nivåer av EC. 
Dette kan bety at de effekter som registreres av svarte 
karbonpartikler i befolkningsstudier i alle fall delvis 
skyldes OC. Forholdet mellom EC og OC kan imidlertid 
variere med lokalisering og tid [10].

7.4 Kilder og luftforurensningsnivåer 
av svevestøv

 
Menneskeskapte kilder til svevestøv kan videre deles 
inn i stasjonære- og mobile kilder. Stasjonære kilder 
inkluderer ulike forbrenningsanlegg for energipro­
duksjon, ulike industrier, avfallsbehandling, bygge­
plasser, erosjons- og veistøv. I en del norske byer og 
tettsteder kan også vedfyring under spesielle forhold 
bidra vesentlig til svevestøvnivåene. Vanligvis bidrar 
imidlertid mobile kilder mest, og da særlig dieselkjøre­
tøyer uten partikkelfilter. I tillegg vil langtransportert 
støv kunne bidra betydelig til lokal forurensning. Ved 
regionale bakgrunnsstasjoner er det langtransportert 
luftforurensning som bidrar til de målte nivåene av 
svevestøv. Her ligger konsentrasjonene gjennom­
snittlig på 3-4 µg/m3 for PM2,5 i årsmiddel. Dette gir et 
langtransportbidrag på 30-40 % ved typiske veinære 
målestasjoner for årsmiddel, mens langtransportert 
svevestøv gir et vesentlig lavere bidrag til kortvarige 
høye topper i byene. 

7.4.1 Kilder 
Ettersom svevestøv består av både primære og sekun­
dære partikler, må begge typer utslipp vurderes [4]. 
De viktigste kildene er oppsummert i tabell 7.1 og 7.2. 
Menneskeskapte kilder kan videre deles inn i stasjo­
nære og mobile kilder. Stasjonære kilder inkluderer 
ulike forbrenningsanlegg for energiproduksjon, industri 
eller avfallsbehandling, oppvarming, metall-, mineral- 
petrokjemisk- og treforedlingsindustri, byggeplasser, 
erosjons- og veistøv. Mobile kilder er i all hovedsak 
motorkjøretøyer som danner primærpartikler og  
slipper ut forløpergasser som kan danne sekundær­
partikler i atmosfæren. Svevestøv kan også deles inn 
i lokalt generert støv og langtransportert støv. Lang­
transportert støv kan bidra betydelig til lokal forurens­
ning, 30-40 % av årsmidlet for PM2,5 er langtransportert 
ved typiske veinære målestasjoner, mens ved kortva­
rige høye topper i byene er bidraget vesentlig lavere. I 
årene 2006-2010 er det vist at 57 % av langtransportert 
PM2,5 kommer fra kilder utenfor Norge (figur 7.3). 
 
Trafikk 
Forbrenningsmotorer i biler, motorsykler, lastebiler 
osv. utgjør i dag den viktigste kilden til PM2,5 i de fleste 
tettbefolkede områder. Dieselmotorer står igjen for 
størsteparten av disse partikkelutslippene. Ifølge  
US Environmental Protection Agency (EPA) inneholder 
dieseleksos over 20 000 kjemiske stoffer, der bare rundt 
500 er identifisert, bl.a. CO, CO2, svovel- og nitrogen­
forbindelser, og en rekke lavmolekylære hydrokarboner 
som aldehyder, benzen, PAH, nitro-PAH og ulike  
partikler. Dieseleksospartikler (DEP) består av partikler 
med en kjerne av elementært karbon og adsorberte 
hydrokarboner, samt små mengder sulfat, nitrat og 
metaller. Størrelsesmessig består DEP av fine partikler 
inkludert store mengder ultrafine partikler (figur 7.4). 
Den viktigste kilden til DEP er veitrafikk. Tidligere var 
det stort sett lastebiler og busser som var utstyrt med 
dieselmotorer, men med utviklingen av stadig bedre 
og mer drivstoffgjerrige dieselmotorer har andelen 
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årene 2006-2010. (Kilde: Meteorologisk institutt).
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personbiler med dieselmotor økt mye i europeiske 
land. DEP kan også stamme fra andre kilder som skip, 
dieseldrevne lokomotiver og ulike tunge maskiner. 
Sammenlignet med bensinmotorer er forbrennings­
reaksjonene i dieselmotorer langt mer ufullstendige, 
noe som resulterer i betydelig større utslipp av sotpar­
tikler. Forbedrete forbrenningsprosesser i nyere diesel­
motorer og bruk av dieselpartikkelfiltre har imidlertid 
redusert utslippene fra moderne dieselbiler betydelig.
 
Biltrafikk er også den viktigste kilden til grove partikler, 
hovedsakelig dannet ved slitasje på veidekket og på 
bildeler som bremser og dekk. Bruken av piggdekk 
vinterstid, gjør at Norge og andre tilsvarende områder 
har et betydelig høyere innslag av mineralpartikler 
i uteluften enn i andre deler av verden. Målinger 
blant annet fra Elgeseter gate i Trondheim har vist 
at over 90 % av veistøvet kan bestå av mineralpar­
tikler fra veidekke [12]. Videre er det blitt undersøkt 
hvilke evner ulike dekktyper har til å slite veidekket i 
lukkede omgivelser (ringbaneforsøk). Disse forsøkene 
viste at piggdekk ga størst slitasje på veidekke og 
også økte nivåer av støv (spesielt mineralstøv) [13]. 
Studier fra Sverige har vist at slitasje av vei belagt med 
granittholdig eller kvartsittholdig asfalt, hovedsakelig 
ga opphav til grove mineralpartikler bestående av 
silisium, oksygen, aluminium og kalsium [14]. Slitasje 
på bremseklosser og bremseskiver førte til dannelse av 
en betydelig andel metallholdige partikler. Mer enn en 
tredjedel av den massen som slites av fra bremseklosser 
ble frigjørt i form av svevestøv. Gjennomsnittsstørrelsen 
til disse partiklene lå på rundt 1-2 µm, og de besto blant 
annet av jern, barium og kobber [15]. Bildekkpartikler er 
en av de viktigste kildene til sink og kadmium i sveve­
støvet, og kan også inneholde betydelige mengder PAH 
[16, 17]. En svensk undersøkelse har nylig vist at slitasje 
av bildekk mot asfalt kan danne ultrafine partikler. 

Slitasje på metallpiggene i piggdekk vil trolig også føre 
til dannelse av metallpartikler, men det foreligger per i 
dag ingen studier av dette. Videre er det i tunneler med 
togtrafikk funnet høye nivåer av metallrike partikler [18].

Vedfyring 
I Norge er det et betydelig innslag av vedfyrings­
partikler vinterstid. Det dannes også store mengder 
«vedfyringspartikler» og forbrenningsgasser under 
skogbranner. Studier utført ved Folkehelseinstituttet 
viser at de fysiske og kjemiske egenskapene til 
vedfyringspartikler skiller seg klart fra forbrennings­
partikler fra bilmotorer. Vedfyringspartikler inne­
holdt bl.a. over hundre ganger høyere nivåer av PAH 
sammenlignet med dieseleksospartikler og veistøv 
[19, 20]. Ulike forbrenningsforhold vil kunne påvirke 
sammensetningen av vedfyringspartiklene [21].

Industri 
Selv om det er lite tungindustri igjen i Norge, finnes 
det fremdeles enkelte områder der industrielle utslipp 
er hovedkilden til svevestøvforekomster. Eksempelvis 
har Mo i Rana hatt svært høye nivåer av svevestøv som 
følge av utslipp fra den metallurgiske industrien [22].

7.4.2 Eksponering og forurensningsnivåer  
i Norge 

Eksponering 
Reelle personlige eksponeringsnivåer for svevestøv 
er vanskelig å beregne. Svevestøvmålinger fra et lite 
antall målestasjoner brukes ofte for å beskrive situa­
sjonen i et område, og bostedsadresser benyttes som 
grunnlag for beregning av eksponeringsnivåer (se 
kapittel 1). Slike data kan være svært unøyaktige, da 
den enkeltes aktivitet og oppholdstid i forurensede 
områder vil variere. Særlig for personer som tilbringer 

	
  

Figur 7.4. Dieseleksospartikler. Figuren er modifisert fra U.S. EPA ”Health effects assessment document for diesel engine 
exhaust” [11].
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mye tid i rushtrafikken vil denne eksponeringen ha 
stor betydning for den totale svevestøveksponeringen, 
rundt 30 til 50 %, beregnet ut fra en irsk undersøkelse 
[23]. For personer som derimot oppholder seg mye 
i nærmiljøet vil en lokal målestasjon være et bedre 
mål på eksponeringen. Dette er for eksempel vist 
ved studier av eldre i aldershjem hvor det var en høy 
korrelasjon mellom personbårne målinger, målinger 
utenfor hjemmet og en sentral målestasjon i nærheten 
[24]. Mye tyder nå på at svarte karbonpartikler viser 
større korrelasjon enn PM2,5 for individuell eksponering 
når faste målestasjoner brukes, og er et bedre mål for 
forbrenningspartikler enn PM2,5. Partikkelstørrelsen av 
de svarte karbonpartiklene kan variere, og er avhengig 
av avstanden til utslippskilden. For eksempel vil svarte 
karbonpartikler nær en hovedvei inkludere mye ultrafine 
partikler. Daglig variasjon i svarte karbonpartikler i byer og 
tettsteder assosieres sterkest med utslipp fra lokal trafikk.

I tillegg til svevstøvkonsentrasjonen i luften vil også 
deponeringseffektivitet i luftveiene og retensjonstid 
ha stor betydning for inhalerte partiklers evne til å 
forårsake helseskade. 

Svevestøvnivåer i Norge 
Svevestøv er både internasjonalt og i Norge målt ved 
PM10. Målinger av PM2,5 er nå også innført de fleste steder. 
Ultrafine partikler (PM0,1) måles ikke rutinemessig, men er 
forsøksvis blitt målt. Likeledes er måling av svarte karbon­
partikler blitt aktualisert i den senere tid.

Konsentrasjonene av svevestøv i byer og tettsteder i 
Norge varierer med utslipp fra ulike kilder, topografiske 

og klimatiske forhold. Nivåene av svevestøv (PM10) har 
falt siden 1970-årene, men i mindre grad enn enkelte 
andre komponenter, som SO2 (se figur 7.5 fra Oslo). Fra 
1990-tallet har PM10-nivåene holdt seg relativt stabile 
med en svak reduksjon. 

I de største byene i Norge er konsentrasjonene fortsatt 
relativt høye, spesielt på grunn av veitrafikken. De 
høyeste konsentrasjonene forekommer på kalde dager 
med tørt vær og tørr veibane i piggdekksesongen. På 
slike dager er det også liten luftutskiftning, og det kan 
da forekomme episoder med konsentrasjoner av  
partikler (PM10) på mellom 100 og 300 μg/m3 i 
døgnmiddelkonsentrasjon. For PM2,5 kan det fore­
komme episoder med konsentrasjoner mellom  
50 og 70 µg/m3. PM2,5-konsentrasjonene har enkelte  
år blitt målt spesielt høye på nyttårsaften, hvor  
konsentrasjoner over 100 µg/m3 har forekommet. 
Det er naturlig å tenke seg fyrverkeri som kilde.  
Antall overskridelser av døgnmiddelkonsentrasjonene 
ved utvalgte veinære stasjoner i Oslo, Bergen,  
Trondheim og Lillehammer viser opp i mot hundre 
dager med nivåer over luftkvalitetskriteriene på  
30 µg/m3 PM10 og 15 µg/m3 PM2,5 (figur 7.6A og B).  

Det er også overskridelser av forskriftsfestede  
grenseverdier for døgnmiddel PM10 (figur 7.6 C).  
Forurensningsforskriftens kapittel 7 om lokal luft­
kvalitet har grenseverdier for årsmiddel både for PM10 
og PM2,5. Årsmiddelverdien for PM10 skal ikke overskride 
40 µg/m3, mens døgnmiddelverdien ikke skal over­
skride 50 µg/m3 mer enn 35 ganger i et kalenderår for 
PM10. Grenseverdien for PM2,5 er 25 µg/m3 i årsmiddel 
(gjeldende fra 2015). 

	
  

Figur 7.5. Vintermiddelkonsentrasjoner for ulike luftforurensningskomponenter i Oslo.
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Tidlig på 2000-tallet var det overskridelser av gren­
severdiene for døgnmiddel i flere norske byer, men 
siden har antall overskridelser gått ned. I 2012 hadde 
Trondheim og Mo i Rana mer enn 35 døgnmidler over 
50 µg/m3. Beregninger for 2007, utført av Norsk insti­
tutt for luftforskning (NILU), viser at mange mennesker 

er utsatt for helseskadelig luftforurensning i Oslo og 
Trondheim. 

I de fleste byer i Norge er det et mindre problem med å 
oppfylle grenseverdiene for årsgjennomsnittet for PM10 
(figur 7.7 A) og PM2,5 (figur 7.7 B), mens luftkvalitets­
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kriterienes årsmiddelverdi for begge komponentene 
overskrides i de fleste byene. PM2,5-konsentrasjonene 
kan også være høye på kalde, tørre vinterdager, med 
liten luftutskiftning. Siden PM2,5 ble inkludert på et 

senere tidspunkt i forskriftene for lokal luftkvalitet, 
er det foretatt langt færre rutinemessige målinger av 
denne størrelsesfraksjonen. 
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Det er gjort enkelte målinger på partikler med aero­
dynamisk diameter lik og under 1 µm (PM1) i Norge. 
Årsmiddelkonsentrasjonen av PM1 var 10 µg/m3 i 
Oslo i 2011, dette nivået er tilsvarende som for PM2,5. 
Maksimum døgnmiddelkonsentrasjon av PM1 i Oslo lå 
mellom 40 og 60 µg/m3 i perioden 2008 til 2012, som 
vist i figur 7.8.

Da det har vært økende interesse for PM0,1-fraksjonen, 
har det forsøksvis vært foretatt målinger ved enkelte 
målestasjoner i Oslo. Disse viser at målestasjonen med 
mye biltrafikk ga høyere nivåer av PM0,1 (både for masse 
og antall partikler) enn bybakgrunn (Figur 7.9). 

Før man innførte målinger av PM10 og PM2,5 var det 
konsentrasjonen av sot som ble målt i Norge. Derfor 
viser målingene på partikler i Norge fra 1950-tallet og 
frem til 1990-tallet sotnivåene. Vintermiddelkonsentra­
sjonene viser en kraftig reduksjon i nivåene fra slutten 
av 1950-tallet til starten av 1960-tallet (figur 7.10). Disse 
reduksjonene skyldes overgang fra bruk av koks og 
kull til bruk av fyringsoljer og elektrisitet til boligopp­
varming. Det var også reduserte utslipp fra industrien 
i denne perioden. Sotnivåene viste videre en jevn 
nedgang fra 1977 til 1983. Årsaken til denne reduk­
sjonen er mest sannsynlig redusert bruk av fyringsoljer. 
Fra 1983 har det vært en stabilisering av nivåene [25].    

Figur 7.9.  Vintermiddelkonsentrasjon av PM0,1 målt som µg/m3 og 
antall partikler/cm3 ved målestasjonene Sofienbergparken og  
Smestad i løpet av vinteren 2007-2008. Kilde: Oslo kommune,  
bymiljøetaten.

	
  

Figur 7.10. Historisk utvikling av vintermiddelkonsentrasjoner av sot fra 1958/59-1996/97.  
Figuren er hentet fra en NILU-rapport (OR 69/98) publisert i 1998. Grenseverdien som det  
henvises til er luftkvalitetskriteriene for PM10 fra 1992. 
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I en ny stor europeisk studie (ESCAPE) ble svevestøv-
nivåene i Oslo og en rekke andre byer sammenlignet 
i perioden 2008-2011. Et stort antall målesteder, som 
inkluderte både gate -og bakgrunnsstasjoner, ble 
brukt i hver by. For å sikre mest mulig sammenlignbare 
målinger i de ulike byene ble det benyttet standard­
iserte metoder for måling, og analysene ble foretatt i 
et laboratorium.  PM10-, PM2,5- og grovfraksjonen ble 
beregnet ut i fra målinger fra flere årstider og vil ikke 
være representative for årsmidlene ved de ulike måle­
stasjonene som har kontinuerlige målinger over hele 
året.  Målingene viste store variasjoner mellom ulike 
byer i Europa, og også store variasjoner innen byene. 
Konsentrasjonene i Oslo for alle PM-fraksjonene var 
på omtrent samme nivå som i andre nordiske hoved­
steder, men lavere enn i de fleste større byer ellers 
i Europa [26]. For PM10 var de beregnede gjennom­
snittlige årsverdiene i Oslo på 14,8 µg/m3, for PM2,5 på 
8,6 µg/m3 og for grovfraksjonen på 6,1 µg/m3.  Det er 
viktig å merke seg at de beregnende gjennomsnitts­
konsentrasjonene for Oslo var vesentlig lavere enn 
årsmiddelkonsentrasjon målt for tilsvarende år (figur 
7.7). Dette kan skyldes at i figurene er bare den måle­
stasjonen med høyest årsmiddel angitt, mens målin­
gene i ESCAPE-studien også inkluderte bakgrunns­
stasjoner. I tillegg ble målingene i ESCAPE foretatt over 
kortere perioder, og årsmidlet ble beregnet ut fra dette.  

7.5 Helseeffekter av svevestøv

Helseeffekter av svevestøv er blitt studert ved eksperi­
mentelle studier på cellemodeller, dyr og mennesker, 
samt befolkningsstudier. De tidligste befolknings­
studiene fokuserte i hovedsak på astma, kronisk 
obstruktive lungesykdommer (KOLS), lungekapasitet/-
funksjon og respiratoriske symptomer. De siste tiårene 
er det også vist sammenheng mellom eksponering for 
svevestøv og utvikling av hjerte-karsykdom. Selv om 
de underliggende mekanismene er uklare, foreligger 
betydelige bevisbyrder som setter eksponering for 
svevestøv i sammenheng med utvikling og forverring 
av disse sykdommene. Nyere studier har også foku­
sert på effekter av svevestøv i sentralnervesystemet, 
på fosterutvikling, samt stoffskifteforstyrrelser (som 
diabetes og fedme).

7.5.1 Avsetning og fjerning av partikler

Svevestøv (PM10) vil deponeres og fjernes fra luft­
veiene i varierende grad avhengig av partikkelstør­
relsen. Grovfraksjonen (PM10-2,5) avsettes hovedsa­
kelig i de øvre luftveiene (nese, svelg, luftrør), men 
også til en viss grad i den perifere regionen.  

Finfraksjonen (PM2,5) inkludert mesteparten av de 
ultrafine partiklene avsettes hovedsakelig i lunge­
blærene, mens de aller minste partiklene  
(< 0,01 µm) vil avsettes i nese/svelg. Ulike 
sykdomstilstander (astma, KOLS) samt fysisk akti­
vitet påvirker avsetningen av partikler i luftveiene. 
Partiklene som trenger dypt ned i lungeblærene 
kan forbli der i lengre tid (måneder) før de er 
fjernet. Det er omdiskutert i hvor stor grad de 
ultrafine partiklene passerer over til sirkulasjonen, 
og også til sentralnervesystemet.  

 
Lungene eksponeres kontinuerlig for ulike fremmed­
legemer (partikler og mikrober) som avsettes ved 
inhalasjon. Luftveiene har derfor velutviklede rense­
mekanismer.

Avsetning i luftveiene  
Inhalerte partikler med aerodynamisk diameter over 
10 µm avsettes hovedsakelig i nese og svelg. Partiklene 
i PM10-fraksjonen kan deponeres dypere ned i luft­
veiene. Grovfraksjonen (PM10-2,5) avsettes hovedsakelig 
i de øvre luftveiene (nese, svelg, luftrør), men også til 
en viss grad i den perifere regionen (finere luftrørsfor­
greininger, bronkioler og lungeblærer). Finfraksjonen 
(PM2,5) avsettes hovedsakelig i lungeblærene. Data 
tyder på at de minste partiklene i størrelsesorden 
0,1-1,0 µm generelt har en lav avsettingseffektivitet, 
ved at størsteparten av disse partiklene forsvinner 
ut av luftveiene ved utpust. Videre vil de aller minste 
nanopartiklene (< 0,01 µm) hovedsakelig avsettes i 
nese/svelg [8]. 

Partikler avsettes dessuten ikke jevnt fordelt i luft­
veiene, men oppkonsentreres i enkelte områder. 
Studier viser at størsteparten av partiklene som 
avsettes i lungene, gjør dette i forgreiningspunktene i 
bronkier og bronkioler. Slike små avgrensede områder 
av lungevev kan dermed motta mye større doser av 
partikler enn andre områder [27]. 

Avsetning av partiklene i luftveiene påvirkes videre 
av en rekke individuelle faktorer. Eksisterende lunge­
sykdom som astma og KOLS kan øke avsetningen 
av partikler i lungene. Personer med disse sykdom­
mene ansees i utgangspunktet å være mer utsatt 
for helseeffekter av svevestøv, og vil i tillegg risikere 
å få avsatt en større andel av svevestøvet i lungene 
enn friske [28, 29]. Avsetningsgraden ser også ut til å 
være aldersavhengig, barn og spesielt spedbarn har 
høyere avsetning enn voksne [30]. Barn synes videre 
å være mer utsatt for skade av svevestøv enn voksne, 
trolig også fordi lungene ennå ikke er fullt utviklet. 
Personens aktivitetsnivå påvirker også avsetningen av 
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partikler i luftveiene. En betydelig større andel partikler 
i alle størrelsesfraksjoner vil avsettes i lungene ved et 
høyt aktivitetsnivå.  Først og fremst skyldes dette økt 
mengde innåndet luft under fysisk aktivitet, slik at 
langt flere partikler inhaleres. Dessuten vil høy aktivitet 
kreve mer pusting gjennom munnen, og dermed gi 
mindre effektiv bortfiltrering av partikler sammen­
lignet med nesepusting. I tillegg vil man inhalere 
dypere slik at større deler av lungene eksponeres. Ved 
hvile avsettes PM2,5 mer effektivt enn PM10-2,5. Dette 
forholdet synes å endre seg med aktivitetsnivå og 
pustefrekvens, slik at ved trening vil spesielt de største 
partiklene i PM10-2,5-fraksjonen avsettes mest effektivt 
[31].

Fjerning av partiklene fra luftveiene  
Desto lengre partikler forblir i lungene etter avset­
ning, jo lengre kan de utøve skade på lungevevet. 
Fjerning (”clearance”) av partikler avsatt i luftveiene 
foregår hovedsakelig ved to prosesser; kjemisk oppløs­
ning eller fysisk transport. Den første mekanismen er 
begrenset til biologisk løselige partikler eller forbin­
delser på partikler som enten er fettløselige eller 
løselig i kroppens vesker. Løselige forbindelser vil 
normalt fjernes via blod- eller lymfesystemet, og denne 
formen for fjerning av inhalerte forbindelser kan foregå 
overalt i luftveiene. Fjerning av uløselige partikler 
ved fysisk transport involverer ulike mekanismer i de 
ulike delene av lungene. Partikler som avsettes i nese, 
luftrør, og bronkier/bronkioler fjernes relativt raskt via 
”slimheisen” («mucus-ciliær transport»), mens partikler 
som avsettes i lungeblærene i hovedsak fjernes av 
makrofager (spiseceller). Makrofager fulle av partikler, 
vandrer så oppover luftveiene til de når ”slimheisen”. 
Fjerning av partikler fra lungeblærene går betydelig 
langsommere enn lengre oppe i luftveiene, og kan 
ta opptil flere måneder [32]. Partikler som avsettes i 
lungeblærene antas derfor å kunne gjøre mer skade 
ettersom de kan forbli i lungene i lengre tid. 	

Makrofager ser ut til å ha mindre evne til å fange opp 
og fjerne ultrafine partikler (PM0,1), sammenlignet med 
fine og grove partikler. Ultrafine partikler vil derfor 
trolig forbli i alveolene i lengre tid enn større partikler. 
Dette øker både sannsynligheten for å irritere/skade 
lungevevet, og også for at ultrafine partikler tas opp 
eller passerer mellom epitelcellene, og overføres til 
blodårene. Dersom inhalerte partikler overføres til 
blodbanen, vil en rekke organer kunne bli eksponert 
for partiklene. Det fokuseres spesielt på mulige effekter 
på cellene i blodåreveggene (endotelceller) og hjertet, 
som er det første organet blodstrømmen fra lungene 
passerer. Andre organer som sentralnervesystemet, 
lever, milt og nyrer kan også tenkes å bli eksponert. 
Det er imidlertid svært omdiskutert om ultrafine 

partikler faktisk passerer fra lungene og over i blod­
banen i tilstrekkelige konsentrasjoner til å kunne 
forårsake helseeffekter. Enkelte studier tilsier at 
majoriteten av partiklene inklusiv de ultrafine forblir i 
lungevevet, og at bare ubetydelige mengder går over i 
sirkulasjonssystemet [33].

Selv om størsteparten av de ultrafine partiklene 
avsettes i lungeblærene, er den totale overflaten av 
denne delen av lungene ekstremt stor, og konsen­
trasjonen av partiklene per overflateareal blir derfor 
relativ lav (0,1 ng/cm2). I nese og svelg avsettes 
derimot betydelig høyere konsentrasjoner (opptil  
100 ng/cm2) av ultrafine partikler [34]. Nyere forskning 
tyder på at ultrafine partikler kan tas opp i nesen og 
fraktes via luktenerven til hjernen [35, 36].

Fine og grove partikler antas i langt mindre grad å 
kunne overføres fra lunge til andre vev, enn ultrafine 
partikler. Løselige forbindelser på partikkeloverflaten 
kan derimot frigjøres, gå over i sirkulasjonssystemet og 
nå andre organer. Dette gjelder spesielt vannløselige 
forbindelser som metaller [37].

7.5.2 Mekanismer for helseskadelige effekter 
av svevestøv 

 
Eksponering for svevestøv kan føre til betennelse i 
luftveiene. Vanligvis er slike betennelsesprosesser 
beskyttende, men ved for sterk eller vedvarende 
stimulering synes betennelsen å være sentral i 
utvikling av lungesykdommer, og også spille en 
rolle i utvikling av karsykdommer. Dessuten synes 
betennelse også å være involvert i forverring av 
lunge- og hjerte-karsykdom. 
 

Inhalasjon regnes som viktigste eksponeringsvei 
for svevestøv. Cellene i luftveiene er de første som 
kommer i kontakt med svevestøvpartikler som blir 
avsatt i lungene. Aktivering av betennelsesreaksjoner 
antas å spille en nøkkelrolle i utviklingen av helse­
effekter. Svevestøvseksponering vil kunne aktivere 
produksjon av betennelsesstoffer som cytokiner 
og kjemokiner. Disse skilles ut fra lungecellene og 
tiltrekker celler fra immunforsvaret. Betennelsesreak­
sjonen som utløses er egentlig en forsvarsmekanisme, 
men kan komme ut av kontroll og bli kronisk (se 
innledningskapittel figur 1.1). Kroniske betennelses­
reaksjoner vil kunne føre til skade på arvematerialet 
(DNA), endret cellevekst og celledød, som igjen kan 
føre til varige vevsforandringer og utvikling av lunge­
sykdom. 
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Effektene av svevestøvpartikler kan skyldes direkte 
effekter av partiklene og/eller løselige partikkelkompo­
nenter på målcellene, eller skyldes utslipp av skade­
lige stoffer fra aktiverte immunceller (figur 1.1). Både 
partikkelkjernen og løselige forbindelser som metaller 
og PAH kan danne reaktive oksygenforbindelser 
(frie radikaler) som kan skade cellene, eller stimulere 
reseptorer (mottakerproteiner) på celleoverflaten [38]. 
En del løselige forbindelser vil også kunne påvirke 
faktorer inne i cellene, som cellenes DNA. Cytokiner og 
vekstfaktorer kan også forårsake økt vekst av muskel- 
og bindevevsceller i lungene som over tid kan føre til 
innsnevring av luftveiene og redusert gassutveksling, 
og symptomer på obstruktive lungesykdommer som 
astma og KOLS.

Svevestøv kan føre til hjerte-karsykdom. Mekanismen 
for dette er imidlertid uklar, men flere mulige hypo­
teser er reist (se modell i figur 7.11).

7.5.3 Dyrestudier og celleforsøk
 
Betydningen av ulike partikkelstørrelser, overflate­
egenskaper samt effekter av partikler fra en rekke 
ulike spesifikke kilder og byluftpartikler er under­
søkt i både cellekultur- og dyremodeller. 

Slike studier viser at svevestøv kan påvirke  
funksjonen til luftveiene og hjerte-karsystemet, 
og nyere studier indikerer også effekter i hjernen. 
Siden små partikler (ultrafine/fine) har et relativt 
stort overflateareal, er de ofte mer toksiske enn 
større partikler av samme sammensetning. For 
partikler med ulik sammensetning vil imidlertid 
overflatereaktiviteten ofte være vel så viktig. 

 
 
Dieseleksospartikler (DEP) er vist å gi oksidativt stress, 
celledød, DNA-skade og betennelsesreaksjoner, samt 
forsterkete allergiske responser i luftveiene. Videre 
er DEP vist å kunne forårsake blodpropp og hjerte­
rytmeforstyrrelser i dyremodeller. Partikler fra andre 
drivstoffer som bensin og biodiesel synes å gi mye 
de samme effektene ved eksponering for tilsvarende 
masse, men dette avhenger av kilde for biodiesel, type 
DEP, blandingsforhold mellom biodiesel og DEP, samt 
motor- og renseteknologi. Vedfyringspartikler synes 
noe mindre potente til å utløse betennelsesresponser. 
Slitasjepartikler fra veidekke (mineralpartikler) og 
fra kjøretøy (dekk- og metallrike bremsepartikler) gir 
også akutte betennelsesreaksjoner i luftveiene. Alle 
disse kildene bidrar til svevestøvet i byluft. Forsøk 
med konsentrerte byluftpartikler (CAPs, PM2,5) i dyr, er 

	
  
Figur 7.11. Mulige mekanismer involvert i utvikling eller forverring av hjerte-karsykdom etter svevestøvsek­
sponering. Tre hovedmekanismer er foreslått: 1) partikler kan forstyrre hjertets elektriske aktivitet via effekter på 
de autonome (ikke-viljestyrte) nervesystemet; 2) partikler eller løselige forbindelser på partikkeloverflaten kan 
transporteres over i blodbanen og virke direkte på hjerte-karsystemet; 3) svevestøv kan påvirke blodtilførselen til 
hjertet ved å forårsake sammentrekninger av blodårene (vasokonstriksjon) eller ved å forårsake økt koagulering 
(fortykning) av blodet. Betennelsesreaksjoner i lungene med påfølgende frigjøring av betennelsesstoffer (inflam­
matoriske mediatorer) over i blodbanen antas å være et viktig trinn i sykdomsutviklingen.  
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vist å gi betennelsesreaksjoner i luftveiene, endringer 
i hjertefrekvensen, økt plakkdannelse i blodårer, 
samt endringer i hjernens morfologi og funksjon. For 
kortidseksponering (timer, døgn) er det funnet effekter 
fra ca 200 µg/m3 CAPs, mens ved eksponering i lengre 
tid (uker, måneder) er det funnet effekter ved nivåer 
også under 100 µg/m3 CAPs. 
 
Eksperimentelle studier med forsøksdyr og cellekul­
turer fra mennesker og dyr viser at svevestøv kan 
påvirke funksjonen til lunge, blodårer og hjerte. Helt 
nye studier indikerer også at de minste svevestøvspar­
tiklene kan forårsake effekter i hjernen. Disse eksperi­
mentelle studiene har imidlertid den begrensningen 
at de i langt mindre grad fanger opp effekter hos de 
mest mottagelige/utsatte individene i befolkningen, 
og man må derfor ofte benytte langt høyere partik­
kelkonsentrasjoner enn de reelle eksponeringsnivåene 
for svevestøv i forurenset byluft. En usikkerhet ved 
dette er hvorvidt effekter observert ved slike kunstig 
høye konsentrasjoner av svevestøv er representative. 
I de aller fleste av slike eksperimentelle studier har 
eksponeringen vært kortvarig, men det finnes et fåtall 
dyrestudier av lengre varighet.  

 
7.5.3.1 Ulike partikkelstørrelser, overflate
egenskaper og partikkelantall 
De ulike størrelsesfraksjonene av svevestøv PM10-2,5 
(grov), PM2,5 (fin) og PM0,1 (ultrafin) har ulike fysiske og 
kjemiske egenskaper. Biologiske responser og skade­
lige effekter av disse størrelsesfraksjonene har vært 
studert både i dyrestudier og i cellekulturer. Også 
modellpartikler med samme kjemiske struktur, men 
med størrelser fra nano- til mikrometerområdet, har 
vært undersøkt, spesielt med hensyn til betennelses­
reaksjoner. Ved instillering (plassering i luftveiene) 
viser de fleste av disse studiene at de minste partik­
lene (PM2,5/PM0,1) har større potensial til å gi beten­
nelsesreaksjoner i lungene enn større partikler med 
samme kjemiske struktur. Denne forskjellen i respons 
forsvinner imidlertid ofte når det justeres for det større 
overflatearealet hos de minste partiklene. Derfor blir 
partikkeloverflatearealet sett på som svært viktig 
for å utløse betennelsesreaksjoner [39]. Tilsvarende 
er vist i humane lungeceller i kultur [40]. Selv om 
overflatearealet synes viktig for utløsning av biologiske 
responser, er det flere studier som tyder på at overfla­
tereaktivitet kan spille en enda viktigere rolle, spesielt 
ved forskjellig type partikler med tilsvarende overfla­
teareal [41, 42]. Studier kan tyde på at for lite toksiske 
partikler er overflatearealet viktigst for utløsning av 
respons, mens for mer toksiske partikler vil betyd­
ningen av overflatereaktivitet dominere over over­
flateareal. Denne kunnskapen gjør at det kan stilles 
spørsmål ved bruk av partikkelmasse som en para­

meter ved fastsettelse av grenseverdier for svevestøv, 
og at overflateareal kan være bedre å bruke, spesielt 
for lite toksiske partikler. Når det gjelder ulike størrelses­
fraksjoner av byluftpartikler er bildet mer komplisert.  
I studier hvor forskjellige størrelsesfraksjoner av PM 
samlet inn i samme område er sammenlignet, synes det 
som at grovfraksjonen (PM10-2,5) er mer potent til å utløse 
betennelsesresponser enn PM2,5 og PM0,1 [8].

 
Partikkelstørrelse kan også ha betydning for effekter 
av svevestøv i hjerte-karsystemet, men dette har vært 
mindre studert. Ultrafine partikler kan overføres fra 
luftveiene til blodbanen [43], men mye tyder på at 
det skjer i liten grad [44]. En alternativ hypotese til en 
direkte effekt av partikler av nanostørrelse på hjerte-
karsystemet er at betennelsesstoffer som dannes i 
lungevevet ved partikkeleksponering når blodbanen 
og dermed utløser effekter på hjerte-karsystemet. I 
så fall vil partikkelens potensial til å gi betennelses­
reaksjoner i lunge, som overflateareal og -reaktivitet, 
være avgjørende. En slik indirekte mekanisme støttes 
av studier foretatt ved Folkehelseinstituttet, hvor 
frigjøring av betennelsesstoffer fra lunge påvirker 
hjerteceller [45]. En tredje mulighet er at partikler kan 
ha bundet komponenter, som metaller eller organiske 
forbindelser, og disse kan frigjøres fra partiklene, nå 
blodbanen og forårsake direkte effekter på hjerte-
karsystemet. Siden små partikler med stort overflate­
areal kan binde større mengder av forskjellige forbind­
elser, har de dermed et stort potensial til å gi slike 
effekter sammenlignet med større partikler.  

De aller minste partiklene, ultrafine partikler, er 
foreslått å kunne tas opp i nesen via luktenerven til 
hjernen, og der aktivere betennelsesreaksjoner[35, 36]. 
Betennelsesreaksjoner i hjernen er assosiert med utvik­
ling av nevrologiske sykdommer som Alzheimers [46].

Alternativt til masse og overflateareal kan partikkel­
antall være et bedre mål for eksponering for partikler. 
Nylig ble det publisert en studie hvor friske frivillige 
ble eksponert for uteluft på flere ulike lokaliteter 
og undersøkt for endringer i lungefunksjon. Det ble 
da funnet en korrelasjon mellom lungefunksjon og 
partikkelantall, men ikke med massen av PM10 eller 
PM2,5 [47].

7.5.3.2 Partikler fra ulike kilder 
Svevestøv kan komme fra en rekke forskjellige kilder, 
både fra forbrenningsprosesser og slitasje av ulike 
typer materialer. Slike partikler kan derfor ha svært 
ulik størrelse og fysisk-kjemiske egenskaper. Siden det 
er vanskelig å undersøke betydningen av svevestøv 
fra ulike kilder i befolkningsstudier, blir eksperimen­
telle studier svært viktige for å forstå betydningen av 
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enkeltkilder. I tillegg til enkeltkilder, beskrives også 
byluftpartikler i dette avsnittet. Byluftpartikler domi­
neres svært ofte av trafikk, men også andre kilder kan 
bidra.

Dieseleksospartikler (DEP) 
Det er gjort en rekke eksperimentelle studier på 
effekter av DEP, både i dyreforsøk og i cellekulturer 
[38]. Majoriteten av studiene har benyttet gamle 
partikler og ikke fersklaget DEP, og i de fleste dyre­
studiene er det benyttet relativt høye eksponerings­
nivåer, noe som begrenser nytten av disse studiene. 
Det synes som at det er svært store forskjeller i 
biologiske responser mellom ulike typer DEP. Mange 
av studiene viser en endring av betennelsesprosesser i 
luftveiene. DEP aktiverer en rekke signalveier som kan 
føre til DNA-skade, celledød, dannelse av reaktive  
oksygenforbindelser og betennelsesstoffer. Korttids­
eksponering for DEP er vist å stimulere dannelse av 
betennelsesstoffer i lungecellekulturer og i forsøksdyr 
[48]. Dessuten er kortvarig eksponering i forsøksdyr 
vist å øke følsomheten for luftveisinfeksjoner. 
Endringer i pustefrekvens og luftveisreaktivitet er også 
observert etter korttidseksponering for dieseleksos, 
og irritasjoner via nervesystemet er foreslått å være 
involvert [8]. Videre har langvarig inhalasjonsekspo­
nering gitt dose-avhengige betennelsesreaksjoner og 
lungeskader i flere dyrearter. 

Betydningen av DEP for allergiutvikling har også 
vært viktig i mange studier. DEP og organiske DEP-
ekstrakter er vist å forsterke produksjonen av immuno­
globulin E hos mus immunisert med pollen og andre 
allergener. Immunoglobuliner spiller en viktig rolle i 
allergiresponser, og funnene tyder derfor på at DEP 
kan forsterke allergiske reaksjoner aktivert av andre 
stoffer. Både organiske DEP-ekstrakter og vasket DEP 
(uten organiske forbindelser) ser ut til å være involvert 
i disse responsene, noe som tyder på at både partikkel­
kjernen og organiske forbindelser kan tenkes å spille 
en rolle i allergiresponser[38, 48]. Senere studier med 
dyr og celleforsøk har gått inn på hvilke mekanismer 
som er involvert [49, 50].

DEP er også vist å kunne gi effekter som kan ha 
betydning for utvikling og forverring av hjerte-
karsykdommer. Studier har vist at DEP kan forårsake 
blodproppdannelse (trombose) i forsøk med hamster 
[51, 52]. DEP og organiske DEP-ekstrakter er også vist 
å fremkalle arytmier i rotter og mus [53, 54]. Både 
arytmier og trombotiske reaksjoner skjedde samtidig 
med betennelsesresponser. Eksponering for diesel­
eksos (350 µg/m3 i 4 timer) førte til økt sammentrek­
ning av blodkar (vener) [55]. Studier tyder også på 
at hjertets kontraksjonskraft påvirkes av DEP, kort tid 

etter eksponering [8]. I spesielle mus som er sensitive 
for hjerte-karsykdom (ApoE-/- mus), er det observert 
at dieseleksos også induserer endringer i hjertets 
elektriske aktivitet, men disse effektene ble ikke endret 
av å filtrere vekk partiklene, noe som tyder på at 
gassene i eksosen var årsaken til responsene i denne 
studien [56]. Inhalasjon av dieseleksos hos mus over 
en 4 ukers periode ga svekket læring, samt endringer 
i uttrykk av gener som har betydning for hukommelse 
og betennelsesreaksjoner [57]. Dyreforsøk har også vist 
at eksponering for dieseleksos i høye konsentrasjoner 
i fosterlivet reduserte fødselsvekten hos avkommet. 
Dessuten er det også observert påvirkning av utvik­
lingen etter fødsel, bl.a redusert reproduksjonsevne 
hos mannlige avkom [8].

En rekke studier viser at DEP er mutagent og gentok­
sisk. Flere studier i rotte har også vist at langvarig 
inhalasjon for høye konsentrasjoner av dieseleksos 
førte til kreft hos rotter. Betydningen av disse under­
søkelsene har imidlertid vært omdiskutert, ettersom 
det er brukt høye doser, og at tilsvarende kreftutvikling 
ikke er observert i andre dyrearter. IARC (International 
Agency for Research on Cancer) konkluderte i 2012 
at det forelå tilstrekkelig bevis for at dieseleksos er 
kreftfremkallende for mennesker [58], se avsnitt om 
dieseleksospartikler under kapittel 7.5.5.6. 

Bensineksospartikler 
Sammenlignet med dieseleksos foreligger det svært 
få studier som har undersøkt mulige helseeffekter av 
bensineksos eller bensineksospartikler. Bensineksos 
er funnet å forårsake betennelsesreaksjoner og 
effekter på blodårene i forskjellige modellsystemer av 
gnagere, mens den generelle toksisiteten ikke økte 
[59]. Sammenligning av diesel- og bensineksospar­
tikler i rotteforsøk ga lignende effekter for toksisitet, 
mens betennelsesreaksjonene var litt større for diesel 
enn for bensinpartikler [60]. Ved bruk av en muse­
modell som er sensitiv for hjerte-karsykdom ble det 
påvist at bensineksos kan påvirke hjertets elektriske 
aktivitet, og øke nivået av faktorer (endotelin-1) som 
kan forårsake blodåresammentrekninger og dermed 
øke blodtrykket, samt indikatorer på oksidativt stress 
[61, 62]. Bortfiltrering av partiklene endret imidlertid 
ikke responsene, og indikerer dermed at effektene kan 
skyldes eksosgasser og ikke partikkelfraksjonen [62]. 
Eksponering av rotter og mus for bensineksos  
(59 µg/m3 PM) i perioder opptil 6 måneder ga noen 
små endringer i lungene (proteinlekkasje, redusert 
funksjon av ”spiseceller”, endringer av DNA). Disse 
effektene forsvant da bensineksosen ble filtrert [63]. 
Bensineksospartikler fra en motorsykkelmotor ga 
betennelsesreaksjoner og hypersensitivitet i lungene 
på mus [64].
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Alternative drivstoff og moderne  
rensingsteknologier 
Kunnskap om helseeffekter av utslipp fra biodiesel og 
ved bruk av ulike typer renseteknologi er svært liten. 
Bruk av dieselpartikkelfilter, og også biodiesel som 
drivstoff i stedet for diesel, synes imidlertid å redu­
sere effektene [65-68]. De foreliggende studier av det 
helseskadelige potensialet av biodieseleksospartiklene 
versus DEP viser varierende resultater.  En studie av 
Brito og medarbeidere [69] viser at mus eksponert 
for utslipp av biodieselpartikler fikk like mye eller mer 
betennelsesreaksjoner i lungene og i sirkulasjons­
systemet sammenlignet med DEP. I en annen studie 
ble det imidlertid vist at biodieselpartikler enten var 
like eller mindre potente enn DEP, avhengig av om 
det var betennelsesreaksjoner, celledød, gentoksisitet 
eller oksidativt stress som ble undersøkt [68]. Varia­
sjon i resultatene kan tilskrives mange faktorer; som 
kilden for biodiesel, type DEP, bruk av filter eller ikke, 
ny versus gammel motorteknologi (Euro-krav), og ikke 
minst innblandingsgrad av biodiesel med diesel. Både 
størrelsen, sammensetningen og antall/mengde  
partikler som slippes ut vil være av betydning. 

Vedfyringspartikler 
Eksperimentelle studier tyder på at vedfyringspartikler 
forårsaker betennelsesreaksjoner og oksidativt stress 
i luftveiene. En serie studier med korttids- og middels 
langvarig eksponering av forsøksdyr for vedfyringsrøyk 
har vist svake effekter på betennelse og toksisitet, 
immunforsvaret, hjerte-karsystemet og kreftfrem­
kallende potensial [8, 70-72]. En sammenligning av 
vedfyring- og trafikkrelaterte partikler i cellekulturer og 
ved inhalasjon i rotter viser at disse partiklene indu­
serer forskjellige biologiske responser [73, 74]. Ekspo­
nering av rotter for finfraksjoner av PM fra et område, 
dominert av andre forbrenningspartikler enn trafikk, 
deriblant vedfyring, hadde mindre effekt på beten­
nelsesreaksjoner i luftveiene enn partikler fra områder 
dominert av trafikk [68]. Videre forsøk viser at forbren­
ningsbetingelsene har betydning for det helseskade­
lige potensialet av vedfyringspartikler [75].

Slitasjepartikler fra veidekke 
Veistøv har også vist å kunne utløse betennelsesreak­
sjoner i lungecellekulturer [70, 76]. Disse partiklene 
stammet fra veidekke og sandstrøing, og besto hoved­
sakelig av krystallinske mineraler. Folkehelseinstituttet 
har i samarbeid med Vegdirektoratet og SINTEF, utført 
en rekke studier i cellekulturer og på rotter, med 
mineralpartikler fra bergarter som ofte brukes i norske 
veidekker. Studiene viste at flere av disse partiklene 
kan aktivere betennelsesresponser og toksisitet, men 
at det er store variasjoner mellom partikler fra ulike 
bergarter.  Mineralsammensetningen av partiklene 

synes avgjørende for deres evne til å gi biologiske 
effekter, men det er ennå usikkert hvilke mineraler 
eller kjemiske elementer som forårsaker de skadelige 
responsene [19, 20, 76-80]. Imidlertid ser det ut til at 
feltspatmineraler er lite reaktive, og at bergarter med 
et høyt feltspatinnhold har liten evne til å aktivere 
betennelsesreaksjoner i lungeceller [80].

Slitasjepartikler fra bildekk og bremseskiver 
Metallrike partikler (høyt nivå av kobber, barium og 
jern) fra bremseslitasje antas å være viktige for helse­
effektene av trafikkrelatert svevestøv, men det fore­
ligger få studier som spesifikt har undersøkt effekten 
av slike partikler. Bildekk er en annen kilde til slitasje­
partikler. Partikler fra bildekk, med høyt innhold av sink 
og PAH, er vist å gi DNA-skader i lungecellekulturer [81, 
82]. Partikler fra bildekk er også vist å gi akutte beten­
nelsesreaksjoner i lungene til rotter, men påvirket ikke 
markører for hjerteskade [83]. Allergiske reaksjoner 
mot latex (gummi), som også er en viktig bestanddel 
av bildekk, er velkjent. Særlig er kontaktallergi ved bruk 
av for eksempel gummihansker hyppig rapportert. Det er 
imidlertid lite sannsynlig at inhalasjon av latexpartikler 
ved de konsentrasjoner som forekommer i uteluft kan 
føre til luftveisplager [84]. En toksikologisk studie av 
grovt og fint svevestøv samlet fra lokaliteter med ulik 
trafikkbelastning, indikerte at prøver fra områder med 
høy trafikkbelastning generelt ga større effekter på 
lunge- og karsystemet til eksponerte rotter. Innholdet 
av sink var signifikant relatert til effekter på celledød, 
mens kobber og barium var signifikant relatert til 
askorbatnivået (antioksidant som kan indikere mulig 
lungeskade eller betennelse) i lungene til de ekspo­
nerte rottene [85].

Metallrike industripartikler 
Metallrike partikler fra områder med mye smelteverk 
og stålindustri er vist å være mer potente enn andre 
partikler i å utløse helseeffekter. Et økende antall 
studier indikerer at forskjellige metaller i svevestøvet 
kan spille en viktig rolle for å utløse helseeffekter [86]. 
Det har vært fokusert mest på overgangsmetaller 
som jern, vanadium, nikkel, krom, kobber og sink, 
særlig på grunn av deres evne til å forårsake oksidativt 
stress i biologiske vev. Det er blitt utført studier der 
effekten av svevestøv med høyt versus lavt metallinn­
hold er sammenlignet, hvor partikler er samlet inn i 
områder med og uten stålindustri, eller i forbindelse 
med midlertidig stenging av smelteverk. Både dyr og 
cellekulturer er eksponert for slike metallrike partikler 
og vandige ekstrakter av dem. Vandige ekstrakter av 
partikler fra et smelteverksområde i USA (Utah Valley), 
forårsaket mer lungeskade og betennelsesreaksjoner 
mens fabrikkene var åpne enn da de var stengt pga. 
streik [87-89]. Studier med svevestøv fra et område 
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med mange smelteverk i Tyskland forårsaket mer aller­
giske reaksjoner i mus enn svevestøv fra et tilsvarende 
område, men med mindre industri [90]. Metallrike 
partikler er også vist å gi effekter i hjertemuskelen og 
sammentrekninger av blodårer hos forsøksdyr [86, 
91]. Studier tyder på at hjertefunksjonen i dyremo­
deller er påvirket av uorganiske PM-komponenter og 
at oksidativt stress er viktig for disse effektene [92]. I 
hvilken grad effektene observert ved de høye konsen­
trasjonene som er brukt i disse studiene, er relevante 
for effekter hos mennesker ved lavere konsentrasjoner 
over mye lengre tid, er imidlertid usikkert. 

Svarte karbonpartikler  
Det foreligger bare svært få eksperimentelle studier 
hvor effekten av PM2,5 sammenlignes med BC/EC, og 
hvor sammensetningen av partiklene samtidig er 
karakterisert. Disse få studiene tyder ikke på at  
BC/EC i seg selv gir noen toksikologiske effekter, men 
at effektene av PM2,5 heller kan tilskrives ulike organiske 
forbindelser eller metaller bundet til BC/EC [9].

7.5.3.3 Byluftpartikler 
Oppkonsentrerte byluftpartikler (CAPs) er benyttet i 
mange studier og kan gi god informasjon om helse­
effekter av svevestøv, da de representerer en blanding 
av partikler som forekommer i omgivelsene. CAPs 
inkluderer forskjellige størrelsesfraksjoner, men de 
aller fleste studiene har benyttet finfraksjonen (PM2,5). 
Helserelaterte effekter er registrert i hjerte-kar-, nerve-, 
lever- og luftveissystemet etter kort- og langtids  
inhalasjonsstudier. Videre er mekanismer for disse effekt­
ene studert i cellekulturer fra de relevante organene.   

Korttidseksponering 
Kortidseksponering av laboratoriedyr (friske og 
følsomme) ved inhalasjon har vist effekter på luft­
veis- og hjerte-karsystemet ved konsentrasjoner av 
CAPs som ligger nær eller noe over nivåer som kan 
forekomme i byluft [86]. Endringer i hjertefunksjonen, 
som hjertefrekvens, samt betennelsesreaksjoner i 
luftveiene, er observert fra ca 200 µg/m3 PM2,5 ved 
5-10 timers eksponering i 1-3 dager. Oksidativt stress 
synes å være sentralt for mange av de akutte effek­
tene indusert av CAPs [92]. Eksponering for CAPs har 
også vist å øke følsomheten for luftveisinfeksjoner [8]. 
Økning av koagulasjonsfaktorer i blodet er dessuten 
påvist i dyreforsøk etter CAPs-eksponering [93]. I en 
oppsummeringsstudie av RAIAP-prosjektet rapporterer 
Steerenberg og kolleger at trafikkrelaterte svevestøv­
komponenter (ulike metaller og organiske forbin­
delser) i byluftpartikler kunne relateres til effekter på 
allergimarkører [94]. Eksponering for CAPs (~360 µg/m3 
i 5 timer) er også vist å gi økt blodtrykk og redusert 
blodtilførsel til hjertemuskelen hos forsøksdyr [8, 95, 

96]. Flere inhalasjonsstudier har også vist at CAPs kan 
forårsake effekter i sentralnervesystemet (CNS), som 
betennelsesreaksjoner. Oksidativt stress er foreslått å 
være involvert i disse effektene, men mekanismen er 
fortsatt uklar [8].

Medium- og langtidseksponering 
Eksponering i perioder fra noen uker til flere  
måneder er foretatt ved nivåer som også er under  
100 µg/m3 PM2,5 [92]. I slike studier er det bl.a. obser­
vert betennelsesreaksjoner i luftveiene, endringer 
i hjertefrekvensen, økt plakkdannelse i blodårer, 
endringer i hjernens morfologi og funksjon, samt fett­
lever. Funnene som ble gjort i lever og nervesystemet 
som følge av subkroniske inhalasjonsstudier i dyr er 
foreløpig ikke observert i befolkningsstudier. Videre er 
det vist i dyreforsøk at inhalasjon av CAPs kan påvirke 
motstanden mot bakterieinfeksjoner, forsterke immun­
responsen og muligens fremme utvikling av allergi 
[92]. Dette siste poenget kan illustreres med et forsøk 
hvor følsomme mus (sensibilisert med ovalbumin) ble 
eksponert for CAPs nær en trafikkert hovedvei i  
2 uker. Disse dyrene viste en forsterket immunrespons 
sammenlignet med dyr som var plassert i større 
avstand fra hovedveien og de ueksponerte kontrollene 
[97]. I en studie hvor finfraksjon av CAPs (~ 440 µg/m3) 
var sammenlignet med ultrafin fraksjon (~ 110 µg/m3) 
etter eksponering av mus langsmed en hovedvei, var 
det bare den ultrafine fraksjonen som ga økninger av 
plakkstørrelsen i blodårene, samt ga mest oksiditativt 
stress [98]. I en annen studie av CAPs-eksponering 
i mus (~90 µg/m3 6 timer hver arbeidsdag i 2 uker) 
er det observert økt koagulering, og det er foreslått 
at partikler spiller en rolle i aktivering av blodplater 
[99]. Ved langtidseksponering av genmodifiserte mus 
med økt følsomhet (apoE-/-) er det vist effekter av 
CAPs (PM2,5) ved lave konsentrasjoner (85 µg/m3) etter 
eksponering over kortere perioder i 6 måneder (Sun 
et al.  2005). Dette nivået er omregnet til en gjennom­
snittsverdi på 15,2 µg/m3 for hele 6 måneders  
perioden. Videre har langtidseksponering for CAPs 
i overvektige mus vist at PM2,5-fraksjonen kan øke 
resistensen mot insulin, noe som er en risikofaktor for 
utvikling av diabetes. Det er også vist i dyreforsøk at 
eksponering for byluft kan påvirke reproduksjonsevnen 
hos begge kjønn, samt påvirke fosterutviklingen [8].

7.5.4 Kontrollerte studier på mennesker
 
Eksperimentelle studier utført med frivillige  
personer under kontrollerte betingelser viser at 
svevestøv kan påvirke luftveier og hjerte-karsystemet. 
I slike kliniske studier benyttes eksponeringer  
fra noen minutter til noen timer. Spesielt er diesel­
eksospartikler (DEP) undersøkt, og effekter 
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på luftveiene er observert med en terskelverdi 
rundt 300 µg/m3. DEP er også vist å kunne stimu­
lere blodproppdannelse, og gi effekter som kan 
føre til redusert blodtilførsel til hjertet i samme 
konsentrasjonsområdet (300 -350 µg/m3). Videre 
synes DEP å kunne forsterke allergiske responser. 
Eksponering for røyk fra vedfyring i nivåer 240-
280 µg/m3 er vist å gi økte betennelsesreaksjoner 
og oksidativt stress i nedre deler av luftveiene. 
Metallrike partikler fra industriutslipp synes imid­
lertid mer potente enn partikler fra andre kilder. 
Oppkonsentrerte byluftpartikler (CAPs;  
150-300 μg/m3) er også vist ved kortvarig ekspo­
nering å gi betennelsesreaksjoner i luftveiene 
og effekter på hjerte-karsystemet. Foreliggende 
kliniske forsøk med svarte karbonpartikler som 
stammer fra dieseleksos eller vedfyring er ikke 
tilstrekkelige til å si om disse gir kvalitativt forskjel­
lige effekter fra PM2,5. Svarte karbonpartikler synes 
lite toksiske, men heller fungere som bærere av 
ulike kjemiske forbindelser i PM2,5-fraksjonen.  

 
Eksperimentelle studier utført med frivillige personer 
i kammer eller på annen måte viser at svevestøv kan 
påvirke luftveier, blodårer og hjerte. Slike kliniske 
studier benytter korte eksponeringer fra noen minutter 
til noen timer. Siden dosene som brukes er lave, er 
effektene som studeres ofte kun markører for reak­
sjoner i vev, som kan føre til sykdom. 

Eksospartikler 
Inhalasjon av dieseleksospartikler (DEP) er vist å 
gi effekter både i luftveis- og i hjerte-karsystemet 
hos mennesker [48, 92]. Dessuten er det registrert 
endringer i hjerneaktivitet hos friske forsøkspersoner 
etter eksponering for dieseleksos [100]. Ekspo­
nering for dieseleksos (108 µg/m3 PM10) i 2 timer 
ga betennelsesreaksjoner hos friske personer og 
sammentrekninger i luftveiene både hos både friske 
og astmatiske personer, uten at det ble påvist symp­
tomer [101]. Ved eksponering av friske personer i en 
veitunnel i Stockholm med gjennomsnittlige PM2,5- og 
PM10-konsentrasjoner på henholdsvis 64 og 76 µg/m3, 
ble det påvist økte betennelsesreaksjoner i luftveiene 
sammenlignet med personer som oppholdt seg i 
byluft utenfor tunnelen [102]. Kortidseksponering for 
PM i konsentrasjoner relevante for byluft er foreslått 
å føre til mildt oksidativt stress i luftveiene [8]. Andre 
studier på frivillige, friske forsøkspersoner tyder på at 
DEP ikke bare kan forsterke allergiske responser, men 
også kan påvirke immunresponser i retning av aller­
giske reaksjonsmønstre [103-105]. Hos pasienter med 
allergi mot husstøvmidd er det vist at eksponering 

for DEP før eksponering for middallergen, resulterte i 
kraftigere symptomer, forhøyede histaminverdier og 
ved mye lavere nivå av allergen, sammenlignet med 
eksponering for allergen alene [103]. DEP kan også 
binde pollenallergener og virke som transportører av 
allergener som bidrar til økt avsetting av allergener i 
lungene [106]. I en oppsummering av kammerstudier 
med eksponering for DEP alene ble det funnet beten­
nelsesreaksjoner i luftveiene ved forholdsvis høye 
konsentrasjoner med en terskeldose rundt 300 μg/m3. 
I disse studiene synes ikke astmatikere å være mere 
følsomme enn friske for betennelsesreaksjonene [107].

I tillegg til effekter på luftveissystemet har inhalasjon 
av DEP i kliniske studier også vist effekter på blod og 
blodkar. Flere svenske studier utført med personer 
i inhalasjonskammer, viser at DEP-eksponering kan 
fremkalle en rekke akutte effekter relaterte til hjerte-
karsykdom, inkludert hemming av faktorer som 
motvirker blodproppdannelse, og nedsatt utvidelse 
av blodårene som gir indikasjoner på redusert blod­
tilførsel til hjertet [108-112]. Dette ble observert hos 
friske frivillige ved DEP-konsentrasjoner i området 
300-350 μg/m3.

Eksponering for bensineksos i svært kort tid  
(6 minutter x 2) og under maksimal fysisk belastning 
(sykling) indikerer påvirkning av den fysiske aktivi­
teten. Forfatterne spekulerer i om dette kan skyldes 
nedsatt blodtilførsel til musklene [8].

Vedfyringspartikler 
Eksponering for røyk fra vedfyring ga i kliniske studier 
økte nivåer av markører for betennelsesreaksjoner og 
oksidativt stress i nedre deler av luftveiene i konsentra­
sjonsområdet 240-280 µg/m3 [113]. Analyser av blod 
og urin hos deltagerne indikerte sammenheng mellom 
eksponering for vedfyring og betennelsesreaksjoner, 
koagulering av blodet og oksidering av fettstoffer. I en 
dansk studie der frivillige personer ble eksponert for 
høye doser vedfyringsrøyk ble det funnet oppregule­
ring i DNA-reparasjonsmolekyler som kunne indikere 
oksidative DNA-skader [114].

Metallrike industripartikler 
Det er utført enkelte kliniske studier på mennesker 
der man har analysert korrelasjoner mellom sveve­
støvets innhold av forskjellige metaller og biologiske 
responser [86]. Det er funnet signifikante korrelasjoner 
mellom jern i svevestøvet og økte nivåer av betennel­
sesceller (nøytrofiler) i lungeskyllevæske, og mellom 
metallene kobber, sink og vanadium og økte nivåer av 
en koagulasjonsfaktor (fibrinogen) i blodet [89]. Videre 
er det også utført studier med svevestøv samlet inn 
både før, i løpet av og i en periode etter en 14-måne­
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ders streik ved en stålfabrikk i Utah Valley i USA, som 
gjorde det mulig å sammenligne effekter av svevestøv 
med et relativt lavt innhold av metaller med effekter av 
svevestøv med et høyt innhold av metaller. Det viste 
seg at lungemakrofager fra personer eksponerte for 
svevestøv med høyt metallinnhold hadde en nedsatt 
evne til å ta opp partikler sammenlignet med makro­
fager eksponert for svevestøv med lavt metallinnhold 
[115]. Det var flere betennelsesreaksjoner i lungene 
hos personer som var eksponert for vandig ekstrakt av 
svevestøv samlet inn mens fabrikkene var åpne enn 
hos dem som var eksponert for svevestøv samlet inn i 
samme område mens fabrikkene var stengt [116]. En 
annen klinisk studie er utført i Tyskland, der potensialet 
for betennelsesreaksjoner i lunge for svevestøv samlet 
inn i områder med og uten stålindustri ble sammen­
lignet [117]. Begge typer svevestøv førte til betennel­
sesreaksjoner, men svevestøvet fra industriområdet ga 
sterkere effekter. Disse studiene tyder på at innholdet 
av metaller kan spille en viktig rolle i toksisiteten til 
svevestøv. Imidlertid er det i disse studiene uklart i 
hvilken grad de observerte effektene også kan skyldes 
forskjeller i andre komponenter i svevestøvet. 

Svarte karbonpartikler  
Mens det i mange befolkningsstudier er foretatt 
sammenligninger av helseeffekter ved eksponering for 
svarte karbonpartikler versus PM2,5 (se avsnitt 7.5.5.5), 
er det begrenset hva som er gjort i eksperimentelle 
studier. I de fleste kontrollerte humane studier er 
dieseleksos den viktigste kilden for svarte karbonpar­
tikler, selv om også en del studier fokuserer på byluft 
(PM2,5) og vedforbrenningspartikler som kilder for slike 
partikler. En svakhet ved de fleste studiene har vært en 
mangelfull karakterisering av partiklene (innhold av 
BC, BS eller EC). Konsentrasjoner fra 100 til 350 μg/m3 
er benyttet [10]. I en studie av Mills og medarbeidere 
ble effekten av dieseleksos på hjerte-karsystemet borte 
ved bruk av partikkelfiltre [118]. Eksponering av friske, 
frivillige personer i 2 timer for ultrafine karbonpartikler 
i en miljømessig relevant konsentrasjon (10 μg/m3) 
viste endringer av overflatemarkører på blodceller, 
noe som kan representere et veldig tidlig stadium av 
en betennelsesreaksjon [119]. Videre indikerte studier 
at ultrafine karbonpartikler (UF EC 50 μg/m3 i 2 timer) 
kan påvirke blodgjennomstrømmingen (hemmet 
karutvidelse) hos friske individer [120]. Det ble ikke sett 
noen effekt på hjerterytmevariabiliteten [8].

Samlet konkluderte WHO [10] med at det til nå ikke 
er tilstrekkelig eksperimentelle holdepunkter for å 
avgjøre om PM2,5 og svart karbon (BC) gir kvalitativt 
forskjellige effekter. De studiene som er gjort tyder 
imidlertid ikke på at EC (eller BC) er den toksiske 
komponenten i PM2,5, men at disse heller fungerer som 

en universell bærer av ulike kjemiske forbindelser med 
varierende toksisitet. EC/BC synes imidlertid å kunne 
opptre som en god markør for de skadelige kompo­
nentene i PM2,5.

Byluftpartikler 
Konsentrerte utendørspartikler (CAPs, hovedsakelig 
PM2,5) er studert ved eksponering i kammer. Det ble 
funnet akutte betennelsesreaksjoner i luftveiene, 
men det var ingen symptomer på endringer i lunge­
funksjonen [8, 121]. Endringer i lungefunksjon ble 
heller ikke påvist hos friske personer eksponert for 
lave konsentrasjoner (~10 μg/m3) av trafikkpartikler 
i København. Denne eksponeringen ga imidlertid 
oksidativt stress og DNA-skader i hjerte-karsystemet, 
og partikler med størrelse på 57 nm ble ved hjelp av 
statistiske modeller funnet å gi størst effekt [122]. I 
studier med friske frivillige ble det observert sammen­
trekning av blodårer, forandringer i blodet som kan 
føre til økt levringstendens, samt variabilitet i hjerte­
rytme med CAPs (150-300 μg/m3, PM2,5) i 2 timer [8, 
92]. Eksponering for grovfraksjonen av CAPs (PM10-2,5) 
i 2 timer ga milde hjerte-kar-/lungesymptomer ved ca 
90 μg/m3 (25-160 μg/m3) 20 timer etter eksponeringen. 
Dette er i samme størrelsesorden som tidligere obser­
vert for ”fine CAPs” [123].

7.5.5 Befolkningsstudier 
 
Mer enn to tusen artikler, med befolkningsunder­
søkelser fra hele verden, viser at det er en konsis­
tent assosiasjon mellom nivåer av svevestøv (PM) i 
uteluft, og sykdom og dødelighet i befolkningen. 
Klarest sammenheng finner man mellom øknin­
ger i nivåer av PM10 og PM2,5 og økninger i antall 
dødsfall og sykehusinnleggelser for luftveis- og 
hjerte-karsykdommer. Både konsentrasjonsnivåer 
i uteluften og varigheten av eksponeringen er 
viktige faktorer som påvirker helseeffektene av 
PM. Korttids- og langtidseksponering for PM viser 
sammenhenger med dødelighet og sykelighet. 
Sammenhengen mellom PM og helseeffekter 
ansees som vel etablert i befolkningsstudier, og 
disse viser lineær doserespons ned mot svært lave 
konsentrasjonsområder av PM. 

Ved korttidseksponering er økningen i den relative 
risiko for total dødelighet, hjerte-kar- og respira­
torisk dødelighet på henholdsvis 0,6, 0,9 og 1,3 % 
ved økning på 10 µg/m3 PM10. For PM2,5 synes den 
relative risikoen ved korttidseksponering høyere, 
med 0,3-1,2 %, 0,3-1,0 % og 1,0-2,2 % i henholdsvis 
total-, hjerte-kar- og respiratorisk dødelighet. For 
langvarig eksponering er risikoen høyere enn for 
kortvarig, og det er nesten utelukkende fokusert 
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på effekten av PM2,5. Langvarig eksponering har vist 
en økt risiko på mellom 4 og 20 % for total dødelig­
het ved økning av PM2,5 på 10 µg/m3.  Ved kortvarig 
eksponering er PM10 og PM2,5 vist å gi økt antall 
innleggelser på sykehus for luftveis- og hjerte-
karsykdommer. Hos astmatikere er både PM10- og 
PM2,5-eksponering vist å være forbundet med økt 
hyppighet av luftveissymptomer, økt bruk av me­
disiner og endringer i lungefunksjon. Hos barn er 
økningen i relativ risiko for sykehusinnleggelser for 
astma på 1,7 % ved økning av PM10 på 10 µg/m3. 
For innleggelser pga. hjerte-karsykdommer er det 
en økning i relativ risiko på 0,6-1,9 % for PM10, og 
0,8-3,9 % for PM2,5. Studiene er utført i områder med 
konsentrasjoner ned mot henholdsvis 20 µg/m3 for 
PM10 og 6-8 µg/m3 for PM2,5, men i de fleste studiene 
ligger nivåene langt høyere enn dette. Langvarig 
eksponering for PM10 og PM2,5 viser sammenheng 
med økt forekomst av respiratoriske symptomer 
(kronisk hoste, bronkitt, astma), så vel som redusert 
lungefunksjon. Befolkningsstudier har også vist 
sammenheng mellom langvarig PM10 og PM2,5-eks­
ponering og effekter på hjerte-karsykdom (koronar 
hjertesykdom, hjertesvikt). Disse sammenhenger er 
observert ved årsgjennomsnitt 18-68 µg/m3 for PM10 
og fra 5-10 µg/m3 for PM2,5.  Flere studier kan tyde 
på at PM10 og PM2,5 kan påvirke svangerskapsutfall 
som for tidlige fødsler og lav fødselsvekt. Dette er 
imidlertid ikke tilstrekkelig dokumentert.

I tillegg til PM10 og PM2,5, er PM10-2,5 (eller grovfrak­
sjonen), PM0,1 (ultrafine partikler) og svarte kar­
bonpartikler også brukt som partikkelparametere 
i befolkningsstudier. Det er imidlertid langt færre 
studier hvor disse parameterne er brukt. For grov­
fraksjonen finnes det studier som viser sammen­
heng med dødelighet og sykelighet etter kortvarig 
eksponering. For PM0,1 (ultrafine partikler) og 
dødelighet er datagrunnlaget alt for tynt til å si noe 
om en årsakssammenheng. Enkelte studier viser en 
sammenheng mellom PM0,1-nivåer og innleggelser 
på sykehus for respiratoriske sykdommer, mens 
effekter på hjerte-karsystemet er lite dokumentert. 
Når det gjelder langtidseksponering for grov- og 
ultrafin fraksjon er det altfor få studier til å kunne 
trekke noen konklusjon om helseeffekter. Det er vist 
en sammenheng mellom korttidseksponering for 
svarte karbonpartikler og dødelighet, og sykehus­
innleggelser både for astma og hjerte-karsykdom­
mer. For langtidseksponering er det også observert 
en sammenheng med dødelighet og respiratoriske 
helseutfall, samt lungefunksjonsutvikling. Risikoes­
timatene for svarte karbonpartikler på dødelighet 
og sykelighet er høyere enn for PM2,5 og PM10 både 
ved kortvarig og langvarig eksponering.

7.5.5.1 PM10 
Sammenhenger mellom eksponering for PM10 og 
helse har vært undersøkt i en rekke befolknings­
studier. Flere studier av dødelighet samt sykehus­
innleggelser består av multisenterstudier eller meta- 
analyser. De er derfor godt egnet til sammenlign­
ende studier av store befolkningsgrupper, fokusert 
på flere partikkelparametere (og andre luft­
forurensningskomponenter), geografiske områder, 
alder, kjønn, sosioøkonomiske forhold, mottagelige 
grupper, og ”lagtider” (tid melom eksponering og 
måling av effekt). 

PM10 og korttidseksponering

 
WHO konkluderte i 2005 med at europeiske 
studier viste en sammenheng mellom kortvarige 
endringer i eksponering for svevestøv og dødelig­
het. For en 10 µg/m3 økning i PM10 ble det funnet 
en samlet økning i relativ risiko for alle døds­
årsaker på 0,6 %, og en økning i risiko for dødsfall 
ved hjerte-karsykdom og luftveissykdom på 
henholdsvis 0,9 % og 1,3 %. Andre store analyser 
har vist 0,1-0,8 % økning i total dødelighet ved en 
økning på 10 µg/m3 PM10. Samlet sett kan studier 
tyde på at risikoen for økt dødelighet ved kortvarig 
PM10-eksponering er høyere for barn under ett år 
enn eldre barn eller voksne.

Befolkningsstudier har også vist at kortvarig 
eksponering av astmatikere (og spesielt barn) 
for PM10 synes assosiert med økt hyppighet av 
symptomer (som hoste og pustevansker), økt 
bruk av medisiner og endringer i lungefunksjon. 
Foreliggende studier tyder på at PM10 forsterker 
responser på allergifremmende stoffer. Ekspo­
nering for PM10 er også assosiert med legevakt­
besøk/ sykehusinnleggelser for respiratoriske 
sykdommer, som astma, KOLS og respiratoriske 
infeksjoner. Hos barn er det vist en økning i relativ 
risiko for sykehusinnleggelser for astma på 1,7 % 
ved kortvarig økning på 10 µg/m3 PM10. Multi­
senterstudier har vist en økning i risiko for innleg­
gelser for hjerte-karsykdommer i størrelsesorden 
0,6-1,9 % ved en kortvarig økt PM10-eksponering.  
Gjennomsnittskonsentrasjonene (døgnverdier) i 
studiene lå mellom 17 og 48 µg/m3 PM10, men de 
fleste studiene var i området 25- 30 µg/m3. Mye 
av variasjonen i respons både på dødelighet og 
sykelighet kan skyldes ulike faktorer som sted og 
årstid, alder (barn og eldre), hvilken dag(er) som 
måles på i forhold til eksponering, og forekomsten 
av lunge- eller hjerte-karsykdom i den studerte 
befolkningen.
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Dødelighet  
I en omfattende gjennomgang av studier fra 33 byer 
og regioner i Europa, (APHEA1, 2; ”Air Pollution on 
Health: European Approach”) konkluderte WHO2005 
[4] med at det er en sammenheng mellom kortvarige 
endringer i eksponering for svevestøv og dødelighet. 
For en 10 µg/m3 økning i PM10 ble det funnet en samlet 
økning i relativ risiko for alle dødsårsaker på 0,6 %, og 
en økning i risiko for dødsfall ved hjerte-karsykdom 
og luftveissykdom på henholdsvis 0,9 % og 1,3 %. 
Tilsvarende store studier er også utført i USA, slik som 
NMMAPS (”The National Morbidity Mortality Air Pollu­
tion Study”). Denne studien, som baserte seg på 90 av 
de største amerikanske byene, viste en økning i risiko 
på 0,21 % for total dødelighet ved 10 µg/m3 økning i 
PM10. USEPA 2009[8] som inkluderer enda flere studier, 
rapporterer om risikoøkninger fra 0,12 til 0,84 %. Den 
tilsynelatende lavere dødeligheten i USA kan skyldes 
ulikheter i metodologi og analysemåte, og også ulik­
heter i eksponeringen i USA versus Europa. Variasjonen 
i risikoestimater kan også skyldes årstid som kan gi ulik 
partikkelsammensetning. Risikoestimatene er konsis­
tent høyere for respiratorisk og hjerte-kardødelighet 
enn total dødelighet, i overensstemmelse med at indi­
vider med underliggende lunge- og hjerte-karsykdom 
er mest mottakelige for PM10-eksponering. Alder er en 
viktig faktor, ved at eldre over 75 år viste høyere risiko­
estimater enn personer under 75 år (0,47 versus 0,12 % i 
USA). Hvilken dag(er) før helseeffekten inntrer som kan 
settes i sammenheng med denne effekten, hadde også 
betydning for risikoestimatet. Dødeligheten 1-2 dager 
etter eksponering viste de høyeste risikoestimatene, 
men dette varierte med dødsårsaken. Risikoestimatene 
ble ikke/lite påvirket av kjønn eller rase.  Inkludering 
av andre luftforurensningskomponenter i analyse­
modellene påvirket heller ikke risikoestimatene for 
PM10 så mye. Andre meta-analyser utenom Europa og 
USA viste sammenlignbare risikoestimater for PM10 og 
daglig dødelighet [4]. I en meta-analyse av studier i 
Asia, både tidsserie- og «case-crossover»- studier, ble 
det funnet en økt dødelighet på nivå med de ameri­
kanske studiene [124]. I en studie av personer som 
hadde overlevd sin første hjerteinfarkt var økningen 
i dødelighet betydelig høyere enn for befolkningen 
ellers, ca 5 % per 10 µg/m3 økning i PM10. Dette resul­
tatet understreker hvor mye mer utsatt mottagelige 
personer er for effekter av luftforurensningen. Denne 
studien inkluderte også svenske individer som var 
eksponert for omtrent tilsvarende lave nivåer som dem 
man finner i Norge [125]. KOLS- pasienter har også 
en betydelig økt risiko for dødsfall etter eksponering 
for PM10 (ca 5 ganger) sammenlignet med en gruppe 
som ikke har denne sykdommen. For PM2,5 og NO2 er 
sammenhengen enda sterkere [126].

Dødelighet hos spedbarn: Mange studier har påvist 
assosiasjoner mellom eksponering for PM og økt 
dødelighet hos spedbarn, og spesielt i perioden fram 
til ett års alder. Det har vært fokusert mest på langtids 
eksponering fra uker og opp til ett år, men også kort­
varig eksponering (0-2 dager) for PM10 kan føre til økt 
dødelighet både i den tidlige perioden fram til  
1 måned etter fødsel (neonatal fase) og også i den 
påfølgende fasen opp til ett-års alder (postneonatal 
fase). I den tidlige, neonatale fasen er det foretatt  
få studier, men i en større studie er det rapportert  
1,7 % økning i risiko for total dødelighet ved 10 µg/m3 
økning i PM10. I den senere, postneonatale fasen er det 
foretatt flere studier, med risikoøkninger på  
0,6-3,1 % [8]. I en meta-analyse av Lasacana et al [127] 
angis en risikoøkning på 3,3 % for total dødelighet i den 
postneonatale fasen ved kortvarig PM10-eksponering. I 
denne fasen er det enda høyere relativ risiko for å dø av 
effekter på luftveissystemet, med risikoøkninger fra  
16 til 57 % [8]. Samlet sett kan studiene tyde på at risikoen 
for økt dødelighet ved kortvarig PM10-eksponering er 
høyere for barn under ett år enn senere i livet.

Luftveissykdommer 
Effekten av PM10 og andre størrelsesfraksjoner av partikler 
er blitt undersøkt i befolkningsstudier, med mange 
endepunkter relatert til luftveissykdommer både hos 
barn og voksne (inkludert eldre). Det har vært fokusert 
spesielt på følsomme grupper som astmatiske barn og 
voksne med astma, KOLS eller annen lungesykdom. 
I disse studiene har en studert alt fra luftveissymp­
tomer (som hoste, pustevansker), økt medisinering, 
lungefunksjon, betennelsesreaksjoner, forsterkning av 
allergiske reaksjoner, mottagelighet for infeksjoner, og 
sist men ikke minst besøk på legekontor, legevakt og 
sykehusinnleggelser for luftveissykdommer. Mange av 
studiene har forskjellige metodeopplegg, enten det 
gjelder studiedesign, endepunkter og målemetoder, 
samt tid mellom eksponering og måling av effekter.

Eksponering av astmatikere for kortvarig økte PM10 
nivåer synes assosiert med økt hyppighet av symptomer 
og økt bruk av medisiner, selv om effektene i mindre 
grad er signifikante enn for PM2,5 [8]. Slike assosiasjoner 
er spesielt påvist hos astmatiske barn. Hos voksne 
astmatikere er sammenhengene mindre konsistente, 
og hos friske personer er det ikke påvist noen sammen­
heng. Det foreligger relativt få befolkningsstudier om 
hvorvidt eksponering for svevestøv kan forsterke aller­
gisk sykdom. De foreliggende studiene tyder imidlertid 
på at PM10 (og PM2,5) kan forsterke responser på allergi­
fremkallende stoffer [8]. USEPA2009 har også konkludert 
med at PM10 er assosiert med endringer i lungefunksjon, 
men at det er vanskelig å adskille disse effektene fra 
andre luftforurensningskomponenter. 



Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet								                           129

Økt eksponering for PM10 er forbundet med lege­
vaktbesøk/sykehusinnleggelser for respiratoriske 
sykdommer, som astma, KOLS og respiratoriske infek­
sjoner [4, 8]. I 2006 publiserte Romeo og medarbeidere 
en meta-analyse av befolkningsstudier (tidsserier, 
panelstudier) på sammenhengen mellom kortvarig 
PM10-eksponering og astmatiske responser hos barn. 
De fant en økning i relativ risiko for sykehusinnleg­
gelser (1,7 %), episoder med piping i brystet (6,3 %) 
og hoste (2,6 %), økt bruk av astmamedisiner (3,3 %) 
ved en økning på 10 µg/m3 PM10. Lungefunksjonen ble 
også redusert [128]. Senere ble en tilsvarende meta-
analyse publisert, med et utvidet datagrunnlag og 
bare astmatiske barn. Denne viste en økning i relativ 
risiko for astmatiske symptomer (piping, 2,8 %) og 
hoste (1,2 %) ved en økning på 10 µg/m3 PM10. Lunge­
funksjonen ble også redusert [129]. En meta-analyse av 
tidsseriestudier fra Canada tydet på mest konsistente 
sammenhenger mellom luftforurensninger og akutt 
sykehusbesøk for respiratoriske- og hjerte-kar effekter 
hos voksne. PM10 så ut til å ha en sterk sammenheng 
med sykehusbesøk for astma i sommerhalvåret [130]. 
Det foreligger få befolkningsstudier av helseeffekter 
ved svevestøvseksponering i Norge. Det er gjennom­
ført to tidsrekkestudier i Drammen for periodene 1995-
1997 og 1995-2000. I begge studiene fant man en økt 
risiko for sykehusinnleggelser for luftveissykdommer 
som følge av økte konsentrasjoner av PM10 og andre 
luftforurensningskomponenter [131, 132].  

Effekter på hjerte-karsystemet  
I befolkningsstudier er sammenhengen mellom 
eksponering for PM10 og sykehusinnleggelser studert 
for hjerte-karlidelser av alle årsaker, så vel som en 
lang rekke spesifikke undergrupper av hjerte-karsyk­
dommer, inkludert akutt hjerteinfarkt, hjertesvikt, 
rytmeforstyrrelser og hjerneslag. 

Innleggelser for hjerte-karsykdom. Basert på den store 
omfattende amerikanske ”NMMAPS-studien” og andre 
studier har USEPA oppsummert at den samlete økning 
i risiko for innleggelser for hjerte-karsykdommer lå i 
størrelsesorden 0,6-1,7 % ved en kortvarig økning på 
10 µg/m3 PM10, og spesielt blant de eldre. Senere store 
studier, har også vist risikoøkninger i samme størrelses­
orden, med 0,7 % i den europeiske ”APHEA2-studien”, 
og 0,9 %, 1,9 % og 0,9 % i andre store studier fra 
Europa og USA ved en kortvarig økning på 10 µg/m3 
PM10. Flere av disse studiene inkluderer bare eldre over 
65 år, og angir ”lagtider” i forhold til tid for eksponering 
på 1-2 dager. I studiene har gjennomsnittskonsentra­
sjonene ligget fra 17-48 µg/m3 PM10, med en hoved­
vekt av nivåer rundt 25-30 µg/m3 PM10 [8].

Tilsvarende har en undersøkt risikoestimatene for PM10 
og ulike typer hjerte-karsykdommer. For innleggelser 
for hjertesykdommer (hjerte-karsykdommer minus 
sirkulasjonssykdommer) er tallmaterialet begrenset, 
men det er rapportert risikoøkninger på 1,5 % og 
2,1 % ved en økning på 10 µg/m3 PM10. Muligens er 
risikoestimater for hjertesykdommer noe større enn 
for hjerte-karsykdommer. En viktig undergruppe av 
hjertesykdom er de som skyldes manglende oksygen­
tilførsel til hjertet (også kalt koronar hjertesykdom, 
og som bl.a. inkluderer akutt hjerteinfarkt og angina 
pectoris). Store studier har vist risikoestimater på 0,8 % 
(APHEA2-studien), og 2,4 % (8-byer, Frankrike), 2,3 % 
(SOPHIA-studien, ikke-signifikant), 0,8 % (Sydney, 
Australia) ved en økning på 10 µg/m3 PM10 [8]. Samlet 
sett understøtter de nyere studiene tidligere studier 
som tyder på en sammenheng mellom kortvarig 
PM10-eksponering og sykehusinnleggelser/lege­
vaktbesøk for denne sykdomsgruppen. Tilsvarende 
oppsummerer USEPA [8] at det er en sammenheng 
mellom kortvarig eksponering for PM10 og sykehusinn­
leggelser/legevaktbesøk for hjertesvikt, med risiko­
økninger fra 0,7 % til 4,6 % ved en økning på 10 µg/m3 
PM10. I 2012 er det foretatt en stor meta-analyse (basert 
på 117 studier) av sammenhengen mellom kortvarig 
eksponering for ulike luftforurensningskomponenter 
og effekter på hjerteinfarkt. Samlet sett var økningen i 
risiko for hjerteinfarkt på 0,6 % ved en økning av PM10 
på 10 µg/m3 [133]. 

Det er også blitt undersøkt om PM10 og andre PM-frak­
sjoner er forbundet med innleggelser for sykdommer 
som gir redusert blodforsyning til hjernen, (hjerneslag), 
men en rekke tidsseriestudier har vist inkonsistente 
resultater. Selv om enkelte studier finner positive, men 
ikke-signifikante økninger i relativ risiko, rapporterer 
flere studier ingen eller negative assosiasjoner med 
eksponering for PM10 [8].

Spesifikke hjerte-kareffekter. I tillegg til studiene av 
sykehusinnleggelser og PM10-eksponering, har også 
andre effekter i hjerte-karsystemet som forstyrrelser av 
hjerterytme (endret variabilitet, arytmier) manglende 
oksygentilførsel til hjertet, endringer i blodkar­
systemet, økt systemisk betennelse, og endringer i 
blodplater og koagulasjonsfaktorer vært studert for 
å belyse sammenheng med kortvarig eksponering 
for PM10 (og andre PM-fraksjoner). For flere av disse 
endepunktene er det ikke foretatt like store sammen­
lignende analyser som for sykehusinnleggelser/lege­
vaktbesøk, og det er derfor oftere vanskeligere å trekke 
konklusjoner. Redusert hjerterytmevariabilitet (HRV) er 
vist å være forbundet med økt sykelighet/dødelighet. 
Mange befolkningsstudier har vist at PM10-eksponering 
er assosiert med redusert HRV [8]. PM10-eksponering 
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synes imidlertid ikke å være assosiert med forekomsten 
av hjerterytmeforstyrrelser registrert på ulike måter 
[8]. Effekten av PM på oksygentilførselen til hjertet 
er også blitt studert, men ingen positive studier er 
rapportert for PM10. Dette skyldes muligens at fokuset 
har vært på effekter av PM2,5. Effekt av PM10 på redusert 
utvidelse av perifere blodkar (vasodilatasjon) er blitt 
studert bare i begrenset grad i befolkningsstudier. 
Det er derfor ikke mulig å si om dette er av betydning 
[8]. Det er også blitt studert hvordan PM-eksponering 
er assosiert med endringer i blodtrykket (diastolisk/
systolisk) i befolkningsstudier. Selv om to enkeltstudier 
tyder på en assosiasjon mellom PM10 eksponering og 
økning i blodtrykk, er datagrunnlaget for tynt til å angi 
en sammenheng.

I flere befolkningsstudier er det studert om kortva­
rige endringer i PM-eksponering er assosiert med 
endringer i markører for betennelsesreaksjoner. I en 
stor multisenterstudie ble det undersøkt hvordan PM10, 
PM2,5 og partikkelantall og ulike gasser var assosiert 
med et stressprotein fra hjerte (CRP; cardiac reactive 
protein). Ingen av partikkelkomponentene og heller 
ikke PM10 var assosiert med endringer i CRP [134]. 
Dette støttes av to andre studier, mens to studier var 
positive.  Samlet sett tilsier de foreliggende studiene 
ingen konsistent sammenheng mellom PM10 (eller 
andre PM-komponenter) og CRP [8]. For andre beten­
nelsesmarkører (som IL-6) er det for få studier til å 
trekke noen slutninger, selv om det i en større studie 
rapporteres at PM10 (og PM2,5) er assosiert med plasma­
nivåer av denne markøren [135].

Det er også blitt undersøkt hvordan PM (inkludert 
PM10) er forbundet med endringer i koagulasjons­
faktorer i blodet (som von Willebrandts faktor og 
fibrinogen). I et begrenset antall studier er det vist en 
sammenheng mellom kortvarig PM10-eksponering og 
nivåer av von Willebrandts faktor i plasma både hos 
friske personer og diabetikere [8]. Sammenhengen 
mellom fibrinogen og PM10 er derimot ikke konsistent, 
med både positive og negative studier. Flere andre 
markører er også blitt studert, men i for få studier [8].

Effekter på sentralnervesystemet 
Det har i det senere tid vært fokusert på om svevestøv 
(PM) kan gi nevrologiske endringer. I USEPA2009 [8] 
rapporteres det imidlertid bare om én befolknings­
studie som ser på sammenhengen mellom PM (PM10) 
og effekter på sentralnervesystemet.  I denne studien 
av Chen og Schwartz [136] var det en tilsynelatende 
sammenheng mellom resultatet av nevrologiske tester 
og kortvarige endringer i PM10-nivåer etter justering 
for alder og kjønn. Etter justering for rase/etnisitet og 
sosioøkonomisk status forsvant imidlertid effekten.

PM10 og langtidseksponering
 
Sammenhengen mellom langvarig ekspone­
ring (over år) for PM10 og effekter på dødelighet, 
sykelighet pga. luftveis- og hjerte-karsykdommer 
og på svangerskapsutfall er blitt undersøkt i et be­
grenset antall befolkningsstudier.  For dødelighet 
foreligger det studier av spedbarn som tyder på en 
sammenheng med eksponering for PM10.
 Langvarig eksponering for økte PM10 nivåer har 
sammenheng med økt forekomst av respiratoriske 
symptomer (kronisk hoste, bronkitt, astma), så 
vel som redusert lungefunksjon. Slike sammen-
henger er vist ved årsgjennomsnitt fra 18 til  
68 µg/m3 PM10. Reduksjon av PM10-nivåer synes å 
føre til reduksjon i både respiratoriske symptomer 
og sykdommer hos barn. Langvarig eksponering 
for PM10 gir redusert lungefunksjonsutvikling hos 
barn, og denne effekten synes å vare i alle fall fram 
til 18-årsalderen. Flytting til områder med lavere 
PM10 kan forbedre lungefunksjonen. Befolknings­
studier har også vist sammenheng mellom lang­
varig PM10-eksponering og hjertesykdom. Det 
synes å forekomme ved konsentrasjoner på  
20-30 µg/m3 PM10.   
Effekter av PM10 på hjerneslag er mindre studert.  
Mange studier kan tyde på at PM10 påvirker 
svangerskapsutfall, som for tidlig fødsler og lav 
fødselsvekt. Dette er imidlertid ikke tilstrekkelig 
dokumentert. 

Det er i de senere år gjort en del befolkningsstudier som 
belyser sammenhengen mellom langvarige ekspo­
nering for PM10 og effekter på dødelighet, forekomst av 
luftveis- og hjerte-karsykdommer og kreft, samt effekter 
på reproduksjon, og på sentralnervesystemet.

Dødelighet 
Effekter av langtidseksponering (over år) av sveve­
støv er blitt studert i prospektive kohortstudier. I 
amerikanske studier (”Six Cities Study”, ”American 
Cancer Study, ACS”, ”AHSMOG Study”) og en utvidet 
oppfølgingsstudie av ACS-studien, samt en studie fra 
Nederland ble det rapportert [4, 8, 137-141] om en 
sammenheng mellom eksponering for PM2,5 og døde­
lighet. Det ble imidlertid ikke funnet noen sammen­
heng med eksponering for PM10. Noe av problemet 
kan ha vært dårligere eksponeringskarakterisering for 
PM10 enn for PM2,5. Dette har ført til at det ved senere 
studier og re-analyser hovedsakelig har vært foku­
sert på sammenhengen mellom PM2,5 og dødelighet, 
og ikke inkludert analyser av PM10. I en re-analyse av 
ASHMOG-studien beskrives imidlertid en økt risiko på 
22 % for koronar hjerte-kardødelighet hos kvinner ved 
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en økning i PM10 på 10 µg/m3. I en tysk kohort med 
individer som har kronisk obstruktiv lungesykdom 
(KOLS) beskrives en økning i relativ risiko for hjerte-kar- 
dødelighet på 52 % ved en økning på 10 µg/m3 PM10 
[8]. Totalt sett har studiene med PM10 på dødelighet 
begrenset verdi sammenlignet med PM2,5.

Også for dødelighet av lungekreft er det nesten 
utelukkende fokusert på langvarig eksponering for 
PM2,5.  I ”Six Cities Study”og ”ASHMOG-studien ble det 
imidlertid funnet at langvarig eksponering for PM10 
var forbundet med økt dødelighet for kreftutvikling, 
men effektene var ikke signifikante. Norske studier har 
rapportert assosiasjoner mellom langvarig PM10-ekspo­
nering og dødelighet for lungekreft hos kvinner, men 
med lavere risikoestimater, enn for PM2,5 [142]. I denne 
studien var det usikkerhet om sammenhengene kunne 
skyldes sosioøkonomiske forhold.

Økt dødelighet hos spedbarn. Det er vist i befolknings­
studier at langvarig eksponering for PM10 er forbundet 
med økt dødelighet hos spedbarn, både i den tidlige 
fasen fram til én måned (neonatal fase), og i den senere 
fasen fram til ett år (postneonatal fase). Eksponerings­
perioden varierer i disse studiene. I enkelte studier 
innbefatter dette perioden fra fødsel til død, mens i 
andre studier er det en definert eksponeringsperiode 
(uker, måneder, og opptil ett år) [8]. I den tidlige fasen 
foreligger bare svært få studier.  I en stor amerikansk 
studie av eksponering i den neonatale fasen, hvor det 
er justert for mange mulige forstyrrende faktorer som 
fødselsvekt, kjønn, geografisk område, etnisitet, alder 
og ikke minst røykevaner, synes dødeligheten å øke 
med 13 % ved en økning av PM10 på 10 µg/m3 [8, 143]. 
Et par studier viste imidlertid ingen assosiasjon. I en 
meta-analyse av studier i den senere, postneonatale 
fasen er det ved langvarig eksponering vist en risiko for 
økt dødelighet på 4,8 % for total dødelighet og  
21,6 % for respiratorisk dødelighet ved en økning på 
10 µg/m3 PM10 [127]. USEPA2009 [8] konkluderer med 
at det finnes sterkest sammenhenger i den sene post-
neonatale fasen og spesielt for respiratorisk døde­
lighet, selv om dette ikke var konsistent i alle studier.

Luftveissykdommer 
Sammenhengen mellom langvarig eksponering 
for PM10 (og andre PM-fraksjoner) og respiratoriske 
symptomer, lungefunksjon samt sykdomsutvikling, er 
blitt studert i befolkningsstudier. I disse studiene er det 
fokusert på barn.

Respiratoriske symptomer. Enkelte tidlige studier 
viste sammenheng mellom langvarig eksponering 
for PM10 og symptomer på bronkitt [144]. I flere av 
disse studiene var det usikkerhet om i hvilken grad 

analysene ble forstyrret av andre luftforurensnings­
komponenter. En reduksjon av PM10-nivåene i flere 
områder i Sveits synes å ha ført til en reduksjon i både 
respiratoriske symptomer og sykdommer hos barn. I 
perioden fra 1993 (maks verdi 46 µg/m3) til 2000 ble 
PM10-nivåene gjennomsnittlig redusert med  
10 µg/m3. Dette var assosiert med en redusert fore­
komst av kronisk hoste, bronkitt og forkjølelse (20-35 % 
reduksjon). Reduksjonen i effekt synes proporsjonal 
med reduksjon i PM10 [8, 145]. I en svensk studie av 
førskolebarn (0-4 år) ble det funnet en økning i risiko 
for piping i brystet (wheezing) på 28 % ved en økning 
på 10 µg/m3 PM10 [146]. Færre studier er gjort med 
voksne, men en studie fra Sveits viste at reduksjon i 
PM10-eksponeringen hos voksne var forbundet med 
reduksjon i ulike respiratoriske symptomer [147].

Lungefunksjon. Flere kohortstudier synes å vise 
sammenhenger mellom langvarig eksponering for 
PM10 og endringer i lungefunksjonsutvikling. En stor 
kohortstudie fra California (CHS) har vist sammenheng 
mellom PM10, foruten andre luftforurensningskom­
ponenter, og redusert lungefunksjonsutvikling hos 
barn [148]. I en oppfølgingsstudie fant Gauderman og 
medarbeidere en vedvarende senkning i lungefunk­
sjonsutviklingen, som var av klinisk betydning, selv 
ved 18-årsalderen. Interessant nok synes det å være en 
lineær sammenheng mellom PM10-konsentrasjoner  
og lungefunksjon helt ned mot 18 og opp til  
68 µg/m3. Det var imidlertid en tilsvarende korrela­
sjon med andre luftforurensningskomponenter som 
PM2,5, svarte karbonpartikler (BC) og NO2, men lite 
eller ingen sammenheng med ozon [149]. USEPA2009 
[8] rapporterer om flere lignende studier som under­
støtter sammenhengen mellom PM10-eksponering og 
lungefunksjonsutvikling hos barn. En sentral studie av 
Avol og medarbeidere [150] viste at barn som flyttet 
til et område med høye PM10-konsentrasjoner hadde 
en redusert vekst i lungefunksjon sammenlignet med 
barn som flyttet til områder med lave nivåer av PM10. 
Studier av Kunzli tyder på at PM10 ikke bare forsterker 
allerede eksisterende astma, men også bidrar til selve 
utviklingen av sykdommen [151]. Sammenhengen 
mellom eksponering for luftforurensning og fore­
komst av astma ansees fremdeles som uavklart. Langt 
færre studier har fokusert på mulige sammenhenger 
mellom eksponering for PM og allergi. Enkelte av 
disse studiene har funnet at eksponering med PM10 er 
assosiert med ulike allergiske reaksjoner i øvre luftveier 
(som høysnue), mens i andre studier er det ikke funnet 
effekt [8].

Befolkningsstudier kan tyde på at langvarig partik­
keleksponering er forbundet med økt forekomst av 
luftveisinfeksjoner. Dette synes mindre undersøkt for 
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PM10 enn PM2,5, men i en stor studie er det vist at reduk­
sjon i PM10-nivåer ga redusert forekomst av forkjølelse 
og betennelse i luftveiene [145].

Totalt sett er holdepunktene for årsakssammenhenger 
mellom PM10 og effekter på respiratoriske symptomer, 
lungefunksjonsutvikling og respiratorisk sykdom 
blitt styrket. Dette inkluderer studier med individuell 
eksponering via ulike metoder, ulike forsøksdesign, 
data fra ulike forskningsgrupper og ulike land. Det har 
vært fokusert mest på barn, men det er også rappor­
tert sammenhenger med PM10 i enkelte studier med 
voksne [8].

Hjerte-karsykdommer 
Befolkningsstudier har blitt brukt til å studere mulige 
sammenhenger mellom langvarig eksponering for 
PM10 (og andre PM-fraksjoner) og forekomsten av 
hjerte-karsykdom og relaterte effekter.

Hjerte-karsykdom. Forskjellige studier har delvis 
fokusert på hjerte-karsykdommer samlet eller på ulike 
typer som koronar hjertesykdom, inkludert hjerteinfarkt 
og angina pectoris, hjertesvikt og karsykdommer som 
leder til hjerneslag. I en studie fra USA ble det funnet 
10 % økning i risikoen for koronar hjertesykdom ved 
en økning på 10 µg/m3 PM10 (årlig gjennomsnitt) [152]. 
To svenske studier av Rosenlund og medarbeidere 
viste inkonsistente resultater, men den siste studien 
rapporterte om 4 % økning i risikoen for hjerteinfarkt 
ved økning av PM10 på 5 µg/m3 [153, 154]. I en større 
studie fra USA var en økning på 10 µg/m3 PM10 (årlig 
gjennomsnitt) assosiert med en økning på 17 % og 
11 % for henholdsvis hjerteinfarkt og påfølgende 
hjertesvikt [155]. De årlige gjennomsnittsnivåene for 
PM10 i begge de amerikanske studiene og også i en 
positivt britisk studie [156] lå rundt 20-30 µg/m3 PM10, 
mens i den svenske studien var det mye lavere nivåer.  
Sammenhengen med hjerneslag og PM-eksponering 
er mindre studert.  Det foreligger bare én studie for 
PM10, men den antyder en risikoøkning i størrelses­
orden 5-15 % ved en økning på 10 µg/m3 PM10 [156].

Hjerte-kareffekter. Sammenhengen mellom PM10 (og 
annen PM) er blitt undersøkt for ulike hjerte-kar­
parametere, men i mindre grad enn for forekomst av 
sykdom. Enkelte studier har sett på sammenhengen 
mellom PM10-nivåer og utvikling av aterosklerose, 
antall hvite blodceller og systemisk betennelse, men 
med lite konkluderende resultater [8].

Effekter på fosterutvikling 
Det er en del holdepunkter for at svevestøv og annen 
luftforurensning kan påvirke fosterutviklingen ved 
eksponering av mødre under svangerskapet. Ulike 

endepunkter som lav fødselsvekt, for tidlig fødsel og 
fødselsvekt korrigert for fødselstidspunkt har vært 
studert. Det har også vært fokusert på om PM10 og 
andre PM-fraksjoner kan gi misdannelser. Viktige 
spørsmål er om det er noen spesielt sensitive perioder 
under svangerskapet, og om i hvilken grad en kan 
skille effekten av PM10 fra effekt av PM2,5 og andre luft­
forurensningskomponenter.  

Flesteparten av de foreliggende studiene kan tyde på 
en sammenheng mellom PM10 og lav fødselsvekt, men 
enkelte av studiene er enten negative eller gir ikke-
signifikante effekter. Det kan synes som at alle studiene 
i USA er positive, mens studier fra andre kontinenter 
er mindre konsistente. Reduksjonen i fødselsvekt 
synes forholdsvis liten. Effekten synes hovedsakelig å 
registreres ved eksponering i siste trimester [8]. Det 
er færre studier av effekter av PM10 på for tidlig fødsel. 
De fleste av disse studiene synes imidlertid å vise en 
sammenheng mellom eksponering og effekt. Hvilken 
periode i svangerskapet som gir effekter varierer i disse 
studiene, og synes mindre klart enn for effekter på 
fødselsvekt [8]. Sammenhengen mellom PM10  
og misdannelser er mye mindre studert, og viser  
både positive og negative resultater. [8]. De gjennom­
snittlige årsnivåene av PM10 varierte i de positive 
studiene på ulike svangerskapsutfall, fra nivåer rundt 
13 µg/m3 opp mot 50-60 µg/m3 PM10. Nivåene i de 
fleste studiene ligger rundt 20-40 µg/m3 PM10 [8]. 
Det er også kommet noen nye samlende studier som 
belyser effekten av PM på svangerskapsutfall. Bosetti 
og medarbeidere [157] oppsummerte 30 befolknings­
studier hvor eksponering for PM10 og/eller PM2,5 er 
studert. Selv om over halvparten av studiene viste 
positive sammenhenger, er det fremdeles ikke tilstrek­
kelig bevis for at eksponering for PM10 (og PM2,5) er 
forbundet med for lav fødselsvekt og/eller for tidlig 
fødsel. Flere studier er derfor påkrevet, og spesielt for 
misdannelser. De observerte forskjellene kan muli­
gens tilskrives ulik metodedesign og ulik justering for 
forstyrrende faktorer. I et større internasjonalt prosjekt 
som involverte 14 forskningsgrupper fra mange land 
og hvor det delvis ble brukt standardisert metodikk, 
var det fremdeles store ulikheter i beregnet risiko for 
effekt av PM10 på fødselsvekt. Omtrent halvparten av 
studiene viste positive sammenhenger [158]. Dette 
viser at variasjonen i resultater antagelig ikke skyldes 
bruk av ulike statistiske metoder eller forsøksdesign.  
En mulighet er imidlertid at de ulike resultater kan 
tilskrives forskjellig kjemisk sammensetning av PM10 og 
PM2,5 i ulike lokaliteter og studier.
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7.5.5.2 PM2,5 (fine partikler)

PM2,5 og korttidseksponering

 
I befolkningsstudier er det vist positive assosiasjo­
ner mellom kortvarig PM2,5-eksponering og døde­
lighet og sykelighet. Store multisenterstudier viser 
en økning i relativ risiko på 0,29-1,21 % økning for 
total dødelighet, 0,3-1,03 % for hjerte-kardødelig­
het og 1,01-2,2 % for respiratorisk dødelighet per 
10 µg/m3 økning i PM2,5. Den relative risikoen synes 
størst i den varme delen av året. Alder er også av 
stor betydning, med mye større risiko for personer 
over 75 år. Analysene er robuste siden flere typer 
studiedesign og analysemetoder er brukt. Effekten 
av PM2,5 er justert for nærvær av andre partikkel­
komponenter og gasser. 

Kortvarige økninger i eksponering for PM2,5 er  
assosiert med økte luftveissymptomer (hoste, 
pustevansker) og økt bruk av medisiner,  
lungefunksjonsendringer, forsterking av allergiske 
responser og økning i antall legevaktbesøk/ 
innleggelser på sykehus, med noe sterkere effekter 
for PM2,5 enn PM10. Lungefunksjonsendringer er 
best demonstrert hos astmatiske barn. Risiko­
estimatene for sykehusinnleggelser pga. luftveis­
sykdommer ligger på 1-4 % økning ved 10 µg/m3 
økning i PM2,5 i konsentrasjonsområder mellom 6 
og 22 µg/m3.

Multisenterstudier av sammenhengen mellom 
PM2,5 eksponering og sykehusinnleggelser for 
hjerte-karsykdommer synes å vise noe høyere 
risikoestimater enn for PM10, med økning i risiko 
fra 0,8 % til 3,9 % ved 10 µg/m3 økning i PM2,5 i 
geografiske områder med gjennomsnittsverdier 
mellom 8 og 30 µg/m3, og med mange verdier 
rundt eller under 18 µg/m3. Risikoen synes tilsy­
nelatende noe høyere i Europa og Australia enn i 
USA. Positive assosiasjoner er videre vist for syke­
husinnleggelser pga. ulike typer hjertesykdommer, 
som hjerteinfarkt og hjertesvikt. Det er også vist 
positive assosiasjoner med ulike hjerte-kareffekter, 
som redusert hjerterytmevariabilitet, redusert 
oksygentilførsel til hjertet og redusert dilatasjon 
av perifere blodkar. Samlet sett syns det å være 
overbevisende data for sammenhengen mellom 
kortvarig PM2,5 eksponering og dødelighet samt 
sykelighet i luftveis- og hjerte-karsystemet. 

Dødelighet 
I tidligere befolkningsstudier ble helseeffekter (inklu­
dert dødelighet) ofte relatert til konsentrasjonen 
av svarte karbonpartikler (sot) og ikke til PM2,5. I en 

oppsummering av studier fra Europa rapporterte 
WHO2005 [4] at det ikke forelå tilstrekkelig data 
til å foreta noen meta-analyse av sammenhengen 
mellom korttidseksponering for PM2,5 og dødelighet. 
Studier fra USA og Canada viste imidlertid positive 
sammenhenger mellom PM2,5 og total hjerte-kar- og 
respiratorisk dødelighet, selv om spredningen i data­
materialet var stort og til dels ikke viste signifikante 
sammenhenger [4]. I USEPA-rapporten fra 2009 [8]
oppsummeres både eldre og nyere multisenterstu­
dier fra USA og Canada hvor sammenhengen mellom 
PM2,5 og dødelighet er studert. Disse studiene viser en 
økning i relativ risiko på 0,29-1,21 % i total dødelighet 
ved 10 µg/m3 økning i PM2,5. For hjerte-kardødelighet 
var økningen på 0,3-1,03 %. Den relative økningen 
av dødelighet for luftveissykdommer var imidlertid 
konsistent høyere med en relativ økning i risiko på 
1,01-2,2 %. I alle disse studiene var effektene størst 1 til 
2 dager etter eksponering. Videre var den relative risi­
koen størst i den varme delen av året, fortrinnsvis om 
våren. I multisenterstudien av Zanobetti og Schwarz 
[159] ble det funnet en økning i risiko på 2,57 % om 
våren mot 0,25 til 0,95 % for andre årstider. Alder synes 
også å være av stor betydning for sammenhengen 
mellom PM2,5 og dødelighet. I en multisenterstudie av 
Franklin og medarbeidere [160] var risikoestimatet for 
PM2,5 høyest for personer over 75 år. Økningen i relativ 
risiko var ganske lik for begge kjønn, selv om kvinner 
i enkeltstudier synes å være litt mer følsomme [8, 160, 
161]. Et viktig spørsmål er hvordan risikoestimatene 
er i områder med høye og lave konsentrasjoner. I 
multisenterstudien til Franklin og medarbeidere [160] 
synes risikoestimatet ved økning i PM2,5 å være like 
høyt under som over en gjennomsnittskonsentrasjon 
på 15 µg/m3, noe som ikke tydet på en terskel ved 
dette nivået. En avgjørende innvending mot mange 
studier kan være at samme analysemetoder/design 
(tidsseriestudier) stort sett er brukt, med muligheter 
for gjennomgående feil. Tidsserieanalyser er imid­
lertid blitt sammenlignet med andre analysemetoder 
(”case-crossover”) uten at dette påvirket størrelsen på 
risikoestimatene vesentlig, noe som støtter at funnene 
er reelle og ikke skyldes svakheter ved den enkelte 
metode [8, 160, 162]. En nylig studie fra Oslo, hvor en 
«case-crossover»-metode ble benyttet, viste en 2,8 % 
økning i dødeligheten (spesielt hjerte-kar) med en 
10 µg/m3 økning av PM2,5. Sammenhengen var spesielt 
tydelig hos personer over 50 år [163]. Andre luftforu­
rensningskomponenter som gasser synes i liten grad 
å forstyrre risikoestimatene for PM2,5. Nyere studier 
bekrefter mye av funnene over. Dødelighet på grunn 
av hjerte-kar sykdom var assosiert med økninger i 
PM2,5 i en amerikansk studie. Resultatet var påvirket av 
sesong, med svakere evidens for sammenhenger i den 
kalde årstiden [164]. Signifikante sammenhenger ble 
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funnet for 0 til 1 dag etter økning i PM2,5. Tilsvarende 
sesongvariasjon ble observert i en annen studie hvor 
PM2,5 var assosiert med dødelighet både på grunn av 
hjerte-kar- og lungesykdom [165]. Dessuten syntes 
sammensetningen av PM2,5 å påvirke sammenhengene 
i begge studiene. Dette ble bekreftet i en europeisk 
studie der både mineral- og støvpartikler samt sulfat 
i tillegg til trafikkparametere var assosiert med økt 
dødelighet [166].

Luftveissykdommer og symptomer 
Befolkningsstudier har vist assosiasjoner mellom 
kortvarig eksponering for PM2,5 og luftveissymptomer, 
lungefunksjonsendringer, forsterking av allergiske 
responser utløst av allergener, så vel som antall lege­
vaktbesøk/innleggelser på sykehus, med noe sterkere 
effekter for PM2,5 enn for PM10 [8, 167].

Økte symptomer (hoste, pustevansker etc) og økt bruk 
av medisiner som en følge av PM2,5 eksponering er vist 
i studier på astmatiske barn. Hos voksne astmatikere 
er sammenhengene mindre konsistente, og hos friske 
personer er det ikke observert noen sammenheng 
[8, 167]. Sammenhengen mellom PM2,5-eksponering 
og reduksjoner i lungefunksjon varierte noe, men i 
majoriteten av studiene var det en sammenheng hos 
astmatiske barn. Videre synes PM2,5 å forsterke allergiske 
responser på allergener. Det er blitt vist i befolknings­
studier at PM2,5 er assosiert med økt frigjøring av 
markører for betennelse i lungene, noe som under­
støtter tilsvarende funn med PM2,5 i dyrestudier [8, 167]. 
Det er også funnet konsistente sammenhenger mellom 
PM2,5-eksponering og hyppigheten av legevaktbesøk og 
sykehusinnleggelser. De fleste risikoestimatene ligger på 
1-4 % økning ved 10 µg/m3 økning i PM2,5, og ble basert 
på observasjoner i områder med PM2,5-konsentrasjoner 
mellom 6 og 22 µg/m3.

Hjerte-karsykdommer og relaterte effekter 
Hjerte-karsykdommer. Som tidligere beskrevet er det 
funnet en sammenheng mellom PM10-eksponering 
og sykehusinnleggelser for hjerte-karsykdommer. 
Et viktig spørsmål er i hvor stor grad denne effekten 
kan tilskrives forekomsten av fine partikler (PM2,5). En 
samlet analyse av multisenterstudier som har under­
søkt sammenhengen mellom PM2,5-eksponering og 
totalforekomst av hjerte-karsykdommer synes å vise 
noe høyere risikoestimater for PM2,5 enn for PM10, noe 
som tilsier at PM10-effekten i stor grad kan skyldes 
nærvær av PM2,5. Risikoestimatene varierer noe, med 
0,8 % økning i risiko i en amerikansk studie, 1,9 % i en 
fransk studie (mot 1,1 % for PM10), 3,9 % (mot 0,9 % for 
PM10) i en annen amerikansk studie og 1,8 % (mot 0,3 % 
for PM10) i en større studie fra Australia. Alle estimatene 
er ved 10 µg/m3 økning i PM2,5 (PM10) [8, 167]. Dataene 

kan tyde på noe større risiko for sykehusinnleggelser 
for hjerte-karsykdom i Europa og Australia enn i USA.  
I disse studiene har middelverdien for PM2,5 (døgnver­
dier) ligget i området mellom 8 og 30 µg/m3, og med 
nesten alle verdiene under 18 µg/m3.

Som for PM10 har assosiasjonen mellom eksponering 
for PM2,5 og innleggelser for ulike typer hjerte-
karsykdom blitt undersøkt, og for PM2,5 spesielt i peri­
oden etter 2004. For hjertesykdommer samlet (eksklu­
sive karsykdommer) foreligger positive assosiasjoner 
med kortvarig eksponering for PM2,5 med økning fra 
1,9 til 2,4 %.  Ved sviktende oksygentilførsel til hjertet 
indikerer flere store studier fra ulike steder i verden en 
assosiasjon med PM2,5, med risikoøkninger på  
0,4 %, 4,5 %, 2,4 %, 2,6 % og 4,8 % i de ulike studiene 
ved 10 µg/m3 økning i PM2,5 [8, 167]. Også her var risiko­
estimatene noe høyere for PM2,5 enn PM10. En viktig 
undergruppe er hjerteinfarkt. Flere store studier tyder 
på en assosiasjon mellom PM2,5 og hjerteinfarkt, med 
en risikoøkning på henholdsvis 2,7 %, 4,9 % og 7,3 % 
ved 10 µg/m3 økning i PM2,5 [8, 167]. Resultatene synes 
mye klarere enn for PM10. For PM2,5 og sykehusinn­
leggelser for hjertesvikt er det også vist assosiasjoner. 
Risikoøkningen for PM2,5 synes høyere enn for PM10, 
men også med større spredning, fra 1,3 til 7,4 %. For 
innleggelser for rytmeforstyrrelser er det ikke vist noen 
konsistente assosiasjoner med PM2,5 [8, 167]. Studiene 
som foreligger viser heller ingen konsistente positive 
assosiasjoner mellom PM2,5 og sykdommer som gir 
redusert blodforsyning til hjernen, selv om det er en 
noe sterkere tendens enn for PM10. I en kanadisk studie 
ble det funnet en sammenheng mellom besøk på 
akuttmottak for migrene og hodepine, og eksponering 
for PM2,5, mens en tilsvarende sammenheng ikke ble 
funnet i en amerikansk studie [168, 169].

Markører for hjerte-kareffekter.  Som for PM10 synes 
PM2,5-eksponering å være assosiert med forskjellige 
hjerte-karmarkører. For hjerterytmeforstyrrelser kan 
det synes som det er en sammenheng, men dette 
avhenger av målemetoden [8, 167]. Eldre personer 
med hjerte-karsykdom ser ut til å være spesielt utsatt 
for reduksjoner i ST-segmentet av et elektrokar­
diogram etter eksponering for PM2,5. Det var ingen 
sammenheng med partikkeltall men en sammenheng 
med «svart karbon» [170]. PM2,5 ser ut til å kunne 
påvirke oksygentilførselen til hjertet samt redusere 
dilatasjon av perifere blodkar [8, 167]. Med hensyn 
til endringer i blodtrykket (diastolisk/systolisk) fore­
ligger det forholdsvis få studier, noen studier finner en 
sammenheng med luftforurensninger og PM2,5, andre 
finner ingen sammenheng [8, 167]. Det er også blitt 
undersøkt hvordan PM2,5 er forbundet med endringer 
i koagulasjonsfaktorer i blodet som von Willebrandts 
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faktor og fibrinogen. For von Willebrandts faktor er det 
visse holdepunkter for en sammenheng, mens dette 
er mindre konsistent for fibrinogen [8, 167]. I en finsk 
studie med meget lave nivåer av forurensning (50 % av 
PM2,5 -nivåene lik eller lavere enn 7,5 µg/m3) var blod­
nivåene av viktige betennelsesmarkører, som cytokinet 
IL-12 og C-reaktivt protein, assosiert med massen av 
PM2,5, men ikke partikkeltallet [171]. IL-12-nivåene i 
blodet økte vesentlig under en episode med skogbrann.

PM2,5 og langtidseksponering

 
Langvarig eksponering for PM2,5 er i befolknings­
studier vist å være forbundet med økt dødelighet, 
og forekomst av lunge- og hjerte-karsykdommer. 
Både eldre og nyere store kohortstudier har vist en 
økt risiko på mellom 4 og 20 % for total dødelig­
het ved 10 µg/m3 økning i PM2,5. Økt dødelighet 
av lungekreft er også forbundet med PM2,5-ekspo­
nering. Den økte dødeligheten forekommer i  
områder med gjennomsnittskonsentrasjoner fra 
13 til 29 µg/m3 PM2,5.  En reduksjon på 10 µg/m3 PM2,5 
er beregnet å gi en økt levealder på 0,61 ± 0,20 år. 
Befolkningsstudier viser at langvarig eksponering 
for PM2,5 er assosiert med økt forekomst av respira­
toriske symptomer (kronisk hoste, bronkitt, astma), 
så vel som redusert lungefunksjonsutvikling hos 
barn. Slike sammenhenger er vist ved årsgjen­
nomsnitt ned mot 5-10 µg/m3 PM2,5. Reduksjon 
av PM2,5-nivåer synes å føre til reduksjon i både 
respiratoriske symptomer og sykdommer hos 
barn, og kan forbedre lungefunksjonsutviklingen. 
Befolkningsstudier har også vist sammenheng 
mellom langvarig PM2,5-eksponering og forekomst 
av hjerte-karsykdom, samt fortykkelser av blod­
åreveggene (arteriosklerotiske endringer). Flere 
studier kan tyde på at PM2,5 kan påvirke svanger­
skapsutfall, som for tidlige fødsler og lav fødsels­
vekt. Dette er imidlertid fremdeles ikke  
tilstrekkelig dokumentert. 

Dødelighet 
Samlet sett har tidligere amerikanske kohortestudier 
(”ACS”, ”Harvard Six city-study”, ”AHSMOG”, ”Veterans 
kohort”) rapportert at langvarig økning i PM2,5 var 
assosiert med økt forekomst av dødsfall [4, 8]. Risiko­
estimatene lå på mellom 4 og 13 % for total døde­
lighet, og 6 og 19 % for dødelighet av hjerte-lunge­
sykdom ved 10 µg/m3 økning i PM2,5. Senere studier 
har bekreftet denne assosiasjonen, både ved ulike 
re-analyser av de opprinnelige kohortstudiene og ved 
helt nye studier, i områder med middelkonsentrasjoner 
fra 13 til 29 µg/m3 PM2,5. Dette understøttes ytterligere 
ved at dødeligheten synes å gå ned når PM2,5-nivåene 

reduseres. Re-analysene tyder også på at de eldre 
studiene har underestimert størrelsen på risiko­
estimatene, og på at økningen i total dødelighet først 
og fremst kan tilskrives hjerte-kar- og ikke respiratorisk 
dødelighet[140].

En oppfølgingsstudie til «Six city studien» fra 1993 
observerte høyere risikoestimater for dødelighet enn 
tidligere, og sammenhengen var lineær for nivåer ned 
til 8 µg/m3 [172]. Dødelighetsratene varierte noe over 
tid, men faller ikke nevneverdig på tross av en samtidig 
betydelig reduksjon i sulfatnivåer. Nyere studier 
(”Women Healths Initiative, WHI-kohorten”) tyder 
videre på en sammenheng mellom eksponering for 
PM2,5 og dødelighet av lungekreft [8]. Også sykelighet 
(hjerte-kar) og dødelighet ved PM2,5-eksponering er 
økt, noe som understøtter troverdigheten av disse 
observasjonene. Nyere studier har også ytterligere 
fokusert på betydningen av sammenhengen mellom 
reduksjon i luftforurensning og forventet levealder. 
Det rapporteres at en reduksjon på 10 µg/m3 PM2,5 
er assosiert med en økt levealder på 0,61 ± 0,20 år. 
Det understrekes imidlertid at denne tilsynelatende 
økningen i levealder for PM2,5 også kan overlappe med 
andre luftforurensningskomponenter. Assosiasjonen 
mellom langvarig eksponering for PM2,5 og dødelighet 
synes spesiell sterk for kvinner. Andre nyere kohorter 
viser også positive sammenhenger. En stor kohort­
studie fra USA (”Medicare Cohort Air Pollution Study”) 
viste økninger på 11,4 og 20,4 % i relativ risiko ved 
en PM2,5 økning på 10 µg/m3, avhengig av geografisk 
område. En kohortstudie fra Nederland (”NLCS”) viste 
en økning i relativ risiko på 6 % ved en økning på  
10 µg/m3 PM2,5. I en annen amerikansk kohort hvor 
cystisk fibrosepasienter ble studert, ble det funnet en 
økning i relativ risiko på 32 % ved en økning på  
10 µg/m3 PM2,5, men effekten var ikke signifikant 
[8]. Ostro og medarbeidere [173]fant at forskjellige 
partikkelparametere inkludert PM2,5 var assosiert med 
økt total dødelighet og dødsfall på grunn av hjerte/lunge 
sykdommer. Økningen i dødelighet var opp mot 10 % per 
10 µg/m3. USEPA2009 [8] konkluderer at det er tilstrek­
kelig bevis til å kunne fastslå en årsakssammenheng 
mellom langvarig PM2,5 -eksponering og økt dødelighet.

Økt dødelighet hos spedbarn.  Det er rapportert lite om 
langvarig eksponering for PM2,5 og økt dødelighet hos 
spedbarn. En større studie viser imidlertid en økning i 
risiko på 4 % ved en økning på 10 µg/m3 PM2,5,  
tilsvarende som for PM10 [174]. 

Luftveissykdommer 
I mange tidligere studier er det vist en sammenheng 
mellom langvarig eksponering for PM10 og ulike 
luftveissymptomer og lungefunksjonsutvikling [8]. I 
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de fleste av disse studiene ble de fine partiklene/PM2,5 
regnet for å utgjøre mesteparten av PM10, og være 
hovedansvarlig for effekten av PM10. I flere separate 
studier er dette bekreftet ved at langvarig eksponering 
for PM2,5 er forbundet både med luftveissymptomer og 
lungefunksjonsutvikling [8]. PM2,5 synes å være sterkest 
assosiert med lungefunksjonseffekter ved astma, og 
viser høyere risikoestimater enn PM10. Effektene synes 
å forekomme ved gjennomsnittsnivåer (over år) av 
PM2,5 på mellom 11 og 20 µg/m3 (USEPA2009). For barn 
mellom 10 og 18 år synes effekter av PM2,5 på lunge­
funksjonsutviklingen å være lineær helt ned mot  
5-10 µg/m3 PM2,5 [149]. Som for PM10, er PM2,5 blitt 
assosiert med ulike allergiske reaksjoner i øvre luftveier 
(som høysnue), men i andre studier er det ikke funnet 
effekt [8]. For luftveisinfeksjoner synes assosiasjonen 
med langvarig eksponering for PM2,5 noe bedre  
dokumentert enn for PM10 [8].

Hjerte-karsykdommer 
Som beskrevet for PM10 har mulige sammenhenger 
mellom PM2,5 og ulike hjerte-karsykdommer blitt 
undersøkt. Nyere studier styrker holdepunkter for at 
langvarig eksponering for PM2,5 er forbundet med 
ulike typer hjerte-karsykdom og symptomer [8]. I en 
stor kohortstudie fant Miller og medarbeidere [175] 
at PM2,5 var forbundet med økt forekomst av total 
hjerte-karsykdom (inkludert hjerteinfarkt og hjerne­
slag) på 24 % ved en økning på 10 µg/m3 PM2,5. Det er 
imidlertid til nå færre studier av PM2,5 enn av PM10. Det 
finnes også flere studier som viser at PM2,5 er forbundet 
med arteriosklerotiske endringer, som kan lede til bl.a. 
hjerteinfarkt, plutselig død og hjerneslag [8].

Effekter på fosterutvikling 
Det er mye interesse for om PM og annen luftforurens­
ning kan forstyrre fosterutviklingen ved eksponering 
av mødre under svangerskapet. Som for PM10 er det 
fremdeles uavklart i hvilken grad PM2,5 under svanger­
skapet bidrar til for tidlig fødsel, redusert fødselsvekt 
og utvikling av misdannelser (se avsnitt under PM10). 
Ytterligere studier er påkrevet for å avklare dette. 

7.5.5.3 PM10-2,5 (grove partikler)

Det er langt færre befolkningsstudier som inkluderer 
PM10-2,5 (grovfraksjonen) enn PM10 og PM2,5, men 
det finnes studier som viser sammenheng både 
med dødelighet og sykelighet etter kortidsekspo­
nering. Totalt sett synes det å være grunnlag til å 
kunne foreslå en årsakssammenheng mellom kort­
varig eksponering for grovfraksjonen og effekter 
på luftveier og hjerte-karsystemet. Når det gjelder 
langtidseksponering av PM10-2,5 er det for få gode 
studier til å kunne trekke noen konklusjon.

PM10-2,5 og korttidseksponering 
Dødelighet 
Sammenhengen mellom kortidseksponering for grove 
partikler (PM10-2,5) og dødelighet er mye mindre studert 
enn for PM2,5. I WHO-rapporten fra 2005 [4] foreligger 
det ikke tilstrekkelige data fra Europa til å foreta en 
samlet analyse, mens det i USA og Canada var noe mer 
holdepunkter for en sammenheng mellom ekspo­
nering for PM10-2,5 og total-, hjerte-kar- og respiratorisk 
dødelighet. Spredningen i tallmaterialet var imidlertid 
stort, og effektene var for det meste ikke-signifikante. 
Brunekreft og Forsberg [176] gjennomgikk i 2005 alle 
befolkningsstudier som inkluderte målinger av grov­
fraksjonen. Dette arbeidet indikerte at grovfraksjonen 
kunne ha effekt på dødelighet, men de fleste studiene 
viste imidlertid ingen effekt.  Sammenhengen var 
derimot mye sterkere for PM2,5. I USEPA-rapporten 
fra 2009 [8] er datagrunnlaget utvidet, og det sies at 
disse studiene samlet sett viser konsistente positive 
sammenhenger. Den samlete analysen er imidlertid 
hovedsakelig foretatt i enkeltbyer, med varierende 
resultater, og spredningen i risikoestimater er ikke tall­
festet. Nyere multisenterstudier viser også en sammen­
heng mellom kortvarig eksponering for grovfraksjonen 
og dødelighet [159, 177]. En mulig feilkilde ved denne 
studien, og også en del andre, er at grovfraksjonen 
ikke er direkte målt, men er beregnet som differensen 
mellom PM10- og PM2,5-verdier. En ny studie fra  
Stockholm viser en 1,68 % økning i daglig dødelighet 
ved en 10 µg/m3 økning av PM2,5-10, og at sammen­
hengen var sterkest for perioden november-mai [178]. 
Studier av grove mineralpartikler fra sandstormer 
(Sahara eller andre ørkenområder) tyder på at disse 
kan gi økt dødelighet, selv om de ikke består av 
nybrutt kvarts. Risikoestimatene lå på omtrent samme 
nivå som for andre størrelsesfraksjoner [179].

Et kompliserende moment er at grovfraksjonen i 
nesten alle disse studiene ikke er karakterisert. Spørs­
målet er om grovfraksjonen består av aggregerte 
forbrenningspartikler eller av større enkeltpartikler 
med mineralsammensetning. Dette kan være av 
betydning for tolkning av resultatene, og også forklare 
variasjon og spredning av resultatene.

Sykelighet 
I vurderingen foretatt av Brunekreef og Forsberg [176] 
ble også en rekke befolkningsstudier analysert med 
hensyn på sykelighet forårsaket av grovfraksjonen. 
I denne gjennomgangen kom det frem at grovfrak­
sjonen var minst like potent som finfraksjonen til å 
utløse helseeffekter i luftveiene som førte til besøk på 
sykehus. Også senere studier har vist sammenhenger 
mellom nivåer av grovfraksjonen og sykehusinnlegg­
elser og legevaktbesøk på grunn av luftveissykdommer 
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og hjerte-karlidelser [8]. Når det gjelder luftveissyk­
dommer er denne sammenhengen mest konsistent for 
barn. I en «case-crossover» studie av barn økte innleg­
gelsen for infeksjoner i luftveiene med økende ekspo­
nering for grovfraksjonen av svevestøvet, og denne 
sammenhengen ble ikke påvirket av andre luftforu­
rensningskomponenter [180]. Selv om det er observert 
sammenhenger også hos eldre, er det mer usikkert om 
PM2,5-nivåene kan ha vært en forstyrrende faktor her.  
En studie med eksponering for grove mineralpartikler 
fra sandstorm viser sammenheng med økt innleggelser 
for hjerte-karsykdommer [179]. En nyere tidsseriestudie 
fra Hong Kong fant en sammenheng mellom grov­
fraksjonen og besøk hos akuttmottak på grunn av 
luftveissykdommer (KOLS, astma), og dette var lite 
påvirket av andre luftforurensningskomponenter [181]. 
Totalt sett mener USEPA [8] at det er tilstrekkelig bevis 
til å foreslå en årsakssammenheng mellom kortvarig 
eksponering for grovfraksjonen og effekter på luftveier 
og hjerte-karsystemet. 

PM10-2,5 og langtidseksponering 
Dødelighet 
I tidligere store kohort-studier (”ACS”, ”Six Cities 
Study”) vises ikke noen sammenheng mellom lang­
varig eksponering for PM10-2,5 og dødelighet. Nyere 
funn gir begrenset bevis for en assosiasjon mellom 
langvarig eksponering for PM10-2,5 og dødelighet i 
områder med gjennomsnittskonsentrasjoner mellom 
16 og 25 µg/m3. I en av studiene ble det funnet en 
sammenheng mellom konsentrasjoner av PM10-2,5 og 
hjerte-kardødelighet spesielt hos eldre kvinner, med 
en økning i relativ risiko på 38 % ved 10 µg/m3 økning i 
PM10-2,5 [8]. Hos menn ble det ikke observert tilsvarende 
sammenheng. I en annen studie ble det funnet en 
tilsynelatende sammenheng mellom PM10-2,5 og total 
dødelighet, med en økning av relativ risiko på 7 % ved 
10 µg/m3 økning i PM10-2,5. Samlet sett konkluderes 
det med at det er utilstrekkelig bevis for å avgjøre om 
det finnes noe årsakssammenheng mellom langvarig 
eksponering for PM10-2,5 og dødelighet [8]. I en nyere 
amerikansk studie [173] var flere partikkelparametere 
inkludert, også silisium som markør for mineral­
partikler. Sammenhengen med dødelighet var like 
sterk for denne parameteren som for de andre.

Sykelighet 
Det finnes svært få studier hvor det har vært mulig 
å beregne effekter av langtidseksponering for grov­
fraksjonen på sykelighet [176]. En studie fra Kina 
viste sammenheng mellom forekomst av respira­
torisk sykdom hos barn og grovfraksjonen, mens en 
studie fra California derimot ga lite bevis for en slik 
sammenheng. I en senere studie ble det funnet en 
positiv, men ikke signifikant sammenheng, mellom 

eksponering for PM10-2,5 og betennelsesreaksjoner i 
luftveiene [8]. Det finnes også en enkelstudie hvor det 
ble påvist en sammenheng mellom grovfraksjonen 
og fødselsvekt, mens det var ingen sammenheng for 
finfraksjonen [182]. Samlet sett er det utilstrekkelige 
bevis for å avgjøre om det finnes noen årsakssam­
menhenger mellom langvarig eksponering for PM10-2,5 
og effekter på hjerte-karsystemet, luftveiene eller på 
reproduksjonsparametere. Dette skyldes at det finnes 
for få gode studier til å kunne trekke noen konklusjon.

7.5.5.4 PM0,1 (ultrafine partikler)
 
Befolkningsstudier kan tyde på en sammenheng 
mellom eksponering for PM0,1 og dødelighet, men 
datagrunnlaget er svært tynt. Derfor er det ikke 
mulig å si noe om en årsakssammenheng. Enkelte 
studier viser en sammenheng mellom PM0,1-nivåer 
og innleggelser på sykehus for respiratoriske syk­
dommer. De få befolkningsstudiene hvor effekter 
av PM0,1 på hjerte-karsystemet er studert, viser 
varierende resultater på hjerterytmevariabilitet, 
blodtrykk og markører for koagulering av blodet, 
samt sykehusinnleggelse for hjerte-karlidelser, 
inkludert slag. Det finnes ingen studier av langtids­
eksponering for PM0,1 og effekter på dødelighet og 
sykelighet.  

En størrelsesfraksjon av svevestøv som har fått  
betydelig oppmerksomhet de siste årene er de ultra­
fine partiklene (PM0,1). Ettersom en gitt vektmengde 
små partikler har et langt større totalt overflateareal 
og langt høyere partikkelantall enn en tilsvarende 
vektmengde store partikler, kan man forvente at små 
partikler er mer skadelige enn store partikler. I tillegg 
kan små partikler lettere krysse cellemembraner 
og slimhinnelag enn større partikler. Det foreligger 
imidlertid relativt få befolkningsstudier som har sett på 
betydningen av ultrafine partikler, sammenlignet med 
antall studier på PM10 og PM2,5.

PM0,1 og korttidseksponering 
Dødelighet 
Det er bare noen få studier som har rapportert 
sammenheng mellom ultrafine partikler (PM0,1) og 
dødelighet. Disse studiene tyder på en viss økning 
i relativ risiko for total dødelighet og dødelighet av 
lunge- og hjerte-karsykdommer [8]. Sammenhengen 
var best med konsentrasjonen målt som partikkel­
antall. Datagrunnlaget var svært begrenset, og tiden 
mellom eksponering og helseutfall varierte mye i de 
foreliggende studiene.  Nivåene av PM0,1 korrelerte 
også med ulike gasser fra lokale forbrenningskilder. 
USEPA konkluderte derfor med at videre forskning 



 138	  Rapport 2013:9 • Folkehelseinstituttet

er nødvendig for å avklare betydningen av PM0,1 for økt 
dødelighet av svevestøv. Europeiske eksperter har gått 
gjennom litteraturen på ultrafine partikler, og har gjort de 
første kvantitative estimater av dose-respons-funksjoner 
mellom ultrafine partikler og total dødelighet [183].

Sykelighet 
Et begrenset antall befolkningsstudier viser sammen­
heng mellom eksponering for ultrafine partikler i kort 
tid og respiratoriske symptomer, samt innleggelse på 
sykehus for astma. Studier foretatt i København og 
Helsinki rapporterer sammenheng mellom ultrafine 
partikler og sykehus-/ legevaktbesøk for respiratoriske 
sykdommer, inkludert barneastma og lungebetennelse 
hos voksne. De gjennomsnittlige konsentrasjonene av 
antall partikler var drøyt 6000 partikler/cm3 i København 
og drøyt 8000 partikler/cm3 i Helsinki [184, 185]. Det 
ble derimot ikke funnet noen sammenheng i Atlanta, 
hvor gjennomsnittlig partikkelkonsentrasjon lå på 38 
000 partikler/cm3 [8]. De få befolkningsstudiene hvor 
effekter av ultrafine partikler på hjerte-karsystemet 
er studert, viser varierende resultater på hjerterytme­
variabilitet, blodtrykk og markører for koagulering av 
blodet, samt sykehusinnleggelse for hjerte-karlidelser. 
Disse studiene gir derfor ingen sterk støtte for en 
sammenheng mellom PM0,1 og effekter på hjerte-
karsystemet [8]. En dansk studie viste sammenheng 
mellom de ultrafine partiklene og innleggelse på 
sykehus for slag [186]. Denne sammenhengen var  
sterkere enn for andre komponenter, som PM10 og 
NOx. En annen studie viste sammenheng mellom 
ultrafine partikler og effekter på hjerte-karsykdommer, 
spesielt alvorlige episoder med blodtrykkforstyrrelser 
[187]. I denne studien var effekten av de ultrafine  
partiklene mer alvorlig sammenlignet med PM2,5 og 
PM10. Funnene med ultrafine partikler kan imidlertid 
være vanskelig å tolke, fordi nivåene av de ultrafine 
partiklene har større geografisk variasjon enn PM2,5. 
Totalt sett konkluderer USEPA2009 at studiene bare 
tyder på en årsakssammenheng mellom kortidsekspo­
nering for ultrafine partikler og effekter i luftveis- og 
hjerte-karsystemene. En europeisk ekspertgruppe har 
også gjort dose-responsberegninger for sammen­
hengen mellom ultrafine partikler og sykehus­
innleggelser [183].

PM0,1 og langtidseksponering 
Ingen befolkningsstudier er utført for å belyse effekter 
av langtidseksponering for ultrafine partikler på 
sykelighet eller dødelighet [8]. USEPA vurderte derfor i 
2009 at bevisene var utilstrekkelige for å kunne si noe 
om mulige årsakssammenheng mellom langtidsekspo­
nering for ultrafine partikler og dødelighet og syke­
lighet, som respiratoriske effekter, hjerte-kareffekter og 
effekter på reproduksjon og utvikling. 

7.5.5.5 Svarte karbonpartikler
 
Svarte karbonpartikler (”black smoke”, ”black 
carbon” eller ”elemental carbon”) er ofte blitt brukt 
som indikator i befolkningsstudier. Ved korttids­
eksponering er det funnet en assosiasjon med  
dødelighet, og sykehusinnleggelser både for astma 
og hjerte-karsykdommer. For langtidseksponering 
er det observert en assosiasjon mellom svarte 
karbonpartikler og dødelighet og respiratoriske 
helseutfall, samt redusert lungefunksjonsutvikling. 
Risikoestimatene for svarte karbonpartikler på  
dødelighet og sykelighet er høyere enn for PM2,5 
og PM10 både ved kortvarig og langvarig eksponering. 

 
Forbrenningspartikler måles ved forskjellige metoder, 
og beskrives enten som ”black smoke” (BS), ”black 
carbon (BC) eller elemental carbon (EC) i befolknings­
studier. Som en standard omregning fra BS til EC er det 
vanlig å bruke at 10 µg/m3 BS tilsvarer 1,1µg/m3 EC. 
Det er foreslått at BC er en bedre indikator for helse­
skadelige komponenter, særlig fra trafikk, enn massen 
av PM2,5 eller PM10 [10].

Svart karbon og korttidseksponering 
De fleste korttidsstudiene, hvor helseeffekter av svarte 
karbonpartikler er inkludert, er tidsseriestudier fra 
Europa, og data fra APHEA-studien dominerer. I en 
meta-analyse er det beregnet at 10 µg/m3 økning 
av henholdsvis PM10 og BS øker både dødelighet 
og antall sykehusinnleggelser. Eksempelvis ble den 
relative risikoen for dødelighet av hjerte-karsykdom 
økt med 0,9 % (BS) og 0,6 % (PM10). At BS synes å gi 
høyere risikoestimater enn PM10 støttes også av studier 
over sykehusinnleggelser for astma hos barn og for 
hjertesykdommer i alle aldersgrupper. En økning av 
partikler med 10 µg/m3 forårsaker økning i den relative 
risikoen for innleggelse for astma med 1,64 % (BS) og 
0,69 % (PM10) og innleggelse for hjertesykdommer på 
henholdsvis 1,07 % og 0,51 % [10]. I en samlet analyse 
var økning av EC på 1 µg/m3 assosiert med en 1,77 % 
økning i den relative risikoen for dødsfall som skyldes 
hjerte-karsykdom, mens for PM2,5 førte en tilsvarende 
økning av konsentrasjonen til 0,29 % økning av hjerte-
kardødsfall. Totalt sett synes risikoestimatene av helse­
effekter å være mye større (6-8 ganger) for EC enn for 
PM2,5. I studier hvor effekter av svarte karbonpartikler 
(BC) er sammenlignet med massen av PM, tyder 
dataene på at effekten av BC også er sterkere enn for 
massen av PM2,5 [188]. I studien er det beregnet at en 
reduksjon i BC-nivå ville gitt 4-9 ganger større økning i 
forventet levetid enn en tilsvarende reduksjon i PM2,5.  
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Det er også utført flere panelstudier av barn med 
astma, hvor effekter av BS er sammenlignet med PM10, 
men disse studiene viste imidlertid små effekter, som 
ikke var signifikante. 

Svart karbon og langtidseksponering 
Det er utført noen kohort-studier hvor langtidsekspo­
nering for forskjellige partikkelparametere er inkludert. 
Ved omregning fra BS (10 µg/m3 BS = 1,1 µg/m3 EC) 
ligger relativ risiko for total dødelighet på 1,05-1,06 per 
1 µg/m3 økning av EC. Denne risikoen er 7-16 ganger 
høyere enn for massen av PM2,5 [10]. Respiratoriske 
helseutfall, samt lungefunksjonsutvikling hos barn 
er beskrevet i flere artikler hvor effektene av svarte 
karbonpartikler og PM2,5 var godt korrelert. Totalt sett 
var risikoestimatene for effekter ved 1 µg/m3 økning 
av svarte karbonpartikler høyere enn for tilsvarende 
økning i PM2,5 [10].

7.5.5.6 Svevestøv fra ulike kilder
 
Svevestøv kan komme fra svært mange forskjellige 
kilder som ulike former for transport, oppvarming, 
industriutslipp og jorderosjon. Som oftest vil mange 
forskjellige kilder bidra til svevestøvet i et område. 
Det er derfor vanskelig å studere betydningen av 
enkeltkilder for helseeffekter i befolkningen. Den 
kilden som har vært studert mest og synes å ha stor 
betydning er trafikk. I flere av studiene er det å bo 
nær svært trafikkerte veier vist å være forbundet 
med helseeffekter. Det er imidlertid ikke lett å 
skille svevestøv som kommer fra eksos og slitasje­
partikler (veidekke, bremser). Fra arbeidsmiljø finnes 
studier som viser at eksponering for dieseleksos 
øker forekomst av lungekreft og sannsynlighet 
for å dø av KOLS. Enkelte studier av veitrafikk kan 
tyde på at utslipp fra dieselkjøretøy er assosiert 
med større helseeffekter, som redusert lunge­
funksjon hos barn og astmatikere, enn utslipp fra 
bensindrevne biler. For vedfyringspartikler finnes 
det langt færre befolkningsstudier, men de tyder 
på at helseeffekter av vedfyringspartikler skiller 
seg lite fra svevestøv fra andre kilder. Befolknings­
studier fra Skandinavia indikerer at grovt veistøv, 
dominert av slitasjepartikler fra veidekke, fører til 
økt antall sykehusinnleggelser for luftveissykdom­
mer. Videre synes svevestøv fra industriområder 
med høyt metallinnhold å gi høyere forekomst av 
luftveissykdommer og allergier enn svevestøv fra 
områder med lavere metallinnhold.  

Det er svært viktig å kartlegge den helsemessige 
betydningen av svevestøv fra ulike kilder, spesielt 
for å identifisere hvilke tiltak som er mest nyttig for å 

redusere luftforurensningen. I befolkningsstudier er 
det imidlertid vanskelig å skille mellom svevestøv fra 
forskjellige kilder. Det epidemiologiske datamaterialet 
er derfor begrenset, og det er vanskelig å beregne 
noen relativ risiko for helseutfall knyttet til nivå­
endringer i kildespesifikt svevestøv som for eksempel 
vedfyringspartikler. Bare fra trafikk er det flere ulike 
kilder, som dieseleksospartikler, bensineksospartikler, 
slitasjepartikler fra bildekk og bremseskiver og slitasje­
partikler fra veidekket. Enkelte studier har imidlertid 
inkludert markører for luftforurensningskomponenter 
som i noe større grad kan representere spesifikke 
partikkelkilder.

Trafikkrelatert svevestøv  
Veitrafikk er av de viktigste kildene til svevestøv i 
mange byer eller byområder. Konsentrasjonen av 
svevestøv fra lokal trafikk er høyest i umiddelbar 
nærhet til trafikkerte veier og synker med økende 
avstand fra vei. I en avstand på 100 -150 meter fra 
vei, kan svevestøvkonsentrasjonen være redusert til 
bakgrunnsnivået for det aktuelle området, men dette 
er meget avhengig av meteorologiske forhold [189]. 
En rekke parametere brukes i dag for å måle trafikk­
forurensing, inkludert NOx (markør for forbrennings­
motorer og høyt korrelert med konsentrasjonen av 
ultrafine eksospartikler), svarte karbonpartikler (mest 
elementært karbon hovedsakelig fra dieseleksos og 
ved-/oljefyring), bostedsadresse (avstand til trafikkert 
vei), og måling av eller selvrapportert trafikkintensitet i 
bostedsområdet. Det er derfor mulig å relatere nærhet 
til trafikk til helseutfall. Slike sammenhenger synes å 
foreligge også ved trafikknivåer som forekommer i 
Norge. Imidlertid kan sosio-økonomiske forhold ha 
større betydning enn luftforurensning i noen studier. 
Andre studier tyder ikke på det, siden folk med høy 
sosio-økonomisk status også bor i de mest forurensede 
sentrumsområdene. 

I en studie fra Nederland ble det funnet en sammen­
heng mellom økt forekomst av for tidlige dødsfall asso­
siert med å bo nær trafikkerte veier (50-100 m), med 
en økning i relativ risiko for å dø av hjerte-karsykdom 
på 1,95. Tilsvarende var en 10 µg/m3 økning i svarte 
karbonpartikler forbundet med en økning i relativ 
risiko på 1,34 [189, 190]. I en studie fra USA var risikoen 
for akutt hjerteinfarkt økt med 5 % ved å bo nær trafik­
kert vei [191]. Det er også funnet økt forekomst av 
dødsfall ved hjertesvikt assosiert med bostedsadresser 
i nærheten av hovedveier eller nær bussrute [192]. I 
begge disse studiene fant man også at en økning av 
trafikktettheten nær bostedsadresse var forbundet 
med økt risiko for henholdsvis akutt hjerteinfarkt og 
død etter sykehusinnleggelse ved hjertesvikt [191, 
192].  Sammenlignet med svevestøv fra enkelte andre 
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kilder som partikler fra jorderosjon eller sekundære 
aerosoler, er trafikkrelatert svevestøv sammen med 
forbrenningspartikler funnet å være sterkere assosiert 
med endringer i hjertets elektriske aktivitet (forlenget 
repolarisering) og økte nivåer av betennelsesmarkører 
i blodet hos menn med hjertesykdom [193]. Det er 
også vist at å bo nær trafikkerte veier påvirker lungeut­
viklingen hos barn i større grad enn generell luftforu­
rensning i samme område [194]. 

Dieseleksospartikler 
Det foreligger ingen befolkningsstudier for den gene­
relle befolkning som viser sammenhenger mellom 
dieseleksos alene og helseutfall, som forekomst av 
dødsfall eller innleggelse på sykehus. Derimot er det 
gjort en rekke studier i arbeidsmiljø på sammen­
hengen mellom dieseleksos og helseutfall, særlig 
kreft. Noen studier kritiseres for at det er få personer 
inkludert, mens i andre studier er karakteriseringen 
av eksponeringen for unøyaktig. Nyere studier med 
gruvearbeidere styrker imidlertid sammenhengen 
mellom dieseleksoseksponering og lungekreft [195]. 
Samlet sett synes det å være en sammenheng mellom 
høy eksponering i arbeidsmiljø for dieseleksos fra 
motorer med gammel teknologi og forekomst av 
lungekreft. En ny gjennomgang av disse studier har 
resultert i at dieseleksos nå karakteriseres som kreft­
fremkallende for mennesker, mot tidligere sann­
synlig kreftfremkallende [58]. I en undersøkelse av 
dieseleksos-eksponerte jernbanearbeidere i USA ble 
det funnet en økt sannsynlighet for KOLS-dødelighet, 
som økte med antall år i jobben. Personer som hadde 
jobbet over 16 år som konduktør eller mekaniker på 
dieseldrevne tog hadde økt relativ risiko for å dø av 
KOLS på 1,61 [196].

Inhalering av dieseleksos er vist å fremkalle sammen­
trekninger i luftveiene hos både friske og astmatiske 
personer. I nederlandske studier er det funnet at 
lastebil-/trailertrafikk (dieseldrevne) var langt sterkere 
assosiert med effekter på lungefunksjon og kroniske 
luftveissymptomer hos barn enn hva den generelle 
biltrafikken var [197, 198]. I en feltstudie i London 
synes eksponering for hovedsakelig dieseleksos i 
«Oxford street» å føre til redusert pusteevne hos astma­
tikere og økt forekomst av betennelsesmarkører ved 
kort opphold (2 timer) i den trafikkerte gata sammen­
lignet med opphold i en park med lavere nivåer av 
forurensning. Det var imidlertid uklart i hvilken grad 
det er partikler eller gasser i dieseleksosen som utløste 
effektene [199]. I en annen studie med ny motortekno­
logi og bruk av partikkelfilter, som reduserte partikkel­
mengden med 46 %, ble ikke symptomene redusert. 
Dette kunne tyde på at stoffer i gassfasen var vel så 
viktige som partiklene i eksosen [200].

Bensineksospartikler 
Det foreligger få studier som tar for seg bensineksos. 
Som tidligere nevnt, finnes det imidlertid enkelte 
studier som har observert forskjeller i helseutfall 
mellom områder dominert av kjøretøyer med diesel­
motorer (lastebiler og busser) og områder med 
personbiltrafikk, hovedsakelig bensin. Disse studiene 
antyder at utslipp fra dieselmotorer kan være mer 
helseskadelig enn utslipp fra bensinmotorer [197, 198, 
201, 202]. 

Forbrenningspartikler fra biomasse 
Det er stor variasjon i mengder og sammensetning av 
utslippet fra ulike typer forbrenning av biomasse. Slik 
forbrenning skjer først og fremst ved oppvarming, men 
også ved branner, som f. eks. skogbranner. Sammen­
setningen av dette svevestøvet kan variere betydelig 
med type og mengde brensel, forbrenningstempe­
ratur og oksygentilførsel. Fordi bruken av biomasse 
til oppvarming varierer betydelig, er det vanskelig å 
beregne eksponering av befolkningen. Slike bereg­
ninger i Norge viser store variasjoner. 

Det foreligger likevel mange befolkningsstudier 
som omfatter den helsemessige betydningen av 
forbrenning av biomasse i utviklingsland, der bruk av 
forskjellig organisk materiale til matlaging eller varme 
er utbredt. Slike svevestøveksponeringer er assosiert 
med utvikling av KOLS, astma, lungekreft, økninger i 
luftveisinfeksjoner og tuberkulose, og økt spedbarns­
dødelighet, og anslås av WHO å forårsake 1-2 millioner 
for tidlige dødsfall hvert år [203]. Det er imidlertid 
usikkert om de langt lavere nivåer ved biomasse­
forbrenning i land som Norge har tilsvarende helse­
messig betydning. 

En oversiktsartikkel om vedfyringsrøyk har konkludert 
med at de få studiene som finnes indikerer assosia­
sjoner med en rekke ulike luftveiseffekter, og at dette 
skiller seg lite fra effekter assosiert med svevestøv fra 
andre kilder. Sammenhengen med hjerte-karsykdom 
synes imidlertid mindre klar [203]. To nylige studier 
indikerer at eksponering for vedfyringspartikler kan 
forårsake redusert lungefunksjon hos barn med 
astma, mens lungefunksjonen til friske barn synes 
å bli påvirket i mindre grad [204, 205]. En interven­
sjonsstudie fra USA tydet på at reduserte utslipp 
fra vedfyring førte til lavere forekomst av luftveis­
sykdommer, inkludert infeksjoner, luftveissymp­
tomer og influensa [206]. En studie fra Australia viste 
ingen forskjell i helseeffekter mellom to byer med 
henholdsvis mye vedfyring og mye trafikk [207]. I en 
studie av skogbrann i Canada ble det funnet at økte 
nivåer av svevestøv (PM10) førte til ca 5 % økning i 
antall legebesøk [208].
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Mineralpartikler/ slitasjepartikler  
Mange steder kan svevestøvet bestå av store mengder 
erosjonspartikler. Episoder med støvskyer av sand 
fra Sahara eller andre ørkener har vist sammenheng 
med økt forekomst av dødsfall totalt og av luftveis- og 
hjerte-karsykdommer [209, 210]. I noen studier ble 
det ikke funnet sammenheng mellom eksponering for 
partikler fra jorderosjon og dødelighet [201]. I mange 
skandinaviske byer bidrar veislitasje periodevis svært 
mye til svevestøvnivåene. I en befolkningsstudie fra 
Sverige var økte nivåer av grovt veistøv, dominert av 
slitasjepartikler fra veidekke, assosiert med økning 
i antall sykehusinnleggelser for luftveissykdommer 
[14]. I en senere studie ble det observert assosiasjoner 
mellom økt forekomst av dødsfall og eksponering for 
partikler fra veislitasje [178]. I Finland var PM10-nivåene 
bedre korrelert med lungefunksjonen hos astmatiske 
barn enn henholdsvis partikkelantallet og nivået av 
svarte karbonpartikler, under perioder med høye 
nivåer av veislitasjepartikler [5]. Tolkninger av disse 
studiene er vanskelig, da eksponeringssituasjon er 
sammensatt med mange andre partikler i tillegg til 
slitasjepartikler. Det er videre lite kunnskap om hvilke 
mineraler i slitasjepartiklene som har størst betydning 
for helseeffekter. Fra arbeidsmiljøstudier er det kjent at 
ulike mineraler kan føre til helseeffekter, med kvarts og 
asbest som de mest skadelige.

Langtransportert svevestøv (sekundære partikler)  
Langtransportert luftforurensning inneholder en rekke 
oksidasjonsprodukter av svovel og nitrogen, deriblant 
sulfat og nitrat. Opprinnelige studier av den helsemes­
sige betydningen av disse komponenter av PM ga 
motstridende resultater. Studier av sulfater og nitrater i 
nordøst USA viste en sammenheng med helseeffekter 
[140], mens en rekke europeiske studier med korttids­
eksponering ikke viste noen sammenheng. Nyere data 
fra begge kontinenter [166, 173, 211], med bruk av 
ulike metoder, tyder imidlertid på at både sulfater og 
nitrater har en sammenheng med dødelighet (kort og 
lang tid) og sykelighet (kort tid).

Metallrike partikler fra industriområder 
Det er utført flere befolkningsstudier som viser 
sammenhenger mellom uønskede helseeffekter og 
metaller i svevestøvet. Dette er oppsummert i en 
artikkel av Chen og Lippmann [86]. Grunnet store 
forskjeller mellom disse studiene når det gjelder 
sammensetningen av svevestøvet, antall analyserte 
metaller, analyseteknikker og deteksjonsgrenser, er 
det usikkert i hvilken grad metallene er indikatorer 
for andre faktorer som forårsaker effekter. I en nyere 
studie av Bell [211] synes nikkel og vanadium å ha 
større betydning for helseeffekter enn andre metaller. 
I denne rapporten vises det imidlertid til at data er 

utilstrekkelige til å konkludere om årsaker. Generelt gir 
befolkningsstudiene et bilde av at svevestøv med høyt 
metallinnhold ser ut til å være mer skadelig enn sveve­
støv med lavt metallinnhold. Eksempelvis er hyppig­
heten av lungesykdommer sammenlignet i områder 
med og uten metallindustri. Disse studiene tyder blant 
annet på en økt forekomst av luftveissykdommer og 
allergier i områder med stålindustri [212], også flere 
år etter betydelige reduksjoner i utslippene [213]. Det 
kan ikke utelukkes at sosio-økonomiske forskjeller 
spiller en viktig rolle for disse sammenhengene.  I en 
dansk studie er det undersøkt sammenhenger mellom 
personlig eksponering for forskjellige metaller i PM2,5-
fraksjonen av svevestøv og DNA-skade på enkelte 
typer immunceller (lymfocytter) [214]. Det ble funnet 
at metallene vanadium og krom, men ikke jern, nikkel, 
kobber og platina, var assosiert med DNA-skader i 
lymfocytter. 

7.6 Vurderinger og luftkvalitets­
kriterier for svevestøv

7.6.1 Vurderinger foretatt av WHO 
I WHO-rapporten ”Air quality guidelines for Europe” fra 
2005 fastsatte WHO retningslinjen for 24-timers middel 
for PM10 til 50 μg/m3 og for PM2,5 til 25 μg/m3.  For lang­
tidseksponering har WHO fastsatt årsmidler for PM10 på 
20 μg/m3 og PM2,5 på 10 μg/m3. For både PM10 og PM2,5 
er retningslinjene basert på befolkningsstudier. Stort 
sett ligger de fastsatte retningslinjene for årsmidlene 
omtrent på samme nivå som de laveste konsentra­
sjonene som gir signifikante økninger i dødelighet. For 
korttidsnivåer rapporterer WHO bare assosiasjoner for 
høyere nivåer enn retningslinjene. Basert på multisen­
terstudier og meta-analyser beskrives assosiasjon med 
økt daglig dødelighet på ca 2,5 % ved nivåer rundt 
100 μg/m3 PM10 og 50 μg/m3 PM2,5. I fastsettelsen av 
retningslinjen argumenterer WHO med statistiske  
sammenhenger mellom 24-timersmiddel og årsver­
dier, og kommenterer at de enkelte land må ta hensyn 
til lokale forhold i fastsettelsen av retningslinjene.  For 
PM0,1 har ikke WHO fastsatt noen retningslinjer, da de 
mener det foreligger utilstrekkelige med data spesielt 
når det gjelder befolkningsstudier.
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7.6.2 Luftkvalitetskriterier
 
Luftkvalitetskriterier for døgnmidler settes til  
30 µg/m3 for PM10 og 15 µg/m3 PM2,5. For årsmid­
ler fastsettes luftkvalitetskriterier til 20 µg/m3 
for PM10 og 8 µg/m3 for PM2,5. Dette er basert på 
befolkningsstudier. Ved disse kriteriene er også 
følsomme individer tatt hensyn til. For PM0,1 
(ultrafine partikler), PM10-2,5 (grovfraksjonen) 
og svarte karbonpartikler eller andre partikkel­
parametere foreligger det ikke tilstrekkelige 
data til å fastsette egne luftkvalitetskriterier.  

Sammenhengen mellom PM og helseeffekter 
ansees som godt etablert i befolkningsstudier, og 
disse viser lineær doserespons ned mot svært lave 
konsentrasjonsområder av PM. Helseeffektene som 
er studert er dødelighet, samt både hjerte-kar- og 
respiratorisk sykelighet. 

For døgnmiddel (24 timer) er det sett sammen­
henger for PM10 i konsentrasjoner ned mot 20 μg/m3, 
men de fleste studiene lå fra 25 til 30 μg/m3. For 
PM2,5 er det vist assosiasjoner i konsentrasjonsom­
rådet 6-8 μg/m3, men de fleste studiene lå mellom 
10 og 15 μg/m3. For årsmiddel av PM10 er det sett en 
slik sammenheng i konsentrasjonsområdet  
20-30 μg/m3, og for PM2,5 ved konsentrasjoner fra  
5 til 10 μg/m3. Disse sammenhengene med lang­
varig eksponering for PM2,5 er bedre dokumentert 
enn for PM10, og legges mest vekt på i anbefalin­
gene. I fastsettelsen av luftkvalitetskriterier legges 
det vekt på at følsomme grupper også skal beskyttes 
mot helseskader. Dette inkluderer personer med 
luftveis- og hjerte-karsykdommer, spesielt barn og 
eldre. 

For PM0,1 finnes ennå ikke tilstrekkelig med studier 
til å kunne anbefale noen luftkvalitetskriterier. For 
PM10-2,5 finnes noe mer data, men fremdeles ikke 
nok til å kunne anbefale noe eget luftkvalitetskrite­
rium. PM10-verdien vil imidlertid inkludere partikler 
i denne fraksjonen. Derfor er det viktig å beholde 
en PM10-verdi i tillegg til luftkvalitetskriteriet for 
PM2,5. For ”svarte karbonpartikler” er det funnet 
sterke sammenhenger med ulike helseutfall, og 
med høyere risikoestimater enn for PM10 og PM2,5. 
På nåværende tidspunkt anbefales imidlertid ikke å 
innføre eget luftkvalitetskriterium for svarte karbon­
partikler. Dette skyldes manglende standardisering 
av målemetoder, samt at PM2,5 dekker mye av det 
samme, og er målt over lang tid og mange steder. 
Hvis en parameter for svarte karbonpartikler skal 
innføres må dette komme i tillegg til PM2,5. 

På dette grunnlag er det fastsatt følgende  
luftkvalitetskriterier:
Døgnmidler: PM2,5   15 µg/m3 

		                      PM10    30 µg/m3

Årsmidler:      PM2,5     8 µg/m3 

		                       PM10   20 µg/m3	

 
Dette er basert på en rekke befolkningsstudier som 
viser sammenheng med sykdommer og dødsfall,  
og som mer eller mindre er justert for andre 
luftforurensningskomponenter og andre variable. 
Siden befolkningsstudiene indikerer effekter ned 
mot luftkvalitetskriteriene, kan det ikke utelukkes at 
enkelte svært følsomme individer kan reagere ved 
konsentrasjoner tilsvarende luftkvalitetskriteriene. 
Befolkningsundersøkelser viser imidlertid ingen 
årsakssammenheng alene. Eksperimentelle studier i 
dyr og mennesker understøtter de observerte helse­
effektene av svevestøv, men ved høyere konsentra­
sjoner av PM. 
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Egenskaper, kilder og nivåer  
SO2 er en fargeløs gass som er lett løselig i vann. Den 
dominerende menneskeskapte utslippskilden er 
svovelholdige fossile brennstoffer som kull og tung­
olje. Totalutslippene av SO2 er kraftig redusert i vestlige 
land. I Norge er døgnnivåene for SO2 under luftkvali­
tetskriteriene, bortsett fra områder hvor industrien har 
stort bidrag (for eksempel i Sarpsborg). Industriutslipp 
fra Russland bidrar til høye SO2-nivåer i Øst-Finnmark. 

Helseeffekter  
Korttidseksponering 
Befolkningsstudier har vist sammenhenger mellom 
døgnmiddelkonsentrasjonen for SO2 og dødelighet, 
hvor en reduksjon av døgnmiddelkonsentrasjonen 
fra 44 µg/m3 til 21 µg/m3 har vist reduksjon i dødelig­
heten. Tilsvarende konsentrasjonsområde har også vist 
en sammenheng med sykehusinnleggelser for luftveis­
sykdommer. 

Det er store forskjeller i konsentrasjonsområdet for 
helseskadelige effekter av SO2 mellom kammerstudier 
og befolkningsstudier. SO2 har i kammerstudier vist 
effekter på irritasjon og sammentrekning av luftveiene 
etter eksponering i 10-15 minutter. Astmatikere, som er 
av de mest sensitive for SO2-eksponering, responderer 
ved en konsentrasjon på 1144 µg/m3 SO2. Det er store 
individuelle variasjoner i konsentrasjoner av SO2 som 
gir helseeffekter. De påvirkes blant annet av alder, fysisk 
belastning, eksponeringstid, fuktighet og temperatur. 

Helseskadelige effekter av SO2 skjer svært raskt og er 
vanligvis kortvarige. 

Langtidseksponering 
Det er færre befolkningsstudier som har vurdert lang­
tidseksponering av SO2 i forhold til kortidseksponering, 
men det er vist sammenhenger mellom SO2-ekspo­
nering for 18-27 µg/m3 i årsmiddelkonsentrasjon og 
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dødelighet. Det er midlertidig også studier som ikke 
viser tilsvarende effekter av SO2.

De store forskjellene på helseeffekter i kammerstudier 
og befolkningsstudier, og mangel på samsvar i flere 
befolkningsstudier, indikerer usikkerhet rundt effekten 
av SO2. Det er mulig SO2 fungerer som en markør for 
andre luftforurensningskomponenter.

Utsatte/følsomme grupper  
Astmatikere og allergikere er blant de mest følsomme 
gruppene. Det er også holdepunkter for at nyfødte kan 
være spesielt sensitive for SO2-eksponering. 

Luftkvalitetskriterier for svoveldioksid (SO2):
- 300 µg/m3 i 15 minutter
- 20 µg/m3 som døgnmiddel

8.2 Kilder og luftforurensningsnivåer 
av svoveldioksid 
 
8.2.1 Egenskaper og kilder 
SO2 kan frigjøres både fra naturlige og antropogene 
(menneskeskapte) kilder. Som naturlig kilde gir 
vulkanutbrudd viktige bidrag, mens den dominerende 
antropogene kilden er utslipp fra svovelholdig fossilt 
brennstoff som kull og tungolje. I vestlige land er bru­
ken av kull og tungolje redusert, noe som har ført til 
en betydelig reduksjon av totalutslippene av SO2. Det 
forekommer allikevel utslipp fra disse kildene i andre 
land hvor kull og tungolje brukes i større grad. 

Dagens utslipp kommer hovedsakelig fra forbrennings­
prosesser i skip, ulike motorkjøretøyer, industri og fra 
forbrenning av lettolje ved oppvarming og i kraftverk 
(figur 8.1). 

SO2 er en fargeløs gass som er lett løselig i vann. Via 
flere reaksjonstrinn omdannes SO2 til svovelsyre som 
kan kondensere på små partikkelkjerner og danne mer 
sammensatte partikler. 

	
  

Figur 8.1. Kildebidrag til SO2-utslipp i Norge fra 1990 til 2011. Industri og skip  
og båter har størst bidrag til SO2-utslippene. Stiplet linje viser målene beskrevet i 
Gøteborgprotokollen. 
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8.2.2 Eksponering og forurensningsnivåer  
i Norge  
Som et resultat av redusert bruk av kull og overgang 
til lettere oljer har nivåene av SO2 blitt kraftig redusert 
i mange land, og utgjør dermed et mindre problem 
enn tidligere. Andre steder i verden som i Asia er 
nivåene fremdeles høye, med årsmiddelkonsentra­
sjon opp imot 200 µg/m3. De naturlige bakgrunns­
nivåene i Europa ligger på ca 5 μg/m3.  Bruk av høye 
piper ved kraftverk har imidlertid bidratt til å spre 
forurensningen, og gi høyere konsentrasjoner over 
større områder.

I Norge har utslippene (figur 8.1) og nivåene (figur 
8.2) av SO2 sunket betydelig siden 1990-tallet. Døgn­
nivåene i norske byer, hvor industrien ikke bidrar til 
å øke SO2-konsentrasjonen ansees nå å ligge under 
gjeldende luftkvalitetskriterier. Siden SO2-nivåene 
nå er så lave, er det færre rutinemessige målinger av 

SO2 ved målestasjoner i norske byer og tettsteder. 
Målestasjoner i Grenland, Oslo og Sarpsborg viser 
konsentrasjon av SO2 i nærheten eller i byene (figur 
8.3). I Sarpsborg er fremdeles konsentrasjonene av 
SO2 høye, og Sarpsborg hadde flere enn antall tillatte 
overskridelser av timesmiddelkonsentrasjonen gitt 
i forskrift for lokal luftkvalitet i 2011. Samme år ble 
døgnmiddelkonsentrasjonen overskredet en av tre 
ganger. De høye konsentrasjonene av SO2 i Sarpsborg 
skyldes utslipp fra industri. 

Det er to målestasjoner i Nord-Norge som er lokalisert 
nær landegrensen mot Russland (Svanvik og  
Karpdalen). Disse stasjonene måler SO2-konsen­
trasjonen som blir transportert til Norge fra russisk 
industri (figur 8.4). I 2012 ble det målt seks over­
skridelser av forskriftens grenseverdi på døgnmiddel 
for SO2 på Karpdalen målestasjon.
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Figur 8.2 Vintermiddelkonsentrasjoner av SO2 fra 1958/59 og fram til 1994/95. 
Figuren viser reduksjon i SO2-nivåene i norske byer.

Figur 8.3. Maksimal døgnmiddelverdi for SO2 (µg/m3) fra  
2004 til 2012 i Grenland, Oslo og Sarpsborg. Grønn linje  
viser luftkvalitetskriterium. Rød linje viser grenseverdien  
som kan overskrides inntil tre ganger per kalenderår.  
Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013.

Figur 8.4. Maksimale døgnmiddelverdier av SO2 (µg/m3) fra  
2005 til 2012 målt ved den russiske landegrense (Karpdalen og  
Svanvik). Grønn linje viser luftkvalitetskriterium. Rød linje viser  
grenseverdien som kan overskrides inntil tre ganger per kalenderår. 
Kilde: Sentral database for luftovervåkningsdata, 2013.
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8.3 Helseeffekter av svoveldioksid

8.3.1 Inhalasjon og omsetning 
SO2 er en vannløselig gass hvor 80-100 % absorberes 
i de øvre luftveiene (i et konsentrasjonsområde fra 
4,6- 46 μg/m3) ved normal pusting gjennom nesen. På 
grunn av vannløseligheten til SO2 vil svært lite nå de 
nedre luftveiene, men økt aktivitet med tyngre pusting 
fører til økt absorpsjon av SO2 i de nedre luftveiene. 

Ved inhalasjon og avsetning av SO2 på slimhinnene blir 
SO2 omdannet via ulike reaksjoner. Ammoniakk dannes 
naturlig i munnen og reagerer med SO2 som fører til 
at den blir delvis nøytralisert. Andre viktige produkter 
som SO2 kan omdannes til er sulfitt, bisulfitt og sulfater, 
som også kan gi helseskadelige effekter. Det er vist 
at ulike antioksidanter i lungevæsken potensielt kan 
redusere toksiteten av SO2 [1].

8.3.2 Mekanistiske betraktninger 
Det er begrenset med studier på mekanismene bak 
helseskadelige effekter av SO2, men det er vist at SO2 
virker irriterende i de øvre luftveiene og gir beten­
nelsesreaksjoner og hypersekresjon av slim ved høye 
konsentrasjoner. Disse responsene synes å involvere 
nervesystemet i luftveiene [1]. Det er også foreslått 
at SO2 kan føre til oksidative skader som videre kan 
påvirke sykdomsutvikling. Videre er det rapportert at 
nivået av antioksidanter reduseres og fettsyreoksida­
sjonen øker i luftveier og andre organer [2].

8.3.3 Dyrestudier
 
Dyreforsøk er brukt til å studere hvordan ekspo­
nering for SO2 over lengre tid kan påvirke luftvei­
ene. Eksponering for høye konsentrasjoner av SO2 
(28,6 mg/m3) har gitt endringer som ligner kronisk 
bronkitt hos mennesker, mens 5 mg/m3 er vist å 
forsterke effekter av allergener. Eksponering for 
fine og ultrafine partikler synes å øke den skade­
lige effekten av SO2. 

 
Dyrestudier er benyttet for å få en bedre forståelse av 
helseeffekter knyttet til SO2 eksponering. De viktigste 
studiene viser langtidseksponering ved høye nivåer 
av SO2. Det er også studier som undersøker kombina­
sjonseffekten av SO2 og aerosoler/partikler på helse, 
da dette kan gi et mer realistisk eksponeringsscenario i 
forhold til komponentene hver for seg.  

Langtidseksponering 
Dyrestudier foretatt ved eksponering over måneder og 
år med konsentrasjoner på 28,6 mg/m3 har vist skader 
på epitelet i luftveiene, med påfølgende endringer 

som ligner på kronisk bronkitt i mennesker [1]. Ved 
ytterligere høyere konsentrasjoner (858 mg/m3) redu­
seres transporten av slim via flimmerhårene i lungene. 

Studier i flere arter viser at SO2 eksponering gir 
sammentrekning av luftveiene (bronkokonstriksjon). 
I marsvin er det vist effekter i samme konsentrasjons­
område som hos astmatikere (rundt 715 µg/m3). 

Studier med sensitive dyremodeller er benyttet for å 
undersøke om de er mer mottagelige for effekter av 
SO2 enn normale dyr. I en studie ble rotter med høyt 
blodtrykk (hypertensive rotter) eksponert for SO2 i  
3-4 måneder, og det ble observert mye kraftigere 
betennelsesreaksjoner og vedvarende utskillelse av 
slim enn hos normale rotter [3]. Svært høye konsentra­
sjoner av SO2 ble imidlertid brukt. Det er usikkert om 
langvarig eksponering for mer relevante konsentra­
sjoner kan gi effekter i disse dyremodellene.

I luft kan SO2 feste seg til partikler, og eksponering av 
disse partiklene kan gi ulike effekter enn SO2 alene. 
Det er derfor viktig med studier av hvilke helseeffekter 
SO2 gir sammen med eksponering for ultrafine/fine 
partikler, da disse kan gi et mer realistisk eksponerings­
scenario. Marsvin eksponert for 2,5 -5 mg/m3 sinkoksid 
sammen med 2,9 mg/m3 SO2 viste skader på celler 
på overflaten av luftveiene og blodåreveggen, og 
påfølgende ødem. Dette kan skyldes at svovelsyre som 
er dannet fra SO2 binder seg til partiklene, og dermed 
transporteres til de nedre luftveiene [1].

8.3.4 Kontrollerte studier på mennesker
 
Kontrollerte studier på mennesker eksponert for 
SO2 i kammer har vist økt irritasjon og sammen­
trekning av luftveiene etter eksponering for SO2 i 
10-15 minutter. Astmatikere er den mest sensitive 
gruppen hvor det er registrert effekter ved  
1,1 mg/m3, mens ved 572 µg/m3 var det ingen 
effekt. I friske individer er det vist effekter først ved 
konsentrasjoner over 2,9 mg/m3 SO2. Den indivi­
duelle variabiliteten er imidlertid svært stor, og på­
virkes av alder, fysisk belastning, eksponeringstid, 
fuktighet og temperatur. Effekten kommer raskt 
og er vanligvis kortvarig. 

Korttidseksponering 
Helseskadelige effekter av kortvarig eksponering for 
SO2 er studert i kontrollerte forsøk i spesialkonstruerte 
kamre. Mange studier er utført med frivillige individer 
(av ulik alder, astmatikere og friske) under ulike forhold 
(belastning, luftfuktighet, fysisk aktivitet eller hvile; 
munn- eller nesepusting samt eksponeringstid). 
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Forsøkene viste generelt at kortvarig SO2-eksponering 
kan utløse sammentrekning av de nedre luftveiene 
(bronkokonstriksjon). Det er vist store individuelle 
forskjeller på hvilke konsentrasjoner som kan utløse 
en slik effekt. Noen kan være fullstendig upåvirket 
av konsentrasjoner som gir alvorlig effekt hos andre. 
Astmatikere har hyperreaktive luftveier og er mest 
utsatt. Det antas at SO2 påvirker den glatte muskula­
turen i luftveiene og gir sammentrekninger som en 
direkte effekt av SO2-eksponeringen, eller som følge av 
en allergisk reaksjon. 

I studiene hvor de eksponerte ble undersøkt ved 
ulike forhold, viste eksponering med SO2 sammen 
med munnpusting ved økt belastning å forverre 
symptomene. Effekten av SO2 inntrer svært raskt, med 
maksimum effekt innen noen minutter. Kontinuerlig 
eksponering øker vanligvis ikke responsen. Det synes 
heller å være en toleranseutvikling hvor responsen 
reduseres med tiden. Toleransen opphører imidlertid 
kort tid etter eksponering. 

Kammerforsøkene som er utført varierer fra minutter til 
timer, hvor 10-15 minutter er vanligst. Helseeffektene 
som utløses som en følge av eksponering er ofte 
kortvarige, og lungefunksjonen blir normal igjen etter 
noen minutter til timer etter avslutning av ekspo- 
neringen for SO2. Alvorlighetsgraden av responsen er 
varierende fra individ til individ. Effekter av SO2-ekspo­
nering kan også ha sammenheng med luftfuktighet 
og temperatur. Tørr luft kan føre til nedsatt fuktighet i 
slimhinnene i de øvre luftveier, slik at opptaket her blir 
redusert og mer SO2 når lengre ned i luftveiene [1].

WHO [1] oppsummerer i sin rapport at det kan være 
vanskelig å få et konsistent bilde av sammenhengen 
mellom dose og respons. Hos friske personer i hvile 
er det registrert reduksjoner i lungefunksjon ved 
10 minutter eksponering for 11 440 µg/m3 SO2. Hos 
astmatikere er responsmønsteret som hos friske 
individer, men bronkokonstriksjonen inntrer ved lavere 
konsentrasjoner. Flere studier har vist reduksjon i 
lungefunksjonsparametere ved 1430-1716 µg/m3 ved 
moderat til tung belastning [1]. Det er imidlertid stor 
variasjon i sensitivitet hvor enkelte studier varierer i 
forhold til hvilke grupper som er mest sensitive for 
eksponering, selv om astmatikerne oftest er de mest 
følsomme. 

Flere doseresponskurver er rapportert i litteraturen 
for ulike parametere av lungefunksjon hvor det ikke er 
vist klare terskelverdier for helseeffekt. Det henvises 
spesielt til et eksempel av Linn og medarbeidere [4] 
hvor pasienter med moderat til alvorlig astma ble 
undersøkt, studien ble korrigert for arbeidsbelastning. 

Ved eksponering for 1144 µg/m3 SO2 ble det registrert 
en klar, men liten effekt av SO2-eksponering. Det ble 
også registrert effekter ved eksponering for 572 µg/m3 
SO2, men disse var sammenlignbare med helseeffekter 
av arbeidsbelastningen alene. Videre er det vist at 
eksponering av eldre pasienter med kronisk obstruktiv 
lungesykdom (KOLS) for 1,2 -2,2 mg/m3 SO2 ga mindre 
symptomer enn ved eksponering av unge astmatikere 
for tilsvarende doser, men med hard arbeidsbelastning 
[1].

Det er indikasjoner på at eksponering for 572 µg/m3 
SO2 kan påvirke det autonome nervesystemet og gi 
rytmeforstyrrelser i hjertet [5]. Andre seinere studier 
med kortvarig eksponering av friske personer for rela­
tivt lave konsentrasjoner (1,3-1,5 mg/m3 SO2) har ikke 
vist noen målbare effekter [6].

8.3.5 Befolkningsstudier 
SO2 forekommer som oftest i blanding med andre 
forurensningskomponenter, særlig svevestøv, noe som 
kan vanskeliggjøre tolkningen av befolkningsstudiene. 
Nyere metoder har imidlertid gjort det mulig å studere 
betydningen av eksponering for SO2 mer uavhengig av 
andre komponenter, og også vurdere mulige synergis­
tiske sammenhenger med andre komponenter. 

Korttidseksponering 

 
Store befolkningsstudier, fra mange byer og i 
sammenfattende analyser, viser en sammenheng 
mellom svært lave konsentrasjoner SO2 (døgnmid­
ler) og dødelighet, og det vises ingen terskel for 
helseeffekt i konsentrasjonsområdet 20 til  
40 µg/m3. Studiene som tyder på sammenhenger 
ved svært lave konsentrasjoner viste at reduksjon 
av døgnmidlet av SO2 fra 44 µg/m3 til 21 µg/m3 ga 
en reduksjon i dødeligheten. Videre er det funnet 
sammenheng mellom døgnmiddelkonsentrasjoner 
av SO2 og innleggelser på sykehus for luftveis­
sykdommer i tilsvarende konsentrasjonsområde. 
Det er usikkerhet i alle disse studiene om effekten 
av SO2 kun er en markør for annen luftforurensning. 

Det er flere befolkningsstudier som har vurdert 
sammenhengen mellom kortvarig luftforurensning og 
uønskede helseeffekter hvor SO2 også har blitt under­
søkt. Multisenter-undersøkelser, der data fra en rekke 
byer analyseres sammen, vurderes som mest infor­
mative. I slike store studier kan betydningen av SO2 
i forhold til andre komponenter lettere undersøkes, 
ettersom SO2-nivåene varierer i ulike områder. De 
fleste studier er tidsseriestudier, der det ikke foreligger 
person-spesifikke eksponeringsberegninger. I slike 
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studier er muligheten til å kontrollere i tilstrekkelig 
grad for andre, samvarierende faktorer (”confounders”; 
f. eks. røyking, sosio-økonomiske faktorer) ganske 
begrenset. 

Dødelighet 
Multisenterstudier og meta-analyser: I en europeisk 
multisenter tidsseriestudie (APHEA-I) basert på data fra  
12 byer ble det funnet en sammenheng mellom SO2 
og total dødelighet. Det var forskjeller mellom byer fra 
vestlige og østlige deler av Europa, men disse forskjel­
lene ble mindre med en forbedret metodologi og når 
man ikke tok hensyn til ekstreme nivåer. Gjennom­
snittsnivåene (døgnmidler) varierte mellom 13 µg/m3 
og 74 µg/m3. Det laveste nivået er høyere enn  
gjennomsnittsnivået i norske byer. Risikoestimatene 
for dødsfall på grunn av luftveis- og hjerte-karsykdom 
var høyere enn for total dødelighet [1]. Når sotpartikler 
ble inkludert i beregningene ble sammenhengen med 
SO2 noe svakere, men videre analyser indikerte at SO2 
og sotpartikler var uavhengig av hverandre.

En oppfølgning av APHEA-I-studien, APHEA-II, var 
basert på 29 byer og hadde utvidet varighet. Fokuset 
var i denne studien på partikler, NO2 og ozon, og ingen 
risikoestimater ble rapportert for SO2. SO2 påvirket 
imidlertid ikke risikoestimatene for svevestøv (PM10) på 
total dødelighet. I denne studien varierte SO2 gjen­
nomsnittsverdiene for døgnmidler fra 4 µg/m3 til  
49 µg/m3 [1]. 

I en multisenterstudie av 13 spanske byer varierte 
SO2-nivåene tilsvarende som for APHEA-II. I denne 
studien ble det funnet en sammenheng mellom 
dødelighet og timesmidler av SO2. For døgnmiddel var 
sammenhengen svakere etter justering for partikler. 
Forfatterne konkluderte med at kortvarige høye nivåer 
av SO2 hadde større betydning på dødelighet enn 
gjennomsnittlig økte nivåer over lengre tid [1]. 

I en amerikansk multisenterstudie basert på 62 
amerikanske byer (NMMAPS-studien) syntes sammen­
hengen mellom eksponering for SO2 (døgnmidler) 
og total dødelighet å være statistisk signifikant, men 
svakere enn i APHEA-I studien. Økningen var signi­
fikant dagen etter eksponering, og når ingen andre 
komponenter var inkludert i analysen [1]. 

I to kanadiske multisenterstudier ble sammenhengen 
mellom dødelighet og lave døgnmiddelkonsentra­
sjoner av SO2 studert. Studiene observerte en sammen­
heng mellom dødelighet og døgnmiddelkonsentra­
sjon. I den ene studien ble det funnet en sammenheng 
med dødelighet ved SO2 konsentrasjoner så lavt som 
10 µg/m3, denne sammenhengen ble ikke affektert av 

justering for andre forurensningskomponenter. I den 
andre studien ble imidlertid sammenhengen svakere 
ved justering for PM2,5 [1]. Totalt sett indikerer disse 
studiene at SO2 ikke var en viktig faktor for sammen­
hengen mellom luftforurensning og dødelighet.

En meta-analyse som inkluderte 46 studier undersøkte 
sammenhengen mellom SO2 og dødelighet fant ingen 
klare sammenhenger [1]. I dataene fra Nederland som 
var benyttet i denne studien viste re-analyser imid­
lertid en sterkere assosiasjon med total dødelighet for 
SO2 i forhold til partikler (PM10, sot, sulfat og nitrat). 
Gjennomsnittsnivået i Nederland var 10 µg/m3 [1]. En 
senere studie som inkluderte asiatiske byer, viste at en 
økning på 10 µg/m3 i SO2-nivå var assosiert med 1 % 
økning i dødelighet. Gjennomsnittlige døgnmidler var 
på 13 µg/m3 i Bangkok [7]. Svevestøv og ozon påvirket 
ikke assosiasjonen, men når NO2 ble inkludert i analy­
sene var sammenhengene ikke lenger signifikante. 
Feilklassifisering av eksponering kan ha forekommet 
i mange av disse studiene, ettersom eksponering er 
beregnet ut fra et lite antall målingsstasjoner i svært 
store byer. En annen usikkerhet ved mange av disse 
studiene er om SO2 er en årsaksfaktor ved lave 
konsentrasjoner eller kun et surrogat for en annen 
faktor [1].

Studier i enkeltbyer: Noen studier i enkeltbyer kan bidra 
til forståelsen av mulige helseeffekter av SO2.  En studie 
i Erfurt, Tyskland, viste sterkere assosiasjon med døde­
lighet enn for PM parametere i samme analyse. Denne 
assosiasjonen ble imidlertid tolket som et artefakt, 
da den ble funnet ved svært lave konsentrasjoner og 
siden risikoestimatene for dødelighet økte, når gjen­
nomsnittskonsentrasjonen gikk ned i åra før tusenårs­
skiftet. Tilsvarende er rapportert også i en studie fra 
Nederland. En intervensjonsstudie fra Hong Kong 
hvor svovelinnholdet i brensel/drivstoff ble redusert, 
ga en halvering av SO2- konsentrasjonen (fra 44 µg/m3 
til 21 µg/m3), uten endringer i svevestøvnivåene. 
Reduksjonen i SO2-nivåer var assosiert med en reduk­
sjon i dødelighet på grunn av lunge- og hjertekar-
sykdommer på henholdsvis 3,9 % og 2,0 % [8]. I en 
senere studie fra Hong Kong [9] var det sterkest 
sammenheng mellom økt dødelighet og lave nivåer 
av SO2 og NO2. Sammenhengen med dødelighet var 
imidlertid sterkt påvirket av sosioøkonomiske faktorer 
[9]. 

På Tenerife fant man meget lave gjennomsnittlige nivåer, 
med maksimalkonsentrasjoner opp til 145 µg/m3 i en 
tidsseriestudie. Bare SO2 viste en signifikant sammen­
heng med total dødelighet [10]. I to studier som 
inkluderte skandinaviske byer (gjennomsnittsnivåer 
for Helsinki og Stockholm var ca 3 μg/m3) ble det ikke 
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påvist signifikante sammenhenger mellom dødelighet 
og SO2-nivåer [11,12].

Utsatte grupper: Flere studier på dødelighet har 
fokusert på nyfødte. Økt dødelighet blant nyfødte var 
i en tidsserieanalyse assosiert med SO2 og NO2, men 
ikke med ozon og PM2,5. Døgnmidlet for SO2 lå rundt 
10 μg/m3 [13]. Det ble funnet uavhengige effekter av 
SO2 og NO2. I en annen studie av nyfødte var det ingen 
sammenheng mellom SO2 eksponering og dødelighet 
[14]. Derimot fant Hajat og medarbeidere [15] en 
sammenheng mellom SO2 og dødelighet hos nyfødte i 
en tidsseriestudie ved gjennomsnittsnivåer mellom  
15 og 20 μg/m3.  

EPA rapporterte i 2008 [16] at studiene gjennomgå­
ende viser en sammenheng mellom SO2 -eksponering 
og dødelighet, men at sammenhengen endret seg ved 
inkludering av andre parametere i analysen. Risiko­
estimatet varierte mellom 0,6 og 2,0 % ved 20 μg/m3 
økning i SO2. Denne store variasjonen kan skyldes bruk 
av forskjellige typer analyser, varierende SO2-nivåer 
eller effekt-modifiserende faktorer (f. eks. værforhold). 
Risikoestimatene for dødelighet på grunn av luftveis- 
og hjerte-karsykdommer synes større enn for total 
dødelighet, og dødeligheten av luftveissykdommer 
synes større enn for hjerte-karsykdommer.  
 
Sykelighet

Respiratoriske sykdommer: Det er foretatt flere 
multisenterstudier og meta-analyser på sammen­
hengen mellom døgnmidler av SO2 og respiratoriske 
sykdommer. I APHEA-I studien var både SO2, sot og 
ozon assosiert med økt innleggelse på sykehus på 
grunn av astma. Gjennomsnittsnivåer for SO2 varierte 
mellom 16 µg/m3 (Helsinki) og 41 µg/m3 (Barcelona). 
Barn under 15 år og voksne fra 16 til 64 år var med 
i analysen. Det ble funnet sammenhenger mellom 
sykelighet og SO2-nivåer hos barn, og sykelighet 
og NO2-nivåer hos voksne. Imidlertid var det ingen 
signifikant assosiasjon mellom SO2 og innleggelse 
av barn i Helsinki, som hadde det laveste gjen­
nomsnittsnivået. De observerte sammenhenger var 
uavhengige av sot [1]. I en delstudie av APHEA-I med 
fokus på KOLS-pasienter (med seks europeiske byer), 
ble det ikke funnet tilsvarende sterk sammenheng 
mellom eksponering for SO2 og innleggelser som for 
andre forurensningskomponenter. Risikoestimatene 
varierte mellom byene, og i de to byene med laveste 
nivåer (21 µg/m3) var det ingen økt risiko. I en annen 
APHEA-I delstudie, hvor bare vest-europeiske byer 
var inkludert, ble det ikke funnet noen konsistent 
sammenheng mellom innleggelse for respiratoriske 
sykdommer og eksponering for SO2, i motsetning til 
for ozon.  Det ble imidlertid funnet sammenhenger i 

byer med flere målestasjoner, noe som kunne tyde på 
for dårlig eksponeringskarakterisering i byer hvor man 
ikke fant sammenhenger. I APHEA-II undersøkelser var 
SO2 en forstyrrende faktor for sammenhenger mellom 
PM og innleggelser for respiratoriske sykdommer. Det 
ble også rapportert en sammenheng mellom astma 
hos barn og SO2 eksponering, men det er uklart om 
disse sammenhengene var uavhengige av PM og 
CO. En meta-analyse av 18 studier i Øst-Asia viste en 
sammenheng mellom eksponering for SO2 og innleg­
gelse for respiratoriske sykdommer i over halvparten 
av studiene [1], mens andre studier ikke viser lignende 
effekter[17].

Det er flere enkeltstudier publisert i de siste årene, og 
først og fremst i Canada. En studie fant ingen konsi­
stente assosiasjoner mellom SO2 og barneastma ved 
nivåer rundt 5 µg/m3 [18], mens en annen studie viste 
assosiasjoner mellom toppkonsentrasjoner av SO2  
(> 30 µg/m3 i maksimal døgnmiddel) og akutte lege­
besøk eller innleggelser for astmaanfall hos barn [19]. 
En tredje studie fra Canada rapporterte en sammen­
heng med innleggelse for respiratorisk sykdom hos 
nyfødte, men dette ble sterkt påvirket ved justering for 
andre komponenter [20]. En italiensk studie på opptil 
to år gamle barn fant også en sammenheng mellom 
innleggelse for respiratoriske sykdommer og SO2 
(døgnmiddel fra 7-21 µg/m3), men sammenhengen var 
svakere enn for CO, og det ble ikke justert for effekter 
av andre komponenter [21].

EPA 2008 [16] konkluderer med at studier av innleg­
gelse på sykehus eller akutte legebesøk og ekspo­
nering for SO2 viser positive sammenhenger, særlig for 
aldersgruppene 0-14 og over 65 år, selv om sammen­
henger i en del studier ikke blir statistisk signifikante. 
Innleggelse for astmaanfall er best dokumentert. 
Disse funn understøttes av eksperimentelle studier 
som viser økt sammentrekning av bronkier, redusert 
lungefunksjon, økt luftveisreaktivitet og luftveissymp­
tomer, inflammasjon i lungene etter eksponering for 
SO2. Økningen i respons varierer mellom 5 og 20 % 
per 20 µg/m3 SO2. Noen studier finner sammenhenger 
ved så lave nivåer som 7-8 µg/m3.  To studier, som har 
sett spesielt på doserespons sammenhenger, finner 
imidlertid SO2 -effekter først ved langt høyere konsen­
trasjoner.        

Hjerte-karsykdommer: Sammenhengen mellom ekspo­
nering for SO2 og innleggelse for hjerte-karsykdom 
har også blitt undersøkt. Studier i åtte europeiske byer 
(fra APHEA-2) viste tilsynelatende sammenhenger 
med hjerte-karsykdommer, men risikoestimatene for 
SO2 ble kraftig redusert når andre komponenter ble 
inkludert i modellen. En mulig tolkning er at SO2 mest 
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fungerte som en indikator for byenes luftforurensning 
[1]. I en studie fra 14 amerikanske byer (NMMAPS) 
synes ikke SO2 å påvirke assosiasjonen mellom PM og 
innleggelser for hjerte-karsykdom. En meta-analyse 
av studier i Øst-Asia viste derimot en sammenheng 
mellom eksponering for SO2 og innleggelser for hjerte-
karsykdommer [1]. I tidsseriestudier fra Hong Kong og 
London ble det funnet en lineær sammenheng mellom 
SO2-nivåer og innleggelse for hjerte-karsykdommer, 
og ikke noen påvisbar terskel i konsentrasjonsområdet 
5-40 µg/m3 [22]. Stieb og medarbeidere [17] obser­
verte en sammenheng mellom SO2-eksponering og 
hjerte-karsykelighet i en multisenterstudie i Canada, 
men det ble ikke klarlagt om SO2 hadde en uavhengig 
effekt eller bare fungerte som en indikator. I en over­
siktsartikkel er betydningen av luftforurensning for 
hjerteinfarkt diskutert [23]. De fleste av studiene (6 
av 10) finner ikke noen statistisk signifikant sammen­
heng mellom infarkt og SO2, men en studie i Tyskland 
skiller seg ut med en spesielt sterk sammenheng (50 % 
økning i risiko). Flere andre studier fra ulike land viste 
heller ingen sammenheng mellom SO2-eksponering 
og forverring av ulike hjerte-karsykdommer i konsen­
trasjonsområdet (døgnmidler) mellom ca 5 og  
500 µg/m3 [24-26].  EPA [16] konkluderer med at selv 
om det finnes studier som viser en sammenheng 
mellom eksponering for SO2 og hjerte-karsykdom, er 
sammenhengene ikke konsistente og blir svekket når 
andre komponenter er med i analysen.

Andre helseutfall: I en studie ble svangerskapsutfall 
undersøkt ved eksponering for SO2 (døgnmidler rundt 
10 μg/m3) uten å finne noen sammenheng [39]. 

Langtidseksponering 

Det er få gode befolkningsstudier som viser en 
sammenheng mellom langvarig eksponering for SO2 
(årsmidler) og helseeffekter. Enkelte store studier 
synes å vise en sammenheng mellom dødelighet og 
SO2-nivåer i konsentrasjonsområdet 18-27 µg/m3. Flere 
studier viser derimot ingen sammenheng med SO2, 
men med andre luftforurensningskomponenter. Dette 
kan skyldes at det er vanskelig å beregne ekspone­
ringen for ulike komponenter over lange tidsperioder. 

Dødelighet 
Mye av kunnskapen om sammenhengen mellom 
langtidseksponering for SO2 og uønskede helseeffekter 
har basert seg på flere store befolkningsstudier. I en 
re-analyse av to store amerikanske befolkningsstudier 
(”Harvard Six city studien” og ”ACS studien”) publisert 
i år 2000 fant Krewski og medarbeidere en sammen­
heng mellom årsmiddel av SO2 og dødelighet, som var 
lite påvirket av at andre komponenter (for eksempel 
PM) var inkludert i modellen [1]. En re-analyse av ”ACS-
studien” foretatt av Pope og medarbeidere [27] viste 
en sammenheng mellom dødelighet og årsmidler av 
SO2 (fra 18-27 µg/m3). I en utvidet oppfølgingsstudie av 
”ACS-kohorten” observerte Krewski og medarbeidere 
[28] de høyeste risikoestimatene for sammenhenger 
mellom SO2 og dødelighet i de nyeste tidsperiodene, 
men sammenhengene ble ikke statistisk signifikante. 

I en nederlandsk kohort-studie ble det ikke observert 
noen sammenheng mellom SO2 (langtidsnivåer) og 
dødelighet [29]. En sammenheng mellom SO2 ekspo­
nering og dødelighet ble funnet i en kohortstudie i 
Oslo, men sammenhengen viste en negativ kurve for 
økende SO2 nivåer [30], derfor tillegges dette resul­
tatet ikke vekt. I en studie med langvarig eksponering 
SO2 eller sot ble det funnet sterke sammenhenger 
med dødelighet. Når begge komponenter var med i 
analysen ble risikoestimatet for SO2 minst redusert. 
Andre komponenter ble imidlertid ikke målt [31].

Sykelighet 
Flere nyere langtidsstudier viser ingen sammenheng 
mellom SO2 og ulike helseutfall som hjerte-kar-
sykdom, luftveisallergier, betennelsesreaksjoner, 
forekomst av astma og lungebetennelse [23,32-36]. 
En studie viser en sammenheng mellom svært lave 
konsentrasjoner SO2 og økning i arteriestivhet, men 
dette kan skyldes samtidig eksponering for NO2.  Det 
var derimot ingen sammenheng mellom SO2 og blod­
åreveggtykkelsen [37]. 

8.4 Vurderinger og luftkvalitets­
kriterier for svoveldiokid

8.4.1 Vurderinger foretatt av WHO

WHO foretok sine siste revisjoner av retningslinjene for 
SO2 i år 2000 og 2005. I år 2000 beholdt de den gamle 
retningslinjen på 125 µg/m3 SO2 (0,04 ppm) som  
24 timers gjennomsnitt [1]. Denne var basert på 
befolkningsstudier og brukte en LOAEL-verdi på  
250 µg/m3 med en usikkerhetsfaktor på 2. I år 2000 
anbefalte WHO også en årsmiddelverdi på 50 µg/m3. 
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I 2005 ble retningslinjen for 24-timersmiddel endret 
til 20 µg/m3. Denne skjerpelsen av retningslinjen var 
basert på studier som viste sammenheng mellom 
helseeffekter og svært lave konsentrasjoner av SO2, 
og dessuten at reduksjoner av SO2-nivåer ga betyde­
lige reduksjoner i helseeffekter. Disse studiene viste 
ingen terskel mellom 5 og 40 µg/m3 og tilsynelatende 
assosiasjoner med dødelighet helt ned mot 5 µg/m3. 
I fastsettelsen av WHOs retningslinje på 20 µg/m3 
vektlegges usikkerhet om at SO2 i lave konsentrasjoner 
kun er et surrogat for andre luftforurensningskom­
ponenter, samt praktiske vanskeligheter med å nå et 
nedre risikofritt nivå. På den annen side ble behovet 
for en strengere retningslinje enn den eksisterende fra 
år 2000 framhevet, og at en reduksjon av SO2-nivåene 
også vil redusere nivåene av andre helseskadelige 
luftforurensningskomponenter. 

I 2005 besluttet WHO å beholde retningslinjen fra 
2000 [38] for 10 min eksponering av SO2 på 500 µg/m3. 
Denne retningslinjen baseres på kontrollerte kliniske 
studier av astmatikere. 

I WHO-rapporten fra 2005 er den årlige retningslinjen 
for SO2 fjernet, da overholdelse av 24-timersverdien vil 
gi lave årlige nivåer.  

8.4.2 Luftkvalitetskriterier 
Det er nå satt luftkvalitetskriterium for 24-timers 
eksponering for SO2 på 20 µg/m3. Dette baserer seg på 
studier som viser sammenheng mellom helseeffekter 
og svært lave konsentrasjoner av SO2 (5-40 µg/m3). 
Dessuten er det foretatt en intervensjonsstudie i Hong 
Kong som ga en halvering av SO2-konsentrasjonen (fra 
44 µg/m3 til 21 µg/m3), og dette var assosiert med en 
reduksjon i dødelighet. Denne nye foreslåtte verdien  
er i overensstemmelse med WHOs retningslinje fra 
2005 for 24 timers eksponering.  I likhet med  
WHO2005 [1] vil vi imidlertid ikke helt utelukke at 
SO2 på dette og lavere nivåer er et surrogat for andre 
luftforurensningskomponenter. 

Det er satt et luftkvalitetskriterium for 15 minutter på 
300 µg/m3, som er en skjerping av verdien fra 1992. Til 
fastsettelsen av denne verdien brukes 572 µg/m3 som 
en NOAEL-verdi og en usikkerhetsfaktor på nesten 2.  

Folkehelseinstituttet/Miljødirektoratet fjerner luftkva­
litetskriteriet for SO2 for et år. Begrunnelsen for dette 
er at det nye lave luftkvalitetskriteriet for døgnmiddel 
også vil føre til lave årsmidler for SO2. Dette er i 
samsvar med vurderinger i WHO2005 [1].

På dette grunnlag er det fastsatt følgende  
luftkvalitetskriterier for SO2:
- 300 µg/m3 i 15 minutter
- 20 µg/m3 som døgnmiddel
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Store og viktige befolkningsstudier som det er henvist til i rapporten

APHEA:  Air Pollution and Health: a European Approach (I og II) 
Europeiske tidsseriestudier av korttidseffekter av luftforurensning på forekomsten av dødsfall og forverring av 
sykdom. Begge studiene inkluderte mange storbyer med flere millioner mennesker og analyserte årene i slutten 
av 1980-tallet og begynnelsen av 1990-tallet. En svakhet er at person-spesifikke data som sosio-økonomiske 
forhold og røyking mangler. Eksponeringen begrenser ut i fra nærmeste målestasjon. [1]. 

NMMAPS: National Mortality, Morbidity and Air Pollution Study 
Stor tidsseriestudie som inkluderer de 90 største byene i USA og omtrent 40 % av alle dødsfall. For innleggelse 
på sykehus foreligger data for 14 byer. Studien omfatter årene 1987 til 1994, senere forlenget til 2000. Studien 
inkluderer mange millioner mennesker. Det mangler person-spesifikke data, som sosio-økonomiske forhold og 
røyking. Eksponeringen beregnes ut fra nærmeste målestasjon [2].

ACS: American Cancer Society study (II) 
American Cancer Society studie (nr 2) følger ca 1,2 millioner mennesker i USA. Oppstart i 1982 og fulgt opp til 
2008. Kohorten har en del individuelle data. I tidlige publikasjoner ble eksponering beregnet ut fra nærmeste 
målestasjon, senere studier har også undersøkt betydning av årsgjennomsnitt av luftforurensninger på 
hjemstedsadresse for dødelighet og andre helseeffekter. 

ASHMOG: Seventh Californian Adventist study 
I denne delstudien på den helsemessige betydningen av luftforurensning er over 6000 syvende-dags-adventister 
i California inkludert. Individuelle data foreligger. Studien startet i 1976 og pågår fremdeles. Eksponering ble  
tidligere beregnet ut i fra nærmeste målestasjon. 

Six City study: Harvard Six City study 
I denne studien deltok over 8000 personer fra 6 byer i USA. Personene ble fulgt opp over 14 til 16 år. Studien 
inneholdt få individuelle data og eksponeringen ble beregnet ut fra nærmeste målestasjon. Alle dødsfall i tiden 
1979-1989 ble inkludert.

NLCS-Air: Dutch Cancer Society study – Air pollution  
Denne studien inkluderte ca 120 000 nederlandske personer som ble fulgt over 9 år (1987-1996). Individuelle data 
foreligger. Eksponering ble beregnet for hjemstedsadresse.

ESCAPE: European Study of Cohorts for Air Pollution Effects  
Dette er den største europeiske studien av sammenhengen mellom luftforurensning og helse. Studien inkluderer 
over 300 000 mennesker fra 27 land. Det er brukt ulike oppfølgingsperioder. Individuelle data foreligger. Ekspone­
ring ble beregnet for hjemstedsadresse for året 2008 og beregnet tilbake til året deltakerne ble inkludert. Publise­
ring fra studien pågår (2013).

1.  Atkinson RW, Anderson HR, Sunyer J, Ayres J, Baccini M, Vonk JM et al. Acute effects of particulate air pollution 
on respiratory admissions: results from APHEA 2 project. Air Pollution and Health: a European Approach. Am J 
Respir Crit Care Med 2001; 164: 1860-6.

2.  Samet J, Zeger SL, Dominici F, Curriero F, et al. The national morbidity, mortality, and air pollution study. Part II: 
Morbidity and mortality from air pollution in the United States. Cambridge MA: Health Effects Institute; 2000, 
rapport 94.
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Konsentrasjonsenheter

Konsentrasjoner av ulike forurensninger i luft har mange steder fått stor oppmerksomhet, og det blir stadig 
utført målinger av slike konsentrasjoner over hele verden. Målte konsentrasjoner oppgis ofte i forskjellige 
enheter, og dette vanskeliggjør en direkte sammenlikning. For å unngå dette problemet har det blitt inter­
nasjonal enighet om å benytte enheter av typen mg/m3. Tidligere ble imidlertid enheter av typen ppm ofte 
benyttet.

1 mg/m3 betyr at det er 1 mg (0,001 g) av forbindelsen per m3 luft. Ofte benyttes også enheten µg/m3 
som betyr 0,000 001 g/m3. m og µ er del av en rekke såkalte prefiks som alle er tillatt brukt sammen med 
«stammen» g/m3. De viktigste tillatte prefiksene, i forbindelse med forurensningskonsentrasjoner, er:

M (milli)	 = 10-3	 = 0,001 
µ (mikro)	 = 10-6	 = 0,000 001 
n (nano)	 = 10-9	 = 0,000 000 001 
p (piko)	 = 10-12	 = 0,000 000 000 001

ppm betyr «parts per million». I forbindelse med luftfkonsentrasjoner baseres ppm alltid på volum, slik at  
5 ppm av en forbindelse tilsvarer 5 cm3 av forbindelsen per 1 000 000 cm3 luft, som er det samme som 5 cm3 
av forbindelsen per m3 luft.

I mange tilfeller er det ønskelig å regne om fra ppm til mg/m3. Dette gjøres etter følgende formel (dersom 
trykket er 1 atm):

 C (mg/m3) = 12,19  x
Mw

T
x  C (ppm)

 
der

C (mg/m3)	 = konsentrasjonen i mg/m3 
C (ppm)	 = konsentrasjonen i ppm 
Mw		  = molvekten (g/mol) 
T		  = temperaturen (K)

Uttrykket viser at C (mg/m3) er avhengig av temperaturen (T), og derfor må temperaturen spesifiseres. 
Temperaturen, T, beregnes på følgende måte:

T = 273 + t

 
der t = temperaturen i grader Celsius (oC)

25 oC tilsvarer altså 298 K osv.

Molvekten av en forbindelse kan hentes fra tabeller eller beregnes fra massen av atomene i molekylet. 
Molvekter for aktuelle forurensningskomponenter er (g/mol):

SO2:	 64,06 
NO :	 30,01 
NO2:	 46,01 
CO :	 28,01 
CO2:	 44,01 
O3  :	 48,00

Appendiks 2



Eksempel: 
Dersom konsentrasjonen av NO2 oppgis som 100 ppm (ved 25 oC), tilsvarer 
dette:

12,19
46,01 
273 + 25

100 = 188 mg/m3

Omregning fra mg/m3 til ppm gjøres ved å snu formelen:

C (ppm) = 82,05 x 10-3 T 
Mw

C (mg/m3)

I en del tilfeller benyttes ppb som konsentrasjonsmål. ppb betyr parts per billion, og 1 ppb = 0,001 ppm. 
Siden 1 µg/m3 = 0,001 mg/m3, kan omregningsformlene derfor også benyttes til å regne om ppb til µg/m3 
eller omvendt.

Tabell B: Omregningsfaktorer for aktuelle forurensningskomponenter (25 oC):

Komponent 1 ppm tilsvarer 1 mg/m3 tilsvarer

CO (karbonmonoksid) 1,146 mg/m3 0,873 ppm

CO2 (karbondioksid) 1,800 mg/m3 0,556 ppm

NO (nitrogenmonoksid) 1,228 mg/m3 0,815 ppm

NO2 (nitrogenoksid) 1,882 mg/m3 0,531 ppm

SO2 (svoveldioksid) 2,620 mg/m3 0,382 ppm

O3 (ozon) 1,963 mg/m3 0,509 ppm

x

x x

x
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