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Forord 
Miljødirektoratet har ønsket å få utredet mulighetene for etablering av grenseverdier, tilstandsklasser og 
risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs. Resultatene fra dette arbeidet 
skal gi Miljødirektoratet et grunnlag for å senere vurdere en eventuell utlysning av oppdrag om faktisk 
utarbeidelse av hhv. grenseverdier og tilstandsklasser for sediment til havs, samt en risikoveileder for 
forurenset sediment til havs. 

Utredningen er ment å bidra med kunnskap og faglige råd om hvordan grenseverdier, tilstandsklasser og 
risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs eventuelt bør 
utarbeides/utformes. Den gir også en oversikt over tilgjengelig kunnskap og kunnskapshull, samt gir et 
overslag over hva som behøves for den eventuelle senere faktiske utarbeiding av grenseverdier, 
tilstandsklasser og veileder for risikovurdering. 

Dette utredningsoppdraget ble tildelt NIVA i samarbeid med Akvaplan-niva. Anders Ruus (NIVA) har vært 
prosjektleder, mens Gunhild Borgersen (NIVA) har vært ansvarlig for problemstillingene knyttet til 
Grenseverdier og tilstandsklasser for biologi, med støtte fra Hans-Petter Mannvik og Rune Palerud ved 
Akvaplan-niva. Merete Grung (NIVA) har stått for databehandling. Marianne Olsen (NIVA) har vært 
kvalitetssikrer. Dag Hjermann, Jonny Beyer og Sissel Ranneklev ved NIVA takkes for assistanse med 
dataekstraksjon og innspill i prosessen.  

 

Oslo, desember 2025   
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Sammendrag 
Miljødirektoratet har ønsket å få utredet mulighetene for etablering av grenseverdier, tilstandsklasser og 
risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs, som et grunnlag for å senere 
vurdere en eventuell utlysning av oppdrag om faktisk utarbeidelse av hhv. grenseverdier og 
tilstandsklasser for sediment til havs, samt en risikoveileder for forurenset sediment til havs. 

Denne rapporten utreder disse mulighetene. Når det gjelder grenseverdier for fremmedstoffer i 
sedimenter til havs, synes det gjennomførbart å utlede slike etter de samme prinsipper som for kystnære 
sedimenter (basert på toksisitetsdata). Det kan være hensiktsmessig at disse er de samme (også med 
tanke på hvordan MSFD og WFD harmoniserer i Europa), men det kan være aktuelt med noen justeringer 
for å tilpasse de til offshore forhold. Dette har eksempelvis å gjøre med bindingsforholdene av stoffene i 
sedimentet, grunnet innhold av organisk karbon og bindingsforholdene til metaller som stammer fra 
vektmaterialer i boreslam. Det bør tilsvarende være mulig å definere tilstandsklasser, med en øvre 
grense for klasse II, som harmoniserer med grenseverdiene, og det er her beskrevet noen hovedsteg som 
fremstår hensiktsmessig i arbeidet mot grenseverdier og tilstandsklasser for sedimenter til havs. 

I forbindelse med arbeidet mot dette, kan følgende nevnes: Det må vurderes ytterligere om det er 
hensiktsmessig med tilstandsklasser for PAH-16 og hva som skal ligge til grunn for disse Det er lite 
informasjon om TBT i sedimentene offshore, men det er grunn til å anta at det er hensiktsmessig med 
en grenseverdi, siden TBT har vært påført skip og flytende installasjoner og er giftig for marine 
organismer. Behovet for en «forvaltingsbasert» grenseverdi er ukjent, men det er sannsynlig at denne i 
så fall vil avvike fra den som foreligger for kystnære sedimenter. Det er hensiktsmessig med 
grenseverdier for THC og barium, men disse kan vanskelig være basert på laboretoriebaserte 
toksisitetsdata, men heller basert på hva man må anta er «bakgrunnskonsentrasjoner», eventuelt 
feltbaserte terskelverdier for effekter. Det må avgjøres hvordan det er mest hensiktsmessig å gjøre dette 
(eventuelt utarbeide en egnet tilnærming). Det kan altså være hensiktsmessig å undersøke om f-SSD 
(feltbaserte artssensitivitetsfordelinger) kan brukes i denne sammenheng, eller om dette er 
uhensiktsmessig, hvis det utarbeides grenseverdier/tilstandsklasser for biologi (basert på mye av de 
samme bakgrunnsdata).  

Det finnes stoffer som er forbundet med petroleumsvirksomhet, men som det ikke foreligger 
grenseverdier og tilstandsklasser for i kystnære sedimenter. Dette er for eksempel alkylerte PAH-
homologer. Det foreligger ikke vesentlig informasjon om tilstedeværelsen av disse i sedimentene, men 
de bør nok tas hensyn til i fremtidige vurderinger av risikoen av PAH-forbindelser siden, de er en så viktig 
bestanddel av olje (og produsert vann). Det er her mulige måter å gjøre dette (og som en første 
tilnærming anbefales det å anta at alkylerte PAH har samme toksisitet som ikke-alkylert tilsvarende PAH, 
og gjøre en molekylvektskorreksjon). Basert på de konsentrasjoner som foreligger for PFOS i sedimenter 
offshore, ser det ut som om dette kan være et av stoffene som er mest problematisk, og strengere 
grenseverdier for PFAS-forbindelser er i emning. Det finnes dessuten stoffer som brytes ned til PFOS (og 
andre PFAS-forbindelser omfattet av reguleringer), som vi vet mindre om forekomsten av i sedimentene 
til havs. Det er behov for å hente relevante toksisitetsdata for disse stoffene, samt avgjøre hvordan de 
best kan hensyntas med tanke på grenseverdier i sediment.  

En sammenligning av de tradisjonelle miljøundersøkelsene med bløtbunnsfauna og tilhørende 
støtteparametere ved kysten og offshore er utført. Dette inkluderer eksempler på uforutsigbare arter 
som kan skape problemer ved faunavurderinger og naturlige forskjeller i sedimentforhold og 
faunasammensetning mellom og innenfor enkelte regioner. Hovedformålet var å vurdere hvordan man 
kan utvikle et klassifiseringssystem for biologiske indikatorer til havs, tilsvarende det som finnes for 
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kystvann. Vi konkluderer med at datagrunnlaget for havområdene er tilstrekkelig for å utvikle 
grenseverdier og tilstandsklasser, men at det kreves harmonisering av artsdata, definering av 
geografiske områder, og utvikling av nye sensitivitetsverdier og indekser. Vi foreslår å utvikle en 
«offshore-versjon» av sensitivitetsindeksen Norwegian Sensitivity Index (NSI), basert på eksisterende 
data fra MOD-databasen, og å kombinere denne med diversitetsindekser for å oppnå en robust 
tilstandsklassifisering. For å øke forklaringsgraden bør sandfraksjonene splittes i fin, medium og grov 
sand i analysene for støtteparameteren kornfordeling.  

Det synes gjennomførbart å utarbeide en veileder for risikovurdering av forurenset sediment til havs, 
som kan være bygget over samme lest som den som foreligger for kystnære sedimenter, dog noe 
forenklet da den vil bygge på en vurdering av færre stoffer, samt færre problemstillinger. Det er her 
beskrevet noen hovedsteg som fremstår hensiktsmessig i arbeidet mot dette. Det må vurderes om de 
grenseverdier man sammenligner sedimentkonsentrasjoner med i de innledende fasene (Trinn 1) av en 
risikovurderingsprosess skal overlappe fullstendig med grenseverdiene omtalt i Kap. 2, eller om det er 
hensiktsmessig med noe annerledes (for eksempel. «forvaltningsbaserte») grenseverdier for noen stoffer 
i denne sammenhengen. Et spørsmål kan også være om grenseverdiene i dette trinnet utelukkende skal 
være basert på mulige effekter på økosystemet, eller om skal man ta høyde for «secondary poisoning» 
(og human helse gjennom konsum av sjømat; og dermed avvike fra grenseverdiene i veilederen for 
risikovurdering av forurenset sediment, kystnært), eller om eventuelle effekter på human helse først skal 
inngå i senere trinn av risikovurderingsprosessen. Det synes nødvendig med tilpassing av ulike 
«sjablongverdier» i Trinn 2 til mer relevante forhold offshore. Dette gjelder parametere som påvirker 
bindingsforholdene i sedimenter, slik som ulike fordelingskoeffisienter. Det vil være nødvendig med en 
justering av formelverk og regneverktøy for risikovurdering av kystnære sedimenter, for tilpasning til 
sedimenter til havs. Det vil kreve en gjennomgang av databaser og litteratur for å finne egnede verdier 
(og parametere i formelverk). Når det gjelder eventuell inkludering av bunndyrundersøkelser i 
risikoveilederen, virker det som om dette overkompliserer og er uhensiktsmessig. Om man skulle vurdere 
å inkludere bunndyrundersøkelser, så må det være i trinn 2 med det rasjonale at stedegne 
bunndyrundersøkelser kan tenkes å redusere en generell risiko for økologiske effekter som eventuelt er 
vurdert ut ifra trinn 1 i risikovurderingen. Det er imidlertid slik at indeksene for bløtbunnsfauna er mest 
styrt av oksygenforhold og organisk belastning, og det er ofte lite samsvar mellom tilstanden klassifisert 
for miljøgifter og tilstanden klassifisert for bløtbunnsfauna i forurensede områder. Dersom det foreligger 
data fra bunndyrundersøker f.eks. fra tilstandsklassifisering, kan det være hensiktsmessig å forsøke å 
inkludere informasjon om bunndyrsamfunn i risikovurderingen med hensyn på diffusjon av stoffer ut av 
sedimentet (risiko for spredning) basert på en egenskapsbasert tilnærming for å estimere 
bunndyrsamfunnets bioturbasjonspotensial. Å inkludere bunndyrundersøkelser i risikovurderingen kun 
med dette formål, ville nok innebære uforholdsmessig store kostnader i forhold til nytteverdien. 
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Summary 
The Norwegian Environment Agency has requested an assessment of the possibilities for establishing 
marginal values/environmental quality standards, sediment quality criteria/classes, and risk assessment 
guidelines for contaminated sediment from offshore petroleum activities, as a basis for later considering 
a potential tender for the actual development of marginal values/environmental quality standards, 
sediment quality criteria/classes, and risk assessment guidelines for for contaminated offshore 
sediments. 

This report examines these possibilities. Regarding marginal values/environmental quality standards for 
contaminants in offshore sediments, it appears feasible to derive such values using the same principles 
as for coastal sediments (based on toxicity data). It may be appropriate for these values to be the same 
(also considering how the MSFD and WFD are harmonized in Europe), but some adjustments may be 
necessary to adapt them to offshore conditions. This has to do with e.g. different corbon content, and 
the properties of chemicals important for the adsorption to organic carbon in the sediment, as well as 
the particle association of metals metals originating from weighting materials in drilling mud. Similarly, 
it should be possible to define sediment quality criteria, with an upper limit for Class II that aligns with 
the marginal values/environmental quality standards, and some main steps that appear appropriate for 
developing marginal values/environmental quality standards and sediment quality criteria/classes for 
offshore sediments are described here. 

Regarding this, the following is mentioned: It must be further assessed whether sediment quality 
criteria/classes for PAH-16 are appropriate and what should form the basis for these. There is little 
information on TBT in offshore sediments, but it is reasonable to assume that a marginal 
value/environmental quality standard is appropriate, as TBT has been applied to ships and floating 
installations and is toxic to marine organisms. The need for a “management-based” marginal 
value/environmental quality standard is unknown, but it is likely that this would differ from the one 
established for coastal sediments. Marginal values/environmental quality standards for THC and barium 
are appropriate, but these can hardly be based on laboratory-based toxicity data and should instead be 
based on what is regarded as “background concentrations” or possibly field-based effect thresholds. It 
must be decided how best to achieve this (or develop a suitable approach). It may be appropriate to 
investigate whether f-SSD (field-based species sensitivity distributions) can be used in this context, or 
whether this is unsuitable if quality standards for biology are developed (based on much of the same 
background data). 

There are substances associated with petroleum activities for which no marginal values/environmental 
quality standards or sediment quality criteria/classes exist for coastal sediments. These include 
alkylated PAH homologs. There is not much information on their presence in sediments, but they should 
be considered in future risk assessments of PAH compounds, as they are an important component of oil 
(and produced water). Possible approaches are described here (and as a first step, it is recommended to 
assume that alkylated PAHs have the same toxicity as their non-alkylated homologs and apply a 
molecular weight correction). Based on the concentrations of PFOS found in offshore sediments, PFOS 
appears to be one of the most problematic substances, and stricter environmental quality standards for 
PFAS compounds are forthcoming. There are also substances that degrade into PFOS (and other PFAS 
compounds covered by regulations), about which we know less regarding their occurrence in offshore 
sediments. There is a need to obtain relevant toxicity data for these substances, and it must be 
determined how best to account for them with regard to marginal values/environmental quality 
standards for sediments. 
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A comparison of traditional environmental surveys with soft-bottom fauna and associated supporting 
parameters in coastal and offshore areas has been carried out. This includes examples of unpredictable 
species that can cause problems in fauna assessments and natural differences in sediment conditions 
and fauna composition between and within certain regions. The main purpose was to assess how a 
classification system for biological indicators offshore can be developed, similar to that for coastal 
waters. We conclude that the data basis for offshore areas is sufficient to develop quality standards and 
criteria/classes, but harmonization of species data, definition of geographic areas, and development of 
new sensitivity values and indices are required. We propose developing an “offshore version” of the 
Norwegian Sensitivity Index (NSI), based on existing data from the MOD database, and combining this 
with diversity indices to achieve robust classification of status. To improve explanatory power, sand 
fractions should be split into fine, medium, and coarse sand in the analyses for the supporting 
parameter grain size distribution. 

It appears feasible to develop a guide for risk assessment of contaminated offshore sediment, which can 
be based on the same structure as the existing guide for coastal sediments, though somewhat simplified 
as it will involve fewer substances and issues. Some main steps that appear appropriate for this work are 
described here. It must be considered whether the threshold values used to compare sediment 
concentrations in the initial phases (Step 1) of a risk assessment process should fully overlap with the 
threshold values mentioned in Chapter 2, or whether somewhat different (e.g., “management-based”) 
threshold values for some substances are appropriate in this context. Another question is whether the 
threshold values at this stage should be based solely on possible effects on the ecosystem, or whether 
“secondary poisoning” (and human health through seafood consumption; and thus differ from the 
threshold values in the coastal sediment risk assessment guide) should be considered, or whether 
potential effects on human health should only be included in later stages of the risk assessment 
process. It seems necessary to adapt various “default values” in Step 2 to more relevant offshore 
conditions. This applies to parameters that affect binding properties in sediments, such as different 
partition coefficients. Adjustments to formulas and calculation tools for coastal sediment risk 
assessment will be required to adapt them to offshore sediments. This will require a review of databases 
and literature to find suitable values (and parameters for formulas). Regarding possible inclusion of 
benthic fauna surveys in the risk guide, this appears overly complicated and unsuitable. If benthic fauna 
surveys were to be included, it should be in Step 2, with the rationale that site-specific benthic fauna 
surveys could potentially reduce a general risk of ecological effects assessed in Step 1 of the risk 
assessment. However, indices for soft-bottom fauna are primarily influenced by oxygen conditions and 
organic loading, and there is often little correlation between the status classified for contaminants and 
the status classified for soft-bottom fauna in contaminated areas. If data from benthic fauna surveys 
exist, e.g., from status classification, it may be appropriate to attempt to include information on benthic 
communities in the risk assessment regarding diffusion of substances from the sediment (risk of 
spreading), based on a trait-based approach to estimate the bioturbation potential of the benthic 
community. Including benthic fauna surveys in the risk assessment solely for this purpose would likely 
entail disproportionately high costs relative to the benefit. 
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Liste over forkortelser 

AA-EQS: Annual Average Environmental Quality Standard 

AF: Assessment Factor (sikkerhetsfaktor) 

CCA: Canonical Correspondence Analysis 

EC10: Effect Concentration (10%) 

EIF: Environmental Impact Factors 

EQP: Equilibration Partitioning 

EQR: Ecological Quality Ratio 

EQS: Environmental Quality Standard 

ERMS: Environmental Risk Management System 

fOC: Fraksjon av organisk karbon 

f-SSD: Fieldbased Species Sensitivity Distribution 

HC5: Hazardous Concentration for 5% of species 

HELCOM: Helsinki Commission 

KD: Sediment (partikkel): Vann fordelingskoeffisient 

KOC: Organisk karbon: Vann fordelingskoeffisient 

LSC: Limit of Significant Contamination 

MAC-EQS: Maximum Allowable Concentration Environmental Quality Standard 

MAREANO: Marine AREA database for NOrwegian waters 

MDS: Multidimensional Scaling 

MOD: Environmental Monitoring Database 

MSFD: Marine Strategy Framework Directive (Havdirektivet) 

NCS: Norwegian Continental Shelf 

nEQR: normalized Ecological Quality Ratio 

NOEC: No Observable Effect Concentration 

NPD: Napthalenes, Phenanthrenes, Dibenzothiophenes (mer spesifikt, summen av naftalen, fenantren, 
dibenzotiofen og deres, C1-, C2-, og C3 alkyl-homologer). 
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OSPAR: The Oslo-Paris Convention 

PEC: Predicted Environmental Concentration 

PNEC: Predicted No Effect Concentration 

SSD: Species Sensitivity Distribution 

TEF: Toxic Equivalency Factor 

TEQ: Toxic Equivalency 

THC: Total HydroCarbons (Miljødirektoratets definisjon i overvåkingsretningslinjer er som føger: 
Samlebetegnelse på summen av alle hydrokarboner i et materiale innenfor et bestemt intervall av 
molekylstørrelser (n-C12 – n-C35), både de som er dannet biologisk og de som kommer fra olje og andre 
forurensningskilder.) 

TOC: Total Organic Carbon 

TN: Total Nitrogen 

TU: Toxic Unit 

WFD: Water Framework Directive 
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1 Innledning - oppdraget 
Petroleumsvirksomheten til havs påvirker omkringliggende bunnsedimenter gjennom utslipp av 
borekaks, produksjonskjemikalier, olje og andre stoffer gjennom boring, drift og produksjon. 

Borekaks er materialet som avvirkes under en boreprosess ved abrasjonsboring (benyttelse av borekrone 
som sliper seg vei gjennom grunnen). Borekakset består for det meste av fine partikler og transporteres 
ut av borehullet med boreslammet (væske inneholdende partikler som gir væsken høy densitet, samt en 
rekke tilsetningsstoffer for å oppnå gode smøre- og flyteegenskaper. Vekten av den væskesøylen som 
boreslammet forårsaker, setter opp et hydrostatisk trykk i brønnen). 

Miljødirektoratet ønsker å få utredet mulighetene for etablering av grenseverdier, tilstandsklasser og 
risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs (og basert på resultatene fra 
dette, senere vurdere utlysning av oppdrag om faktisk utarbeidelse av henholdsvis grenseverdier og 
tilstandsklasser for sediment til havs, samt en risikoveileder for forurenset sediment til havs). Dette 
springer ut fra et behov for å etablere et eget system for å vurdere hva som er akseptable nivåer av 
forurensning i sediment fra petroleumsvirksomhet til havs og når det er behov for tiltak. 

Miljøovervåking av bunnhabitater i forbindelse med petroleumsaktivitet, offshore, har pågått siden 
1970-tallet. Disse miljøundersøkelsene planlegges, utføres og rapporteres i henhold til ‘Retningslinjer 
for miljøovervåking av petroleumsvirksomheten til havs’ M-300 (Miljødirektoratet, 2025b). 
Miljøovervåkingen av offshore olje- og gassvirksomhet på norsk sokkel er beskrevet i en nylig publisert 
oversiktsartikkel (Beyer et al., 2025). I forbindelse med overvåking av sedimentene brukes, per nå, en 
konsentrasjonsgrense som er beregnet basert på lokale bakgrunnsnivåer (data fra regionale stasjoner 
(som hver for seg er lokale) men som samlet skal representere en region eller i noen tilfeller en sub-
region) til å vurdere om sedimentet er kontaminert eller ikke med kjemikalier (Limit of Significant 
Contamination – LSC). For å vurdere om bunndyrsamfunnet er forstyrret, eller ikke, er det hovedsakelig 
ekspertvurderinger av artssammensetning som legges til grunn, samt tolkning av resultater fra 
multivariate analyser. Miljødirektoratet ønsker et system med tydelige retningslinjer for hva som er 
akseptabelt og når tiltak må gjennomføres. Dette bør være robust, forutsigbart og transparent, og 
basert på grenseverdier og risikovurdering.  

Det foreligger krav til gjennomføring av miljøovervåking og krav tilknyttet oljeforurenset kaks, men 
foreløpig finnes få spesifikke krav og retningslinjer som omfatter forurenset sediment til havs, 
sammenlignet med forurenset sediment kystnært. For kystnære sedimenter foreligger grenseverdier og 
tilstandsklasser for ulike stoffer, samt en risikoveileder, til bruk i forvaltningen av disse. Det foreligger en 
Veileder for klassifisering av miljøtilstand i kyst- og ferskvann (Miljødirektoratet, 2025a), en veileder for 
tilstandsklasser for vann og sediment (M-608) (Miljødirektoratet, 2020a) og en egen veileder for 
risikovurdering av forurenset sediment (M-409) (Breedveld et al., 2015), med tilhørende 
beregningsverktøy for risikovurdering (M-1489) (Miljødirektoratet, 2020b). 

Dette oppdraget har vært å undersøke om tilsvarende verktøy/veiledere kan utarbeides for sedimenter 
til havs. Oppdraget er tredelt og omfatter utredning av mulighetene for etablering av grenseverdier, 
tilstandsklasser og risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs: 

1. Grenseverdier og tilstandsklasser for kjemi (miljøgifter i sediment). 
2. Grenseverdier og tilstandsklasser for biologi (bløtbunnsfaunasammensetning). 
3. Veileder for risikovurdering av forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs. 
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2 Grenseverdier og tilstandsklasser for kjemi 

2.1 Bakgrunn 

Følgende målsettinger er formulert mhp grenseverdier og tilstandsklasser for kjemi: 

• Identifisere og begrunne hvilke stoffer som bør inngå ved fastsettelse av grenseverdier og 
tilstandsklasser. 

• Vurdere eksisterende kunnskap om de ulike stoffene og identifisere behov for ny kunnskap. 
• Skissere nødvendige steg for å etablere grenseverdier og tilstandsklasser. 

De tilstandsklasser og grenseverdier/miljøkvalitetsstandarder som foreligger for kystnære sedimenter er 
tilgjengelige i hhv. (Miljødirektoratet, 2020a) («Grenseverdier for klassifisering av vann, sediment og 
biota –revidert 30.10.2020; M-608») og «Veileder for klassifisering av miljøtilstand i kyst- og ferskvann» 
(Miljødirektoratet, 2025a). Grenseverdiene/miljøkvalitetsstandardene som foreligger, er basert på 
økotoksdata og angir konsentrasjoner som kan være skadelige for akvatiske organismer. Det foreligger 
også grenseverdier for kystvann og biota. For stoffer som er bioakkumulerbare og kan oppkonsentreres i 
næringskjeden (biomagnifisering), skal grenseverdiene for biota beskytte topp-predatorer i 
næringsnettet og/eller human helse. Enkelte grenseverdier i vann har også beskyttelse av 
predatorer/human helse som utgangspunkt, med tilbakeberegning fra konsentrasjoner i fisk, til 
tilstrekkelig lav konsentrasjon i vann. Miljøkvalitetsstandardene er harmonisert med grensene for 
tilstandsklassene ved at (for flere stoffer) sammenfaller miljøkvalitetsstandarden for sediment med øvre 
grense for Klasse II (God). Grenseverdiene/miljøkvalitetsstandardene er utledet basert på tekniske 
retningslinjer fra EU, gitt i forbindelse med implementeringsstrategi for Vanndirektivet (European 
Commission, 2011), med oppdateringer i 2018 (European Commission, 2018).  

Nært kysten gjelder vannforskriften (vanndirektivet). Dette gjelder mer spesifikt fra en nautisk mil 
utenfor grunnlinjen og inntil land eller ytre grense for brakkvann, samt ut til den ytre grensen for 
territorialfarvannet med hensyn til kjemisk tilstand (12 NM). Offshore er det i Europa Havdirektivet 
(Marine Strategy Framework Directive, MSFD (Directive 2008/56/EC, 2017) som gjelder utenfor 
vanndirektivets virkeområde. Norge har valgt å stå utenfor MSFD-direktivet. Formålet med MSFD er at 
medlemsstatene skal iverksette de nødvendige tiltak for at havmiljøet skal oppnå eller beholde god 
miljøtilstand (Good Environmental Status) for hver av 11 deskriptorer, med rapportering hvert 6. år. For 
Descriptor D8 Concentrations of Contaminants og D9 Contaminants in seafood brukes grenseverdier fra 
vanndirektivet (Directive 2013/39/EU, 2013) der dette finnes, henholdsvis EQS[secondary poisoning] og 
EQS[human health]. For andre stoffer skal man samarbeide regionalt for å etablere grenseverdier, 
spesielt gjennom de regionale havkonvensjonene OSPAR, HELCOM, Barcelona-konvensjonen og 
Bucuresti-konvensjonen. Slik å forstå er det lagt opp til en harmoni mellom de to direktivene og det er 
derfor her tatt utgangspunkt i at etablerte grenseverdier for kystnært sediment skal være utgangspunkt 
for eventuell etablering av grenseverdier til havs (offshore), dersom dette er formålstjenlig. Så kan det 
være stoffer som er aktuelle i offshore-sammenheng, som man også må vurdere mulighetene til å 
etablere grenseverdier for, men som det ikke foreligger grenseverdier for med hensyn på kystnære 
sedimenter. 

2.2 Stoffer, grenseverdier og tilstandsklasser 

2.2.1. Grenseverdier 
Tabell 1 gir en oversikt over stoffer det foreligger grenseverdier og tilstandsklasser for med hensyn på 
kystnære sedimenter, som også er relevante stoffer i offshore-sammenheng, ut ifra opprinnelse og 

https://www.vannportalen.no/veiledere/klassifiseringsveileder/
https://mcc.jrc.ec.europa.eu/main/dev.py?N=39&O=284&titre_chap=D8%20Contaminants
https://mcc.jrc.ec.europa.eu/main/dev.py?N=39&O=284&titre_chap=D8%20Contaminants
https://mcc.jrc.ec.europa.eu/main/dev.py?N=27&O=138&titre_page=&titre_chap=D9%20Contaminants%20in%20seafood
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forventet tilstedeværelse (kjente komponenter i borekaks og/eller produsertvann, unntatt TBT som har 
vært brukt som antibegroingsmiddel på skip).  

Data fra tidligere nevnte sedimentovervåking offshore er lagret i overvåkingsdatabasen MOD 
(https://viewer.dnv.com/EnvironmentalRiskManagement). MOD-databasen og data fra MAREANO 
gjennomgås for å gi innblikk i anvendbarheten av disse grenseverdiene (Tabell 1) i offshore-
sammenheng. Dette er nærmere beskrevet i Kap. 2.3. Med ‘anvendbarhet’ i denne sammenheng menes 
f.eks. at tilstrekkelig målinger (fortrinnsvis fra mindre påvirkede stasjoner) viser konsentrasjoner under 
grenseverdiene. Dersom de fleste verdier overskrider (inkludert det som kan være antatte referanse-
/bakgrunnskonsentrasjoner) vil grenseverdiene ikke synes formålstjenlige til å skille mellom stasjoner 
med behov for tiltak og stasjoner hvor tiltak ikke synes nødvendig. 

Som det går frem av Kap. 2.3, er det ulikt med data på tilstedeværelse offshore (i MOD-databasen) av de 
aktuelle stoffene det foreligger grenseverdier og tilstandsklasser for (Tabell 1, Tabell 3). For noen av 
stoffene er det ikke informasjon om konsentrasjoner i sedimentene. Mer spesifikt gjelder dette 
alkylfenolene nonylfenol og oktylfenol, samt tributylforbindelser (tributyltinn kation). 

Alkylfenolene er videre omtalt i kapittel 2.4.3 og er aktuelle siden de har blitt brukt i 
offshore/petroleumssammenheng, blant annet som emulgatorer i borevæskeformuleringer. Det er kjent 
at disse er til stede i produsert vann, men det er altså ikke data på sedimentkonsentrasjoner av disse i 
MOD-databasen. 

I tillegg til å ha blitt brukt som antibegroingsmiddel på skip, så har tributyltinn (TBT; og andre 
tinnorganiske forbindelser) vært brukt på f.eks. stigerør, i plaskesonen og under vannflaten på flytende 
installasjoner, for å forhindre begroing (Øen et al., 2010). I 2003 kom et forbud mot påføring av TBT-
holdig bunnstoff på skip over 25 meter og i 2008 kom det et globalt totalforbud mot TBT-holdige 
bunnstoffer. 

I en oversikt over forvaltningspraksis og kunnskapsstatus angående miljøaspekter ved avslutning av 
petroleumsvirksomhet nevnes det at det er anbefalt å inkludere analyser av mono-, di- og tributyltinn 
(M/D/TBT; så vel som alkylfenoler og alkylfenol etoksylater), ved karakterisering av kakshauger 
(Miljødirektoratet, 2021). 

 

  

https://viewer.dnv.com/EnvironmentalRiskManagement
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Tabell 1. Stoffer som det i Norge foreligger grenseverdier for i kystnære sedimenter. CAS-nr., grenseverdi 
(miljøkvalitetsstandard i kyst-sediment, mg/kg tørrstoff), samt en angivelse av om stoffet er et prioritert 
stoff (EU), eller et vannregionspesifikt stoff, er gitt. 

Stoff CAS-nr. 
Miljøkvalitetsstandard 
i sediment (kystvann; 
mg/kg tørrstoff) 

Prioritert stoff/ 
vannregionspesifikt stoff 

Antracen 120-12-7 0,0048 Prioritert 
Kadmium og 
kadmiumforbindelser 

7440-43-9 2,5 Prioritert 

Fluoranten 206-44-0 0,4 Prioritert 
Bly og blyforbindelser 7439-92-1 150 Prioritert 
Kvikksølv og 
kvikksølvforbindelser 

7439-97-6 0,52 Prioritert 

Naftalen 91-20-3 0,027 Prioritert 
Nikkel og 
Nikkelforbindelser 

7440-02-0 42 Prioritert 

Nonylfenol 84852-15-3 0,016 Prioritert 
Oktylfenol 140-66-9 0,0003 Prioritert 
Benzo(a)pyren 50-32-8 0,18 Prioritert 
Benzo(b)fluoranten 205-99-2 0,14 Prioritert 
Benzo(k)fluoranten 207-08-9 0,14 Prioritert 
Benzo(g,h,i)perylen 191-24-2 0,084 Prioritert 
Ideno(1,2,3-cd)pyren 193-39-5 0,063 Prioritert 
Tributyltinn forbindelser 
(Tributyltinn kation) 

36643-28-4 0,000002 Prioritert 

Perfluoroktylsulfonat og 
dets derivater (PFOS) 

1763-23-1 0,00023 Prioritert 

PFOA 3825-26-1. flere 0,071 Vannregionspesifikt 
Kobber 7440-50-8 84 Vannregionspesifikt 
Sink 7440-66-6 139 Vannregionspesifikt 
Acenaftylen 208-96-8 0,033 Vannregionspesifikt 
Acenaften 83-32-9 0,1 Vannregionspesifikt 
Fluoren 86-73-7 0,15 Vannregionspesifikt 
Fenantren 85-01-8 0,78 Vannregionspesifikt 
Pyren 129-00-0 0,084 Vannregionspesifikt 
Benzo(a)antracen 56-55-3 0,06 Vannregionspesifikt 
Krysen 218-01-9 0,28 Vannregionspesifikt 
Dibenso(ah)antracen 53-70-3 0,027 Vannregionspesifikt 
Arsen 7440-38-2 18 Vannregionspesifikt 

Krom 
7440-47-3  
(Cr metall); 

620 Vannregionspesifikt 

 

I utgangspunktet har bakgrunnen for disse grenseverdiene «universell» gyldighet, da de skal beskytte 
marine organismer (enkelte av grenseverdiene for vann, samt alle grenseverdier for biota skal beskytte 
topp-predatorer, eller human helse, gjennomkonsum av sjømat). Et stoff har altå samme giftighet til 
havs som kystnært. Bakgrunnen for disse grenseverdiene er som følger (neste side). Det bemerkes at 
vanndirektivet har gitt grenseverdier for prioriterte stoffer i vann og biota, men gir ikke spesifikke 



 
 
 

15 

grenseverdier for sediment. Grenseverdier for sediment er utledet i Norge, men basert på EUs tekniske 
retningslinjer (European Commission, 2018). Dette er nærmere beskrevet i M-241 (Arp et al., 2014). 

Antracen: EQSsediment er beregnet fra NOECreproduction for Lumbriculus variegatus og AF = 50. Denne er altså 
basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Kadmium: EQSsediment er beregnet fra NOEC for fjærmygglarve i ferskvann (Chironomus salinarus) og AF = 
4. Bakgrunn lagt til, slik det gjøres for metaller. Denne er altså basert på toksisitetsdata for 
sedimentlevende organismer. 

Fluoranten: EQSsediment er beregnet fra EC10 for reproduksjon hos Schizopera knabeni og AF = 10. Denne 
er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Bly: EQSsediment (kystsediment) beregnet fra SSD/HC5 og AF= 4. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det gjøres 
for metaller. Denne er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Kvikksølv: EQSsediment er basert på PNEC for ferskvann (utledet fra SSD/HC5 NOEC og AF = 3). Det er 
brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KD = 100000. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det gjøres for 
metaller.  

Naftalen: EQSsediment er beregnet fra EC50 for Rhepoxynius abronius og AF = 10000. Denne er altså basert 
på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Nikkel: EQSsediment er basert på PNECferskvann (utledet med SSD/HC5 og AF=3). Det er brukt 
likevektsfordelingsteori (EQP) med KD = 7079 L/kg. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det gjøres for metaller.  

Nonylfenol: EQSsediment er basert på AA-EQS (kystvann) fra EU (beregnet fra EC10 for Scenedesmus 
subspicatus). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 5360 L/kg og fOC = 1%. 

Oktylfenol: EQSsediment er basert på AA-EQS (kystvann; beregnet fra NOEC for vekst av regnbueørret, O. 
mykiss, og AF=500). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 2740 L/kg og fOC = 1%. 

Benzo(a)pyren: EQSsediment er basert på en PNEC i vann, beregnet fra EC10 for Crassostera gigas med 
AF=10. Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 831764 og fOC = 1%. 

Benzo(b)fluoranten: EQSsediment er basert på EQSkystvann (beregnet fra EC10 for Brachydanio rerio og 
AF=100). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 831764 og fOC = 1 %. 

Benzo(k)fluoranten: EQSsediment er basert på EQSkystvann  (beregnet fra EC10 for Brachydanio rerio og 
AF=100). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 794328 og fOC = 1 %.  

Benzo(ghi)perylen: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Ceriodaphnia dubia 
(reproduksjon) og AF=10). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 1023293 og fOC=1%. I 
(Arp et al., 2014) er det for øvrig gjort rede for at dersom AF=100 hadde blitt brukt (for PNECkystvann), ville 
grenseverdien for sediment være en faktor 10 lavere og i det som betraktes som bakgrunn. 

Indeno(1,2,3-cd)pyren: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Ceriodaphnia dubia og 
AF=100). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 2344229 og fOC = 1%. 

TBT: EQSsediment er basert på EQSkystvann (basert på SSD-analyse av kroniske, marine NOEC-verdier som gir 
HC5 og AF=4). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC = 1084 og fOC= 10 %, korrigert til 
fOC = 1%. 
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PFOS: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra NOEC for Chironomus tentans og AF=100). Det er 
brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KD= 10. 

PFOA: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Myriophyllum spicatum og AF=100). Det 
er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KD= 1,25. 

Kobber: EQSsediment er basert på PNECkystvann (utledet med SSD/HC5 og AF=2). Det er brukt 
likevektsfordelingsteori (EQP) med KD = 24409 L/kg. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det gjøres for 
metaller. 

Sink: EQSsediment er beregnet fra LC50 for Hyalella azteca og AF=10. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det 
gjøres for metaller. Denne er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Acenaftylen: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Ceriodaphnia dubia og AF=50). 
Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 2570 og fOC=1%. 

Acenaften: EQSsediment er beregnet fra EC10 for Rhepoxynius abronius og AF=100. fOC= 10 %, korrigert til 
fOC = 1%. Denne er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Fluoren: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Daphnia magna og AF=10). Det er 
brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 10233 og fOC=1%. 

Fenantren: EQSsediment er beregnet fra EC10 for Schizopera knabeni og AF=10. fOC= 10 %, korrigert til 
fOC = 1%. Denne er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Pyren: EQSsediment er beregnet fra NOEC for Rhepoxynius abronius og AF=100. fOC= 10 %, korrigert til 
fOC = 1%. Denne er altså basert på toksisitetsdata for sedimentlevende organismer. 

Benzo(a)antracen: EQSsediment er basert på PNECkystvann (beregnet fra EC10 for Pseudokirchneriella 
subcapitata og AF=100). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 501187 og fOC=1%. 

Krysen: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC50 for Daphnia magna og AF=10). Det er 
brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 398107 og fOC=1%. 

Dibenso(ah)antracen: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra EC10 for Ceriodaphnia dubia og 
AF=10). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KOC= 1949845 og fOC=1%. 

Arsen: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra NOEC for Daphnia pulex og AF=10). Det er brukt 
likevektsfordelingsteori (EQP) med KD = 6607 L/kg. Bakgrunnsverdi er lagt til, slik det gjøres for metaller. 

Krom: EQSsediment er basert på PNECferskvann (beregnet fra NOEC for reproduksjon hos Ceriodaphnia dubia 
og AF=10). Det er brukt likevektsfordelingsteori (EQP) med KD = 120000 L/kg for Cr(III). Bakgrunnsverdi 
er lagt til, slik det gjøres for metaller. 

Kvikksølv er et stoff som bioakkumulerer og biomagnifiseres i næringskjeden (i form av metylkvikksølv). 
Derfor foreligger det en EQSbiota for kvikksølv. I EU dossieret for kvikksølv er det ikke tilbakeberegnet en 
EQS for vann basert på denne, med den argumentasjon at verder for bioakkumuleringsfaktoren (BAF) 
spenner over ca 4 størrelsesordener (EU dossier, 2005). Det er derfor heller ikke gitt noen AA-EQS for 
kvikksølv i vann i vanndirektivet (Directive 2013/39/EU). Følgelig er de ikke noen miljøkvalitetsstandard 
for årlig gjennomsnitt i kystvann i Norge, heller (Miljødirektoratet, 2025a). Vi har imidlertid i Norge en 
øvre grense for tilstandsklasse II i kystvann, som sammenfaller med den PNEC som grenseverdien for 
sediment er utledet fra (vha EQP), som for øvrig også oppgis i EU dossieret (EU dossier, 2005). Følgelig 
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er grenseverdien for sediment relevant med hensyn på risiko for effekter på akvatiske organismer, mens 
human helse (gjennom konsum av fisk) eventuelt kan hensyntas i trinn 2 i en risikovurdering iht. en 
eventuell fremtidig veileder for risikovurdering av sediment til havs (se Kap. 4). 

Når det gjelder PNECvann som grenseverdien for benzo[a]pyren er utledet fra (0,022 µg/L), så er denne 
vesentlig høyere enn AA-EQS for kystvann (0.00017 µg/L). Bakgrunnen for den lave AA-EQS for kystvann 
(Directive 2013/39/EU; (Miljødirektoratet, 2025a) er maksimum tillatt kons i bløtdyr (0,01 mg/kg 
våtvekt; forordning (Commission Regulation 1881/2006, 2006), som senere har blitt erstattet av 
forordning (Commission Regulation 2023/915, 2023) og tilbakeberegning til en trygg konsentrasjon i 
vann. Det er altså human helse som ligger til grunn for denne. Men benzo[a]pyren akkumulerer ikke i 
fisk, så eventuell eksponeringsvei ville være bløtdyr/krepsdyr. Human helse kan uansett eventuelt 
hensyntas i trinn 2 i en risikovurdering iht. en eventuell fremtidig veileder for risikovurdering av sediment 
til havs (se Kap. 4). 

Tilsvarende som for benzo[a]pyren, er PNECvann som grenseverdien for dibenzobenzo(ah)antracen er 
utledet fra (0,0014 µg/L) høyere enn AA-EQS for kystvann (0.0006 µg/L). Bakgrunnen for den lave AA-
EQS for kystvann er antatt trygg konsentrasjon i sjømat, med tilbakeberegning til en trygg konsentrasjon 
i vann (M-241). 

Når det gjelder PNECvann som grenseverdien for PFOS er utledet fra (0,026 µg/L), så er denne vesentlig 
høyere enn AA-EQS for kystvann (0.00013 µg/L). Bakgrunnen for den lave AA-EQS for kystvann (Directive 
2013/39/EU; (Miljødirektoratet, 2025a) er EQSbiota og tilbakeberegning til en trygg konsentrasjon i vann 
(EU dossier, 2011). EQSbiota er igjen basert på human helse gjennom konsum av sjømat. Følgelig er 
grenseverdien for sediment relevant med hensyn på risiko for effekter på akvatiske organismer, mens 
human helse (gjennom konsum av fisk) eventuelt kan hensyntas i trinn 2 i en risikovurdering iht. en 
eventuell fremtidig veileder for risikovurdering av sediment til havs (se Kap. 4). Det må også legges til at 
den EQSbiota (9,1 µg/kg våtvekt), som ligger til grunn for AA-EQS, er basert på utdatert informasjon, og 
det er fremmet forslag i EU-kommisjonen og Europaparlamentet om å inkludere flere PFAS i en ny EQS-
verdi basert på oppdaterte grenser for tolerabelt inntak, fra det europeiske mattrygghetsorganet EFSA. 
Forslaget til ny EQS i biota og muligens i sediment (European Commission, 2022) gjelder for summen av 
24 PFAS, der hver PFAS måles i PFOA-ekvivalenter. 

For PFOA, gjelder det samme som diskutert for PFOS: Når det gjelder PNECkystvann som grenseverdien for 
PFOA er utledet fra (57 µg/L), så er denne høyere enn AA-EQS for kystvann (9,1 µg/L), som er basert på 
EQSbiota (human helse) og tilbakeberegning til en trygg konsentrasjon i vann. Følgelig er grenseverdien 
for sediment relevant med hensyn på risiko for effekter på akvatiske organismer, mens human helse 
(gjennom konsum av fisk) eventuelt kan hensyntas i trinn 2 i en risikovurdering iht. en eventuell 
fremtidig veileder for risikovurdering av sediment til havs (se Kap. 4). Dessuten må det gjentas at den 
EQSbiota (91 µg/kg våtvekt), som ligger til grunn for AA-EQS, er basert på utdatert informasjon, og 
endringer kan forventes i fremtiden. 

Som det går frem av bakgrunnen for sedimentgrenseverdiene, så legges det til grunn et innhold av 
organisk karbon i sedimentene på 1%. Organisk karbon har betydning for biotilgjengeligheten av 
(særlig hydrofobe, ikke-ioniske) stoffer i sedimentene. Det kan være god grunn til å justere 
grenseverdiene til havs til et annet innhold av organisk karbon, enn det som er standardisert for 
kystnære sedimenter (1%). Som det går frem av Figur 1, viser de fleste målingene av TOC i sedimenter 
offshore lavere innhold enn 1% og gjennomsnittet ligger på ca. 0,5%. Dataene figuren baseres på er det 
som ligger i MOD-databasen (fra årene 1990-2023). Det er imidlertid forskjell mellom de ulike 
regionene, både når det gjelder fordeling og gjennomsnittlig innhold av TOC (Figur 2), noe som utfordrer 
fastsettelsen av en generell TOC-verdi for offshore. I en eventuell risikoveileder for forurenset sediment 



 
 
 

18 

fra petroleumsvirksomhet til havs vil/bør det imidlertid være mulig å korrigere for innholdet av organisk 
karbon i sedimentene, eller beregne stedegne fordelingskoeffisienter mellom partikler og vann, slik det 
er i veilederen for kystnære sedimenter ((Breedveld et al., 2015); se også Kap. 4). 

 
Figur 1. Histogram med fordeling av prosent totalt organisk karbon (TOC) i sedimenter i MOD-databasen 
1990-2023. Skala er på log10-format. 1% TOC er vist med en stiplet svart vertikal linje.  

 

 

Figur 2. Histogram med fordeling av prosent totalt organisk karbon (TOC) i sedimenter fra de ulike 
regionene i MOD-databasen 1990-2023. Skala er på log10-format. 1% TOC er vist med en stiplet svart 
vertikal linje. 
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Tilsvarende behovet for justering av KOC, kan det være behov for justering av KD for metaller, ifølge 
informasjon fra ERMS prosjektet (Environmental Risk Management System). ERMS-prosjektet var et 
treårig forskningsprogram initiert av oljeindustrien, med et overordnet mål om å utvikle et 
beslutningsstøtteverktøy basert på miljømessig risiko, slik at oljeindustrien kan etablere 
kostnadseffektive tiltak for å redusere potensielt skadelige utslipp til det marine miljøet (Singsaas et al., 
2007, 2008). Konseptet i ERMS-prosjektet var basert på PEC/PNEC-forholdet som grunnlag for 
beregning av Environmental Impact Factors (EIF; slik det tidligere brukt i forbindelse med utslipp av 
produsert vann gjennom DREAM-programmet, Dose-related Risk and Effect Assessment Model). Derfor 
er det også i ERMS-prosjektet utledet en del mulige grenseverdier for (offshore-aktuelle) stoffer i 
sediment, inkludert basert på de tekniske retningslinjene fra EU (Altin et al., 2008; Frost et al., 2006). 
Disse er sammenstilt for sammenligning med de norske miljøkvalitetsstandardene (Miljødirektoratet, 
2025a) i Tabell 2.  

I et av arbeidene fra ERMS-prosjektet påpeker Neff (2008) at flere kommersielle borevæsker inneholder 
baritt (BaSO4) med forhøyede konsentrasjoner (sammenlignet med marine sedimenter) av flere metaller. 
Den biotilgjengelige fraksjonen av metallene er den delen som løses fra baritten til porevann i 
sedimentene. Det kan derfor være grunn til å ha egne KD-verdier for metaller i baritt-påvirkede 
sedimenter.  

Som det fremgår av bakgrunnen for de norske miljøkvalitetsstandardene ovenfor, så er grenseverdiene 
for bl.a. kvikksølv (Hg), kobber (Cu) og krom (Cr) utledet ved hjelp av EQP, og KD-verdiene brukt er 
henholdsvis 100000 (log KD= 5,00), 24409 (log KD=4,39) og 120000 (log KD=5,08). Neff (2008) 
anbefaler henholdsvis følgende log KD-verdier: 5,31, 1,39 og 2,45. Igjen påpekes at i en eventuell 
risikoveileder for forurenset sediment fra petroleumsvirksomhet til havs vil/bør det imidlertid være 
mulig å beregne stedegne fordelingskoeffisienter mellom partikler og vann, slik det er i veilederen for 
kystnære sedimenter (Breedveld et al., 2015). I Tabell 14 i Kap. 4 er KD-verdier for sedimenter anbefalt av 
Neff (2008) sammenlignet med de «sjablongverdier» som foreligger i risikoveilederen for kystnære 
sedimenter (Breedveld et al., 2015). 
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Tabell 2. Miljøkvalitetsstandarder (EQS, i kursiv; (Miljødirektoratet, 2025a) som foreligger for enkelte 
offshore-relevante stoffer sammenstilt med noen ulike effektbaserte PNECs presentert i Altin et al. 
(2008). Oppgitt er også NCS fra Altin et al. (2008). Tall i uthevet skrift er grenseverdier anbefalt av Altin 
et al. (2008). Alle tall er mg/kg tørrvekt. 

  Noen ulike PNECs presentert i Altin et al (2008)  
Stoff EQS AFa EQP b f-SSD c NCS d 
Acenaften 0,1 0,0433 2,3   
Fluoranten 0,4 0,0023 3,0  <0,048 
Fenantren 0,78 0,01 2,4  <0,046 
Pyren 0,084 0,147   <0,054 
Cd 2,5 0,0013 0,04 0,062 0,037 (0,003-0,130) 
Cr 620 0,147 29,37 10,08 14,6 (2,58-39,2) 
Cu 84 0,0068 4,13 6,46 4,10 (0,3-17,2) 
Hg 0,52 0,0015 2,49 0,104 0,021 (0,003-0,100) 
Pb 150 0,029 10,9 14,65 10,7 (1,92-46,5) 
Zn 139 0,0319 21,16 30,97 20,7 (0,42-83,7) 

a PNEC-verdier utledet vha. sikkerhetsfaktorer (assessment factors, AF). Som beskrevet i EUs tekniske 
retningslinjer (1% organisk karbon i sedimentene lagt til grunn for PAH-forbindelsene). 
b PNEC-verdier utledet vha. likevektfordelingsteori (EQP). Som beskrevet i EUs tekniske retningslinjer.  
c Feltbaserte terskelverdier utledet ved bootstrap f-SSD (Brakstad et al., 2006)  
d Bakgrunnskonsentrasjoner på norsk kontinentalsokkel 
 

Tabell 2 introduserer en PNEC i form av f-SSD (feltbasert «species sensitivity distribution»). Denne viser 
til konsentrasjonen av et stoff i felt som, sammen med andre stoffer (da det er eksponering for flere 
stoffer samtidig), ikke forventes å forårsake effekter på makrofauna for mer enn 5 % av artene. f-SSD er 
utledet på bakgrunn av nettopp data for stoffer i sedimentene og for bunndyrsamfunnene offshore. Man 
kan derfor anta at spesifikk kunnskap om dose-respons (for de spesifikke stoffer, sammen med alle andre 
stoffer i sedimentet) kan brukes til å redusere sikkerhetsfaktoren som ligger til grunn ved utledning av 
grenseverdiene som foreligger for kystnære sedimenter (Tabell 1). Imidlertid går det frem av Tabell 2 at 
f- SSD for samtlige stoffer er lavere enn EQS. Det kan derfor være hensiktsmessig å se nærmere på om 
det er mulig om f-SSD kan være til hjelp for å sette en akseptabel grense for THC (som vanskelig kan 
baseres på laboratorie-baserte toksdata, da dette er en varierende blanding av ulike enkeltforbindelser), 
men denne er vist å variere med ulike dyp og typer bunnsubstrat (leire/silt/sand) (Bjørgesæter & Gray, 
2008). Se ytterligere diskusjon angående THC i Kap. 2.2.2. 

2.2.2. Tilstandsklasser 
Tilstandsklasser (kystnære sedimenter, gitt i (Miljødirektoratet, 2020a) for stoffer som også er relevante 
stoffer i offshore-sammenheng, ut ifra opprinnelse og forventet tilstedeværelse, er gitt i Tabell 3. Som 
nevnt harmoniserer øvre grense for Klasse II (God) med grenseverdiene (miljøkvalitetsstandardene; 
Tabell 1). Det er noen mindre avvik grunnet avrundinger (se acenaften, benzo(k)fluoranten, 
benzo(a)pyren og oktylfenol). Det foreligger dessuten også tilstandsklasser for PAH16 og en 
«forvaltningsmessig» tilstandsklasse for TBT (uthevet i Tabell 3). For øvrig er prinsippene for 
tilstandsklassene presentert i Tabell 4. 

Tilsvarende miljøkvalitetsstandardene (grenseverdiene diskutert i Kap. 2.2.1), har bakgrunnen for disse 
tilstandsklassene «universell» gyldighet, da de er basert på toksisitetsdata og skal beskytte følsomme 
marine organismer: Øvre grense for klasse II sammenfaller, som nevnt, med miljøkvalitetsstandarden og 
er satt for å beskytte mot kroniske effekter. Øvre grense for klasse III er satt for å beskytte mot akutte 
effekter. Øvre grense for klasse IV er øvre grense for klasse III (PNECakutt) multiplisert med en faktor. 
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Figur 7 i Kap. 2.3 viser at de fleste stasjoner i MOD-databasen har konsentrasjoner lavere en 
miljøkvalitetsstandarden (tilsvarende øvre grense for klasse II) for de fleste stoffene i basen, som det 
foreligger grenseverdier for. Det påpekses i denne forbindelse at ifølge Miljødirektoratet så ligger de 
(faste) nærmeste stasjonene i MOD 250 m unna feltsenter, og de fanger dermed ikke alltid opp de 
høyeste konsentrasjonene. Det kan være betydelig høyere konsentrasjoner av petroleumsrelaterte 
stoffer nær feltsenter på enkelte felter (særlig gamle, i forbindelse med med avslutning), eller på steder 
hvor det har vært lekkasjer fra gamle injeksjonsbrønner tidlig på 2000-tallet. 

Tilstandsklassene for PAH-16 er ikke basert på toksisitetsdata, men er en opprettholdelse av verdier fra 
tidligere veiledere (TA-2229/2007 og TA-1467/1997, (Bakke et al., 2007; Molvær, J. et al., 1997)). 
Utgangspunktet for denne klassifiseringen er «antatt høyt» bakgrunnsnivå» (en anslått grense for 
konsentrasjoner som man kan registrere på steder langt fra større identifiserbare punktkilder. Øvrige 
tilstandsklasser er ulike grader av overskridelse av denne (og stort sett fastsatt på bakgrunn av skjønn 
(Molvær, J. et al., 1997)). 

Dersom det er hensiktsmessig å ha tilstandsklasser for PAH-16 i offshore-sedimenter, kan dette også 
baseres i større grad på toksisitetsdata. Det er tidligere gjort en utredning av egnethet av PAH-
komponenter/grupperinger for vurdering av tiltaksbehov (Ruus et al., 2015). Denne anbefalte en 
«gjennomsnittlig PAH-16 tilnærming», snarere enn en «total PAH-16 tilnærming»:  

𝑇𝑈𝑃𝐴𝐻−16 =
1

16
∑𝐶𝑃𝐴𝐻𝑖,𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡/𝐴𝐴 − 𝐸𝑄𝑆𝑃𝐴𝐻𝑖,𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡

16

𝑖=1

 

Hvor CPAHi,sediment er konsentrasjonen av PAH «i» i sediment, og AA-EQSPAHi,sediment er den korresponderende 
grenseverdi/«annual average-environmental quality standard» (tilsvarende øvre grense for 
tilstandsklasse II). Enheten vil bare være TU (toxic unit). På den måten ville den i så fall avvike fra 
tilstandsklasser for øvrige stoffer (gitt i konsentrasjoner mg/kg, eller µg/kg tørrstoff).  

En eventuell justering av grenseverdiene (for kystnære sedimenter) til bruk offshore, kan imidlertid på 
denne måten også gi en offshore PAH-16-grenseverdi/øvre grense for tilstandsklasse II. Denne 
tilnærmingen gir et mer integrert bilde av miljøtilstanden (mhp. innholdet av flere PAH-forbindelser) 
som er mindre dominert av enkeltforbindelser. 

En annen tilnærming, som også kan ta hensyn til flere PAH-forbindelser, samtidig, er bruk av TEF-
modellen («Toxic Equivalency Factor»), som går ut på å relatere relativ giftighet av enkeltkomponenter 
til ett stoff. Denne tilnærmingen har flere forutsetninger (Nisbet & LaGoy, 1992): 

• Et rimelig godt karakterisert stoff kan velges som et surrogat eller referansestoff for alle 
medlemmer av klassen. 

• De toksiske effektene til alle medlemmer av klassen er kvalitativt like de som observeres for 
surrogatstoffet, og kan kvantifiseres ved hjelp av relativ giftighet eller TEF (toksisk 
ekvivalensfaktor). 

• TEF-verdier for ulike toksiske endepunkter er like, slik at begrenset informasjon om relativ 
toksisk styrke i ett eller noen få testsystemer kan brukes til å tilordne TEF-verdier til 
enkeltstoffer eller underklasser for andre endepunkter. 

• De toksiske effektene av ulike forbindelser i blandinger er additive. 

Det vanlige er å klassifisere giftighet relativt til benzo(a)pyren og det toksiske endepunktet er 
karsinogenitet. Bakgrunnen for en slik TEF-tilnærming vil derfor avvike fra bakgrunnen for 
sedimentgrenseverdien til benzo[a]pyren (se Kap. 2.2.1), som er utledet fra PNECvann (0,022 µg/L; 
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beregnet fra EC10 for Crassostera gigas) ved hjelp av likevektsfordelingsteori (EQP). Som tidligere nevnt 
er det veldig begrenset akkumulering av PAH i fisk, så eventuell eksponeringsvei med tanke på 
karsinogenitet og human helse ville være bløtdyr/krepsdyr. TEF-konseptet er ytterligere omtalt i Kap. 
2.4.1.  

TEF-konseptet ligger for øvrig også til grunn for grenseverdier og tilstandsklasser for dioksiner i 
kystnære sedimenter, som uttrykkes i µg/kg TEQ, på tørrstoffbasis (M608 (Miljødirektoratet, 2020a)). 
TEQ er toksiske ekvivalenter (produktet av konsentrasjon og TEF-verdi). 
Grenseverdiene/tilstandsklassene gjelder for summen av konsentrasjonen av 7 polyklorerte dibenzo-p-
dioksiner (PCDD), 10 polyklorerte dibenzofuraner (PCDF) og 12 dioksinlignende PCB-forbindelser 
multiplisert med deres respektive TEF-verdier. Denne angir Ah-reseptor mediert toksisitet relativt til 
2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioksin (TCDD). Dette er altså et allerede anvendt konsept i fastsettelse av 
norske grenseverdier og tilstandsklasser for fremmedstoffer i miljøet. 
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Tabell 3. Tilstandsklasser (kystnære sedimenter; gitt i M-608) for stoffer som også er relevante stoffer i 
offshore-sammenheng, ut ifra opprinnelse og forventet tilstedeværelse. Øvre grense for Klasse II (God) 
harmoniserer med grenseverdiene (miljøkvalitetsstandardene; Tabell 1). Merk også tilstandsklasser for 
PAH16 og en «forvaltningsmessig» tilstandsklasse for TBT (uthevet). 

Stoff 
Enhet 
(tørrvekt) 

Klasse I 
Bakgrunn 

Klasse II 
God 

Klasse III 
Moderat 

Klasse IV 
Dårlig 

Klasse V 
Svært dårlig 

Arsen mg/kg 0-15 15-18 18-71 71-580 >580 
Bly mg/kg 0-25 25-150 150-1480 1480-2000 2000-2500 
Kadmium mg/kg 0-0,2 0,2-2,5 2,5-16 16-157 >157 
Kobber mg/kg 0-20 20-84  84-147 >147 
Krom mg/kg 0-60 60-620 620-6000 6000-15500 15500-25000 

Kvikksølv mg/kg 0-0,05 
0,05-
0,52 

0,52-0,75 0,75-1,45 >1,45 

Nikkel mg/kg 0-30 30-42 42-271 271-533 >533 
Sink mg/kg 0-90 90-139 139-750 750-6690 >6690 
PAH       
Naftalen µg/kg 0-2 2-27 27-1754 1754-8769 >8769 
Acenaftylen µg/kg 0-1,6 1,6-33 33-85 85-8500 >8500 
Acenaften µg/kg 0-2,4 2,4-96 96-195 195-19500 >19500 
Fluoren µg/kg 0-6,8 6,8-150 150-694 694-34700 >34700 
Fenantren µg/kg 0-6,8 6,8-780 780-2500 2500-25000 >25000 
Antracen µg/kg 0-1,2 1,2-4,8 4,8-30 30-295 >295 
Fluoranten µg/kg 0-8 8-400  400-2000 >2000 
Pyren µg/kg 0-5,2 5,2-84 84-840 840-8400 >8400 
Benzo(a)antracen µg/kg 0-3,6 3,6-60 60-501 501-50100 >50100 
Krysen µg/kg 0-4,4 4,4-280  280-2800 >2800 
Benzo(b)fluoranten µg/kg 0-90 90-140  140-10600 >10600 
Benzo(k)fluoranten µg/kg 0-90 90-135  135-7400 >7400 
Benzo(a)pyren µg/kg 0-6 6-183 183-230 230-13100 >13100 
Indeno(1,2,3-cd) 
pyren 

µg/kg 0-20 20-63  63-2300 >2300 

Dibenzo(ah)antracen µg/kg 0-12 12-27 27-273 273-2730 >2730 
Benzo(g,h,i) perylen µg/kg 0-18 18-84  84-1400 >1400 

PAH16 µg/kg 0-300 
300-
2000 

2000-
6000 

6000-20000 >20000 

Andre Organiske       

TBT µg/kg  0-0,002 
0,002-
0,016 

0,016-0,032 >0,032 

TBT 
(forvaltningsmessig) 

µg/kg 0-1 1-5 5-20 20-100 >100 

Oktylfenol µg/kg  0-0,27 0,27-7,3 7,3-36 >36 
Nonylfenol µg/kg  0-16 16-107 107-214 >214 
PFOS µg/kg  0-0,23 0,23-72   
PFOA µg/kg  0-71    
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Tabell 4. Prinsipp for klassegrenser i tilstandsklassene for sediment (kystnært; M-608). 

I 
Bakgrunn 

II 
God 

III 
Moderat 

IV 
Dårlig 

V 
Svært dårlig 

Bakgrunnsnivå Ingen toksiske 
effekter 

Kroniske effekter 
ved langtids-
eksponering 

Akkutt toksiske 
effekter ved kort-
tidseksponering 

Omfattende 
toksiske effekter 

Øvre grense: 
bakgrunn 

Øvre grense: 
AA-EQS, PNEC 

Øvre grense: 
MAC-EQS, 
PNECakutt 

Øvre grense: 
PNECakutt × AF1 

 

 

Blant tilstandsklassene finner man også en «forvaltningsmessig» klassifisering av TBT. Forskjellen fra 
toksisitetsbasert grenseverdi er flere størrelsesordener. Tilsvarende er det inkludert en mer pragmatisk 
«forvaltningsbasert» grense for tributyltinn (TBT-ion) blant grenseverdiene for Trinn 1 i veilederen for 
risikovurdering av forurenset sediment kystnært (Breedveld et al., 2015). Som nevnt i M-608: 
Forvaltningsmessige klassegrenser skal brukes i forbindelse med vurdering av behov for 
oppryddingstiltak i sediment. Ved risikovurdering av sediment skal grenseverdi 35 µg/kg tørrstoff brukes, 
se (Breedveld et al., 2015). TBT har vært brukt i antibegroingsmidler på båter/skip, nettopp fordi det er 
giftig for marine organismer. Det er lite informasjon om konsentrasjonene av TBT i sedimentene 
offshore (MOD-databasen), så det er vanskelig å angi hva som ville være egnede «forvaltningsmessige» 
klassegrenser for TBT offshore, om man skulle finne dette hensiktsmessig. Disse burde avvike fra de som 
foreligger for kystnære sedimenter, dersom de generelle konsentrasjonene i sdimentet avviker. 

I offshore-sammenheng kan det vurderes å avvike fra en tilnærming basert utelukkende på 
toksisitetsdata (slik som for PAH-16 og «forvaltningsmessig» mhp. TBT i Tabell 3) når det gjelder 
eventuelle tilstandsklasser for noen stoffer. Mest relevant ville dette være for THC (Total HydroCarbons) 
og/eller barium. Rasjonalet for dette er at disse har vært mye i fokus når det gjelder evaluering av 
påvirkning fra olje- og gassaktivitet. THC består av mange forskjellige stoffer, så det er vanskelig å 
relatere en spesifikk PNEC til denne stoffgruppen. Barium på sin side er lite giftig for marine organismer 
og ECHA har ikke oppgitt noen marin PNEC for Ba. Vi har imidlertid funnet at Ba kan bioakkumulere i 
marine organismer (f.eks. (Ruus et al., 2005)) og ifølge (Hamano et al., 1991) kan Ba interagere med 
kalsiumsensitive prosesser i celler.  Bjørgesæter og Gray (2008) brukte feltbaserte data til å estimere 
terkselverdier for effekter på bløtbunns-makrobentos av metaller og THC. De viste mye høyere 
teskelverdier for THC og Ba, enn for metaller som Cu, Cd, Pb og Zn. De peker også på ulikheter mellom 
ulike sedimenttyper og dyp. De poengterer også at Ba er ikke-toksisk, men kan her ha vist effekt på arter 
som er sensitive til små endringer i kornstørrelse, nedslamming/begraving og redusert oksygeninnhold. 
Videre peker de på at THC er en bred term som omfavner mange hundre stoffer som stammer fra boring, 
produksjon og andre aktiviteter og er sannsynligvis hoved-komntaminanten i kaks-hauger. 

Derfor vil det være hensiktsmessig med grenseverdier for Ba og THC, men det må bestemmes hva som 
skal ligge til grunn for disse. 

Figur 3 og Figur 4 viser henholdsvis konsentrasjoner av Ba og THC i sedimenter fra ulike regioner. Det er 
størst spenn i konsentrasjonene av THC. 

  

 
1 En faktor (AF som ikke er den samme som AF fra utledning av EQS/øvre grense for tilstandsklasse II). 
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Figur 3. Øverst: Konsentrasjoner av barium (Ba; datapunkter fra MOD-databasen) vist som punkter, 
samt fordelingen av disse konsentrasjonene i sedimenter fra ulike regioner (rangert etter median 
konsentrasjon fra lav konsentrasjon til høy). Nederst viser søylediagram antall målinger av 
sedimentkonsentrasjoner av Ba fra de ulike regionene. Begge vertikale skalaer er på log10-format. 
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Figur 4. Øverst: Konsentrasjoner av THC (datapunkter fra MOD-databasen vist som punkter, samt 
fordelingen av disse konsentrasjonene i sedimenter fra ulike regioner (rangert etter median 
konsentrasjon fra lav konsentrasjon til høy). Nederst viser søylediagram antall målinger av 
sedimentkonsentrasjoner av THC fra de ulike regionene. Begge vertikale skalaer er på log10-format. 

 

En eventuell tilnærming som ikke er basert utelukkende på toksisitetsdata kan baseres på 
bakgrunnskonsentrasjoner og hva som kan betegnes som upåvirket/påvirket. Dette er i stor grad hva 
som har blitt gjort til nå. Frem til nå har LSC (Limit of Significant Contamination) blitt brukt for å 
vurdere kontaminering av sedimenter. Dette er statistisk beregnede konsentrasjonsgrenser for kjemisk 
kontaminering for enkelte parametere basert på bakgrunnsverdier fra regionale/subregionale stasjoner. 
Metoden har vært brukt siden regional sedimentovervåking ble etablert på norsk sokkel. Testkriteriet 
regnes ut som følger (Bjerkeng, 2000; Miljødirektoratet, 2025b): 

𝐿𝑆𝐶 = 𝑅̅∙∙ + 𝑡𝛼(1),𝑣 ∙ 𝑠 ∙ √1 +
1

𝑁𝑟
 

𝑅̅∙∙ = Gjennomsnitt av de regionale stasjonene (stasjonsmiddelverdiene). 
𝑡𝛼(1),𝑣 = kritisk verdi fra t-fordelingen med ensidig t-test med signifikansnivå  (=0,05) og v=Nr-1 
frihetsgrader. 
𝑠 = standard avvik for spredning mellom stasjonsgjennomsnitt. 
𝑁𝑟 =Antall regionale stasjoner. 
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Standardavvik er utregnet som: 𝑠 = √
∑ (𝑅̅𝑖∙−𝑅̅∙∙)

2𝑁𝑟
𝑖=1

𝑁𝑟−1
 

hvor 𝑅̅𝑖∙= middelverdiene av paralleller fra regional stasjon nr i.  

I siste veileder M-300 fra (Miljødirektoratet, 2025b) har man gått bort fra å beregne LSC, og nå 
anbefales å beregne terskelverdier. En terskelverdi for kjemiske konsentrasjoner skal beregnes på 
bakgrunn av data fra regionale stasjoner fra hver enkelt region. Terskelverdiene brukes til å skille 
feltstasjoner med kjemiske konsentrasjoner som er uvanlig høye i forhold til det som er observert på 
sammenlignbare regionale stasjoner. Terskelverdien TX for et utvalg av regionale stasjoner og år, X = (x1, 
x2, …., xn), blir derfor beregnet basert på median av X og MAD = “Median Absolute Deviation”: 

MAD (X) =1.4826 median (|(X - median(X))|), 

TX = Median(X) + 2 MAD (X). 

Median + 2 MAD er basert på (Reimann et al., 2005, 2018). Denne beregningen tar hensyn til den 
absolutte differansen mellom hvert datapunkt og medianen. Beregningen er mindre følsom for ekstreme 
verdier sammenlignet med tidligere metodikk. 

LSC er avhengig av dataene den regnes fra (og dermed når og hvor). På den måten er den ikke en 
«fiksert» grenseverdi. Imidlertid har man, for hvert felt, ved beregning av påvirket areal, mhp. THC, 
regnet arealet der det er signifikant kontaminering. Dette er definert av LSC, og areal med THC > 50 
mg/kg (Miljødirektoratet, 2025b). Denne har vært foreslått som grense for mulige biologiske effekter 
(Miljødirektoratet, 2025b; Norsk Olje&Gass, 2016). Det påpekes at denne grensen er under diskusjon og 
det er stilt spørsmål til det faglige grunnlaget for denne. Det er, som nevnt, også variasjoner mellom 
regioner mhp sensitivitet, mulig knyttet til substrat. Det er heller ikke foretatt en ny vurdering av 
50 mg/kg-«grensen» etter innføring av nye analysemetoder. I denne sammenheng er det av betydning at 
metoden for å analysere THC i sediment ble endret i 2018, da en ny ekstraksjonsmetode (ACE – 
Accelerated Solvent Extractor) ble introdusert. 

(Beyer et al., 2025) viser at sedimentovervåkingen i 2022 (regionene III, IX og X) påviste THC > 50 mg/kg 
på 4% av stasjonene. (OSPAR, 2009) ga også en oversikt hvor LSC varierer fra region til region, men med 
THC-konsentrasjoner ofte mellom 5 og 10 mg/kg.  

Det andre påvirkningsarealet som beregnes er for øvrig det arealet der bunnfaunen er forstyrret. 
Bunnfauna er nærmere omtalt i Kap. 3. 

Det kan synes som en utfordring at forholdene i sedimentene til havs er ulike i ulike regioner og på ulike 
felt, eller stasjoner, for eksempel med tanke på naturlig bakgrunn av relevante stoffer i sedimentene. På 
den annen side bør grenseverdier/tilstandsklasser basert på toksisitetsdata, som tidligere nevnt, gjelde 
på generelt grunnlag. En justering for lokale forhold vil kunne hensyntas i en eventuell risikovurdering 
(omtalt i Kap. 4). Derfor er denne problemstillingen mer relevant med tanke på biologi (eventuelle 
bunnfaunabaserte grenseverdier; diskutert i Kap. 3), da de naturlige bunndyrsamfunnene (og deres 
funksjon) varierer fra sted til sted.  
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2.3 Utdrag og gjennomgang av data for stoffer i sediment, 
offshore 

Data fra MOD-databasen (Petroleumsvirksomhet - data fra miljøovervåking (MOD-databasen), u.å.) ble 
lastet ned for årene 1990-2023. Også data fra Mareano-databasen (Kjemidata, u.å.) ble lastet ned. I det 
følgende presenteres en oversikt over disse dataene med hensyn på hvilke stoffgrupper og 
enkeltkomponenter, når data stammer fra, hvilke regioner og dermed installasjoner som det foreligger 
mest data fra, og konsentrasjoner av ulike stoffer i sediment. Disse konsentrasjonene er sammenlignet 
med miljøkvalitetsstandardene (EQS) hentet fra (Miljødirektoratet, 2020a, 2025a). Risikokvotienter (RQ) 
er beregnet som konsentrasjon dividert på EQS. Det påpekes at det er mest usikkerhet knyttet til de 
eldste dataene (1990-1996) og det er ikke tatt hensyn til feltenes levetid og utslippshistorikk. Ei heller 
avstander fra utslippspunkter. 

2.3.1. Resultater 
Det er gjort mange kjemiske analyser av stoffer som finnes i sediment fra norsk sokkel gjennom årene 
(Figur 5 og Figur 6). Det er flest data for metaller og PAH, alkylerte PAH og totalt hydrokarbon (THC). 
Enkeltsubstanser og hvilket år de er analysert er vist i Figur 6. Fra denne figuren fremgår det at THC, 
sumNPD og noen metaller er analysert hvert år i perioden (gjelder metallene Ba, Cd, Cr, Cu, Hg, Pb og 
Zn). SumPAH16 er rapportert i årene 1992 og 1993, og i alle år fra 1996 og utover. Decaliner (C5-C8) ble 
analysert i perioden 1996-2007, mens sum decaliner ble analysert fra 1990-2007.  

Andre metaller er analysert periodevis. Radioaktive metaller ble analysert i årene 2011, 2016 og 2019-
2021. PCB som inngår i sumPCB7 ble analysert i 2002. PFAS ble analysert i en periode på 2005-2008 og i 
mange av årene 2013-2021.  
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Figur 5. Antall analyser i MOD-databasen for stoffgrupper i perioden 1990-2023. For enkeltstoffer i hver 
gruppe se Figur 6. 
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Figur 6 Varmekart over antall kjemiske analytter og grupper av analytter (vertikal akse) for MOD-
databasen og årstall for analysen langs horisontal akse. Antall analyser hvert år vises i skala fra lavt 
antall (mørk blå) til høyt antall (mørk brun farge).  
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Figur 7 viser hvilke installasjoner som har flest analyser (kun installasjoner med ≥400 analyser er vist i 
figuren). Mange av installasjonene har analyser gjennom hele perioden, mens noen få kun har analyser i 
perioden 1990-2006 (kun blå/lyseblå søyler).  

 

Figur 7 Installasjoner (vertikalt) mot antall analyser (kun installasjoner med ≥400 analytter er med i 
figuren). År for målingene er vist i ulike farger.  

 

Figur 8 viser gjennomsnittskonsentrasjoner i synkende rekkefølge (basert på median) av alle 
komponenter som er analyser i MOD-databasen. Figuren viser også antall analyser for hver komponent 
(under konsentrasjonene). Antall analyser varierer fra ca. 10 til >14 000. Konsentrasjonene spenner fra 
0,000001 til >100 000 mg/kg tv (avhengig av stoff).  
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Figur 8 Konsentrasjon (gjennomsnitt fra MOD-databasen; mg/kg tørrvekt, vist som punkter) av ulike 
analytter farget med årstall for analyse (øverst). Antall analyser i perioden (nederst) er vist som 
søylediagram. Figuren er sortert etter median konsentrasjon fra høy til lav. Begge aksene er på log10-
skala.  

 

Gjeldende EQS for sedimenter (kystnært) er vist i Tabell 1. I Tabell 3 er det presentert en øvre 
tilstandsklasse for PAH-16 på 2,0 mg/kg tørrstoff. I Tabell 5 er disse grenseverdiene for stoffgrupper 
representert i MOD-basen (Metaller, PAH og PFAS) samlet og sortert, og stoff-forkortelsene brukt i 
figurene er forklart.  
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Tabell 5 Oversikt over gjeldende EQS (kystnært) for sediment. EQS info angir om EQS er prioritert EU-
stoff, eller vannregionspesifikt stoff i Norge.  

Gruppe Forkortelse  EQS info 
EQS sediment 
marine (mg/kg 
dw) 

metaller 
 

As  Vannregionspesifikt 18 
Cd  Prioritert 2.5 
Cr  Vannregionspesifikt 620 
Cu  Vannregionspesifikt 84 
Hg  Prioritert 0.52 
Ni  Prioritert 42 
Pb  Prioritert 150 
Zn  Vannregionspesifikt 139 

PAH 
 

N Naftalen Prioritert 0.027 
ACY Acenaftylen Vannregionspesifikt 0.033 
ACE Acenaften Vannregionspesifikt 0.1 
FLE Fluoren Vannregionspesifikt 0.15 
ANT Antracen Prioritert 0.0048 
PHE Fenantren Vannregionspesifikt 0.78 
FLU Fluoranten Prioritert 0.4 
PYR Pyren Vannregionspesifikt 0.084 
BaA Benzo(a)antracen Vannregionspesifikt 0.06 
CHR Krysen Vannregionspesifikt 0.28 
BbF Benzo(b)fluoranten Prioritert 0.14 
BkF Benzo(k)fluoranten Prioritert 0.14 
BaP Benzo(a)pyren Prioritert 0.18 
DahA Dibenzo(a,h)antracen Vannregionspesifikt 0.027 
IP Indeno(1,2,3-c,d)pyren Prioritert 0.063 
BghiP Benzo(g,h,i)perylen Prioritert 0.084 
sumPAH16   2.0 1 

PFAS 
PFOA  Vannregionspesifikt 0.071 
PFOS  Prioritert 0.00023 

1 Øvre grense for tilstandsklasse II (se Tabell 3) 

Risikokvotienter (RQ, konsentrasjon dividert på EQS) er vist i Figur 9. RQ som er ≥1 overskrider EQS. 
Figuren viser også antall analyser for hver miljøgift. Fra figurene sees at median overskridelse av EQS 
bare skjer for PFOS, ellers er median konsentrasjon og 75-persentilen (dvs. øverste del av boksplottet) 
lavere enn EQS. For alle stoffer uten PFOA er det uteliggere som overskrider EQS. For PFAS er det (som 
nevnt) forslag til ny EQS i biota og muligens i sediment (European Commission, 2022). Denne gjelder for 
summen av 24 PFAS, der hver PFAS måles i PFOA-ekvivalenter (EQS for biota er foreslått til 0.077 µg/kg 
vv for biota, og muligens 0.077 µg/kg tv for sediment). PFOA-ekvivalentene varierer fra 10 til 0,0001. 
PFAS som har høyere PFOA-potens enn 1 er (i synkende rekkefølge): PFNA, PFDA, PFDoDA, PFUnDA, 
PFDoDA, PFDS, PFOS, PFTrDA og PFHpS.  
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Figur 9. Risikokvotient (gjennomsnittskonsentrasjon/EQS) (øverst) for analytter som har en grenseverdi 
(se Tabell 5). RQ er vist som boksplott med uteliggere (vist som blå fylte sirkler) og er sortert etter 
synkende RQ (basert på medianverdi). Antall analyser er vist som søylediagram nederst. Begge vertikale 
akser er på log10-skala.  

 

Det går frem av Figur 9 at for de fleste stoffene er majoriteten av konsentrasjonene fra MOD-basen 
lavere enn EQS (RQ<1) og at overskridelse kun skjer på de stasjonene som er undersøkt (alle i MOD 
1990-2023) med høyest konsentrasjoner. Mange av stasjonene i MOD (her er alle konsentrasjonsdata 
ekstrahert, uten informasjon om stasjonene er regionale, dvs. referansestasjon og forventet upåvirket, 
eller informasjon om avstand til feltsenter) er imidlertid stasjoner langt unna veldig kaks-påvirkede 
sedimenter, men i dataene som foreligger som grunnlag for figuren er det ukjent akkurat hvilke som er 
forventet å være mest påvirket. Det virker imidlertid tydelig at verdiene har en størrelse som ikke skulle 
utløse tiltak i de fleste sedimenter (altså ikke overskrider grenseverdiene i Tabell 2), inkludert de som er 
lite påvirket av boreaktivitet. Det er fordelaktig med tanke på anvendbarheten av disse, da eventuelle 
tiltak ville være mest aktuelle nærmere feltsenter (innenfor 250 m), hvor det er få analyseresultater fra i 
MOD. 

Et unntak ser ut til å være PFOS (som nevnt ovenfor), men her foreligger det også minst data (i overkant 
av 100 datapunkter; Figur 9). I tillegg forventes, som nevnt, enda strengere grenseverdier i fremtiden. 
Noen PFAS kan omdannes til andre PFAS som er omfattet av reguleringer. Dersom PFAS inneholder 
«kjedeledd» uten fluor eller andre endegrupper enn sulfonsyre/karboksylsyre, kan disse brytes ned til 
andre PFAS over tid. Forløpere til PFOS kalles ofte preFOS (Martin et al., 2010). Andre PFAS-forløpere 
kan være brukt i brannskum. For eksempel 8:2 FTOH kan overtid brytes ned til perfluorkarboksylsyrer 
(PFCA). 8:2 FTOH vil antagelig brytes ned til PFOA (Kolanczyk et al., 2023), men også andre 
kjedelengder er mulige endeprodukter. Disse har vi ikke informasjon om i sedimentene offshore (også 
diskutert i Kap. 2.4.2). 
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2.4 Andre aktuelle stoffer  

2.4.1. Alkylerte PAH-forbindelser 
Grenseverdier finnes for 16 PAH og for sumPAH-16 (sistnevnte kun i form av tilstandsklasser; Tabell 5). 
Det er, som tidligere nevnt, utviklet et system for å sammenligne toksisitet mellom ulike PAH kalt TEF 
(Toxicological Equivalent Factor). I dette systemet har benzo(a)pyren (BaP) en TEF på 1 (Andersson & 
Achten, 2015; Nisbet & LaGoy, 1992). TEF-verdier fra disse to artiklene er vist i Tabell 6. De fleste PAH 
har en lav TEF sammenlignet med BaP, men i den nyeste oversikten fra (Andersson & Achten, 2015) er 
det flere som har signifikant høyere TEF enn BaP, TEF opptil 10, 20 og 60 er oppgitt for flere tunge PAH 
med mange ringer. 2-metylnaftalen har samme TEF som naftalen, mens metylpyren og 7,12-dimetylBaA 
har 100× høyere TEF enn tilsvarende ikke-alkylerte forbindelser. Men likevel mangler TEF for mange 
alkylerte PAH. 

I olje er det en overvekt av alkylerte PAH (Stogiannidis & Laane, 2015). Det er derfor viktig å ta hensyn til 
at alkylerte PAH antagelig har omtrent lik eller høyere toksisitet som ikke-alkylert tilsvarende PAH 
(Tabell 6). NIVA har i tre artikler argumentert for å inkludere alkylerte PAH i toksisitets/risikovurderinger 
(Girardin et al., 2020; Grung et al., 2021, 2022). I disse artiklene ble det gjort en sammenligning av 
overskridelse over kvalitetsstandarder for PAH fra 5-klasse-systemet med og uten inkludering av 
alkylerte PAH. For alkylerte PAH ble det gjort en antakelse om at alkylerte hadde lik toksisitet som ikke-
alkylert forbindelse. Det ble imidlertid ikke tatt hensyn til at alkylerte PAH har høyere masse enn 
tilsvarende ikke-alkylert PAH, og dermed at i samme antall ng/g sediment vil det være færre molekyler 
enn tilsvarende for samme ikke-alkylerte PAH. 
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Tabell 6. Oversikt over TEF for PAH og noen alkylerte PAH fra to kilder (Andersson & Achten, 2015; 
Nisbet & LaGoy, 1992). 

PAH  
(engelsk skrivemåte) 

Forkortelse 
TEF 

Nisbet&LaGoy 
TEF 

Andersson&Achten 
naphtalene N 0.001 0.001 
acenaphtylene ACY 0.001  

acenaphtene ACE 0.001  

fluorene F 0.001  

anthracene A 0.01 0 
phenanthrene P 0.001 0.001 
fluoranthene FLA 0.001 0.08 
pyrene PY 0.001 0.001 
benz(a)anthracene BaA 0.1 0.2 
benzo(b)fluoranthene BbF 0.1 0.8 
benzo(k)fluoranthene BkF 0.1 0.2 
benzo(a)pyrene BaP 1 1 
dibenzo(a,h)anthracene DahA 5 0.009 
cyclopenta(cd)pyrene CcP  0.4 
indeno(1,2,3,cd)pyrene IP 0.1 0.1 
benzo(ghi)perylene BgP 0.1 0.009 
benzo[j]aceanthrylene BjeAA  60 
benzo(bj)fluoranthene BbjF  0.8 
chrysene C  0.1 
7H-benzo(c)fluorene BcF  20 
dibenzo(a,e)fluoranthene DaeF  0.9 
dibenzo(a,l)pyrene DalP  10 
dibenzo(a,e)pyrene DaeP  1 
anthanthrene ANE  0.4 
dibenzo(a,i)pyrene DaiP  10 
dibenzo(a,h)pyrene DahP  10 
2-methylnaphtalene N_C1_2 0.001  

1-methylpyrene PY_C1_1  0.1 
7,12-
dimethylbenz(a)anthracene 

C_C2_BaA_7,12  20 

3-methylcholanthrene CA_C1  5.7 
 

Alkylerte PAH bør kanskje inkluderes i risikovurderinger siden de er en så viktig bestanddel av olje (og 
produsert vann) (Stogiannidis & Laane, 2015) og det vil i så fall behøves grenseverdier. Som en første 
tilnærming anbefales det å anta at alkylerte PAH har samme toksisitet som ikke-alkylert tilsvarende PAH, 
og deretter gjøre en molekylvektskorreksjon (toksisitet går på antall molekyler, og siden molekylvekten 
av alkylerte PAH er høyere vil det bety lavere toksisitet pr ng substans). Det er gjort noen studier på 
toksisitet av alkylerte PAH, og en litteraturgjennomgang bør gjøres for å se om man kan derivere en 
PNEC for noen av dem. Ofte er gruppen av alkylerte PAH mange og uensartet, slik at det antagelig vil 
være begrenset hvor mange av dem det finnes toksisitetsdata på. Samlet toksisitet for alle alkylerte PAH 
vil antagelig ikke kunne beregnes eksakt, slik at det på bakgrunn av en litteraturgjennomgang kan 
foreslås en tilnærming som tar hensyn til toksisitet av de alkylerte PAH.  

I MOD-databasen er det analysert alkylerte versjoner av NPD (dvs. naftalen, fenantren og dibenzotiofen). 
Det hadde vært fordelaktig med et videre analysespekter, slik at man visste hvilke alkylerte PAH som er 
til stede i sedimentene. Som vist i Tabell 6 har for eksempel 7,12-dimetylBaA en høy TEF, og det det bør 
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undersøkes om denne er til stede i sedimenter på havbunnen siden toksisiteten kan være høy, og dette 
er en PAH som kan være til stede i olje. I Mareano er det analysert flere alkylerte PAH enn i MOD (Tabell 
7), mens NIVA (og andre analyseleverandører) kan levere analyser av enda flere alkylerte PAH-
forbindelser. 
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Tabell 7 Oversikt over alkylerte PAH som er analysert i Mareano-undersøkelsen, men ikke i MOD. 

Compound Abbrev. 
1,2,5,6-Tetramethylnaphthalene N_C4 
1,2,6,9-Tetramethylphenanthrene N_C4 
1,4,6,7-Tetramethylnaphthalene N_C4 
1-Methylfluorene F_C1 
1-Methylchrysene C-C1 
6-Ethylchrysene C_C2 
6-Propylchrysene C_C3 

 

Figur 10 viser et eksempel på at det kan være mye informasjon fra olje som ikke kommer frem ved kun å 
analysere NPD-alkylerte PAH. Fra undersøkelsen NIVA har gjort ved Mongstad (Grung et al., 2024) 
fremkommer det at et av sedimentene som var oljepåvirket (på grunn av et uhellsutslipp) hadde høyt 
innslag av alkylerte PAH for pyren, fenantren, BaA og krysen.  For BaA og BaP var det kun enkeltisomere 
som ble analysert (7,12-dimetylBaA som har en høy TEF og 6-metylBaP). For BaA utgjorde 7,12-
dimetylBaA 48% av totalkonsentrasjonen.  

Siden det kun er NPD som analyseres for alkylerte PAH i MOD mangler viktig informasjon for å kartlegge 
toksisitet. Denne informasjonen finnes ikke i analyser av sediment på norsk sokkel, og dette er en 
mangel som bør utbedres. Ved eventuell prioritering bør alkylerte homologer av BaA, pyren/fluranten og 
krysen prioriteres. Spesielt 7,12-dimetylBaA som har en høy TEF er det viktig å få kartlagt, men alkylerte 
PAH av krysener og pyren/fluorantener kan også potensielt utgjøre et bidrag som er viktig toksikologisk.  

Når det gjelder TEF, så er som sagt det vanlige å klassifisere giftighet relativt til BaP og det toksiske 
endepunktet er karsinogenitet. Bakgrunnen for en slik TEF-tilnærming avviker fra bakgrunnen for 
sedimentgrenseverdien til BaP (se Kap. 2.2.1), som er utledet fra PNECvann (0,022 µg/L; beregnet fra EC10 
for Crassostera gigas) ved hjelp av likevektsfordelingsteori (EQP). Som tidligere nevnt er det veldig 
begrenset akkumulering av PAH i fisk, så eventuell eksponeringsvei med tanke på karsinogenitet og 
human helse ville være bløtdyr/krepsdyr. 
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Figur 10 Resultater fra sedimenter nær Mongstad som viser konsentrasjon i sediment for PAH som også 
har blitt analysert for alkylerte PAH. Den øverste delen av figuren viser %-vis fordeling av alkylerte 
lengde for hver PAH, mens den nederste delen viser UB-konsentrasjon (data under LOQ er erstattet med 
LOQ) for sedimentprøvene. PAH: N(naftalen), F (fluoren), P (antracen og fenantren), D (dibenzotiofen), 
PY (pyren og fluoranten), BaA (benzo(a)antracen, C (krysen), BaP (benzo(a)pyren). Data er hentet fra 
rapporten (Grung et al., 2024) for stasjon Mo55.  
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2.4.2. Andre PFAS 
Enkelte PFAS-forbindelser kan omdannes til andre PFAS over tid. For brannskum (en av de antatte 
kildene til PFAS i sedimenter offshore) er det kjent at fluortelomere kan omdannes til perfluor 
karboksylsyrer (PFCA) (Harding-Marjanovic et al., 2015). Det er derfor viktig å anta at PFAS som ikke er 
full-fluorert (dvs. at deler av kjeden ikke inneholder fluor) kan være forløpere til andre PFAS som er 
omfattet av reguleringer. Både PFOS og PFOA har mange ulike mulige forløpere som illustrert av 
(Kolanczyk et al., 2023). 

6:2 FTOH og 8:2 FTOH, kan omdannes til henholdsvis PFHpA og PFNA. Som nevnt er det fremmet 
forslag i EU-kommisjonen og Europaparlamentet om å inkludere flere PFAS i en ny EQS-verdi basert på 
oppdaterte grenser for tolerabelt inntak, fra det europeiske mattrygghetsorganet EFSA. Forslaget til ny 
EQS i biota og muligens i sediment (European Commission, 2022) gjelder for summen av 24 PFAS, der 
hver PFAS måles i PFOA-ekvivalenter. PFHpA og PFNA er blant de 24 PFAS-forbindelsene som har fått 
tildelt PFOA-ekvivalent og som skal inkluderes. 

Dette forsterker inntrykket av PFAS-forbindelsene som en problematisk gruppe i sedimenter offshore, 
hvor det mangler kunnskap om tilstedeværelse. Foreløpig foreligger grenseverdier for PFOS og PFOA i 
sediment (kystnært), men det kan være fordelaktig å vurdere et alternativ som inkluderer flere 
forbindelser, med bakgrunn i informasjon fra EU. 

2.4.3. Alkylfenoler 
Alkylfenol-etoksylater (som brytes ned til alkylfenoler) har blitt brukt i flere offshore olje- og 
gassproduksjonsapplikasjoner, blant annet som emulgatorer i borevæskeformuleringer.  Alkylfenoler har 
vært påvist i produsertvann, men det er gjort få undersøkelser av tilstedeværelse i sediment. Det er 
gjort en rekke undersøkelser som dokumenterer at metabolitter av alkylfenoler er påvist i galle fra fisk 
nær oljeinstallasjoner (Beyer et al., 2011; Boitsov et al., 2007; Harman et al., 2009, 2011; Sundt et al., 
2012). Laboratoriestudier har vist reproduktive effekter av alkylfenoler i for eksempel torsk, både på 
hann- og hunnfisk (Meier et al., 2007). Selv om alkylfenoler har vært kartlagt i produsertvann har en 
studie der modellert miljørisiko indikert at konsentrasjonene er for lave til å gi reproduktive virkninger 
på fisk (Beyer et al., 2012). Det er kjent at  at alkylfenoler blir akkumulert i torsk og blåskjell nær utslipp 
av produsertvann, men at torsk raskt metaboliserer alkylfenolene (Bakke et al., 2013).  

I en nylig undersøkelse  er det rapportert forekomst av alkylfenoler samt etoksylater av alkylfenoler i 
sedimenter fra Nordsjøen (McLaren & Rawlins, 2022).  Det ble tatt 476 prøver fra i perioden 2011-2020. I 
undersøkelsen ble konsentrasjonene av nonylfenol og oktylfenol vurdert mot grenseverdier fra (Bakke, T. 
et al., 2007) som er ganske like EQS for de samme stoffene. Både nonylfenol og oktylfenol (prioriterte 
stoffer; se Tabell 2), samt dodecylfenol (vannregionspesifikt stoff) har grenseverdier i sediment i henhold 
til Vannforskriften (Miljødirektoratet, 2025a) som anvendes på kystnære sedimenter. Konsentrasjonene 
av totalt alkylfenoler og etoksylater var høyest i en omkrets av 100 m fra plattformen og avtok deretter 
med avstand til installasjonen. Det ble demonstrert en lineær korrelasjon av total alkylfenol/etoksylat 
mot THC. Maksimalkonsentrasjonene av nonylfenol og oktylfenol som ble målt var hhv. 137 og 7,3 
mg/kg t.v. En risikovurdering viste overskridelser av klassegrenser 5 (Bakke, T. et al., 2007) i en avstand 
inntil 100 og 500 meter fra installasjonene for hhv. oktylfenol og nonylfenol. Konsentrasjonene oversteg 
PNEC inntil 5000 meter fra plattformen. Høyere totalt alkylfenol/etoksylat-konsentrasjoner ble funnet 
for installasjoner som ble påbegynt før 1986. Konsentrasjonen var også korrelert med type borevæske 
som ble brukt ved de ulike installasjonene.  

MAREANO har rapportert noen konsentrasjoner av alkylfenoler som kan benyttes som eventuelle 
bakgrunnskonsentrasjoner (Boitsov et al., 2022, 2024; Boitsov & Sanden, 2023). 
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2.4.4.  Nafteniske syrer 
Nafteniske syrer er en kompleks blanding av sykliske og alkylsubstituerte karboksylsyrer som er naturlig 
forekommende i råolje. De finnes i høye konsentrasjoner i produsert vann fra olje- og gassfelt. De er 
generelt vannløselige og relativt polare sammenlignet med hydrokarboner, men er også persistente. De 
har en lav Koc og er derfor lite bundet til sediment, men har høy relevans i for eksempel produsertvann.  

Nafteniske syrer kan være giftige, og en oversikt over toksisitetsstudier er gitt i (Clemente & Fedorak, 
2005). Nafteniske syrer er svært aktuelt i forbindelse med utvinnelse av olje fra oljesand. Nafteniske 
syrer er identifisert i produsertvann i to studier fra NIVA (Samanipour et al., 2020; Thomas et al., 2009). 
Vi har ikke funnet undersøkelser som viser tilstedeværelse av nafteniske syrer i sedimenter fra norsk 
sokkel, men det hadde imidlertid vært av interesse å undersøke dette siden forbindelsene har 
problematiske effekter. Nafteniske syrer ble påvist i sedimenter etter et oljeutslipp i Dalianbukten i Kina 
(Zan et al., 2019). 

2.5 Utsikter – grenseverdier og tilstandsklasser for kjemi 

Det bør la seg gjøre å utlede grenseverdier for sedimenter til havs, etter de samme prinsipper som for 
kystnære sedimenter (basert på toksisitetsdata). Det kan være hensiktsmessig at disse er de samme 
(også med tanke på hvordan MSFD og WFD harmoniserer i Europa), men det kan kanskje være aktuelt 
med noen justeringer for å tilpasse de til offshore forhold. Dette har eksempelvis å gjøre med 
bindingsforholdene av stoffene i sedimentet, grunnet innhold av organisk karbon og bindingsforholdene 
til metaller som stammer fra vektmaterialer i boreslam.  

Det bør tilsvarende være mulig å definere tilstandsklasser, med en øvre grense for klasse II, som 
harmoniserer med grenseverdiene. Det må vurderes ytterligere om det er hensiktsmessig med 
tilstandsklasser for PAH-16 og hva som skal ligge til grunn for disse. Det er lite informasjon om TBT i 
sedimentene offshore, men det er grunn til å anta at det er hensiktsmessig med en grenseverdi, siden 
TBT har vært påført skip og flytende installasjoner og er giftig for marine organismer. Behovet for en 
«forvaltingsbasert» grenseverdi er ukjent, men det er sannsynlig at denne i så fall vil avvike fra den som 
foreligger for kystnære sedimenter. Det er er hensiktsmessig med grenseverdier for THC og barium, men 
disse kan vanskelig være basert på laboretoriebaserte toksisitetsdata, men heller basert på hva man må 
anta er «bakgrunnskonsentrasjoner», eventuelt feltbaserte terskelverdier for effekter. Det må avgjøres 
hvordan det er mest hensiktsmessig å gjøre dette (eventuelt utarbeide en egnet tilnærming). Det kan 
altså være hensiktsmessig å undersøke om f-SSD kan brukes i denne sammenheng, eller om dette er 
uhensiktsmessig, hvis det utarbeides grenseverdier/tilstandsklasser for biologi (basert på mye av de 
samme bakgrunnsdata).  

Det finnes stoffer som er forbundet med petroleumsvirksomhet, men som det ikke foreligger 
grenseverdier og tilstandsklasser for i kystnære sedimenter. Dette er for eksempel alkylerte PAH-
homologer. Det foreligger ikke vesentlig informasjon om tilstedeværelsen av disse i sedimentene, men 
de bør nok tas hensyn til i fremtidige vurderinger av risikoen av PAH-forbindelser. Det er ovenfor 
beskrevet mulige måter å gjøre dette. Basert på de konsentrasjoner som foreligger for PFOS i 
sedimenter offshore, ser det ut som om dette kan være et av stoffene som er mest problematisk, og 
strengere grenseverdier for PFAS-forbindelser er i emning. Det finnes dessuten stoffer som brytes ned til 
PFOS (og andre PFAS-forbindelser omfattet av reguleringer), som vi vet mindre om forekomsten av i 
sedimentene til havs. Det er behov for å hente relevante toksisitetsdata for disse stoffene, samt avgjøre 
hvordan de best kan hensyntas med tanke på grenseverdier i sediment. 
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Så er det stoffer som er relevante også offshore (hvor det er betimelig med grenseverdier), men som det 
er mindre informasjon om mhp forekomst i sedmentene. Dette gjelder flere av de alkylerte PAH-
homologene, flere PFAS-forbindelser (som sagt), TBT, alkylfenoler og nafteniske syrer. 

Følgende hovedsteg fremstår hensiktsmessig i arbeidet mot grenseverdier og tilstandsklasser for 
sedimenter til havs: 

Steg Gjelder stoff Behov 
1. Arsen, bly, kadmium, 

kobber, krom, 
kvikksølv, nikkel, 
sink, naftalen, 
acenaftylen, 
acenaften, fluoren, 
fenantren, antracen, 
fluoranten, pyren, 
benzo(a)antracen, 
krysen, 
benzo(b)fluoranten, 
benzo(k)fluoranten, 
benzo(a)pyren, 
indeno(1,2,3-
cd)pyren, 
dibenzo(ah)antracen, 
benzo(g,h,i)perylene, 
oktylfenol, 
nonylfenol, PFOS, 
PFOA 

a. Toksisitetsbaserte grenseverdier og tilstandsklasser som foreligger 
for kystnære sedimenter virker lovende også offshore. 
Anvendbarheten offshore bør undersøkes grundigere ved å ta i bruk 
mer detaljerte data fra MOD-basen, slik som avstand til feltsenter, om 
den aktuelle stasjonen regnes som regional/referanse/forventet 
upåvirket mm. 
 
b. Når det gjelder kvikksølv, benzo(a)pyren, dibenzo(ah)antracen, 
PFOS og PFOA bør det gjøres en vurdering av om hensyn til human 
helse skal ligge til grunn i grenseverdien, eller om dette bør hensyntas 
først i en risikuvurderingsprosess. 
 
c. Det vil bli et behov for oppdatering av grenseverdiene for PFAS-
forbindelser i nær fremtid. Disse vil baseres på flere forbindelser hvor 
konsentrasjonene er omregnet til PFOA-ekvivalenter.  
 
d. Det bør gjøres en vurdering om det er hensiktsmessig å justere 
grenseverdiene/tilstandsklassene for sedimenter med et annet TOC-
innhold enn 1%, eller om dette bør hensyntas først i en 
risikuvurderingsprosess. Hvis så, hvilket TOC-innhold? Samtidig kan 
vurderes om det er hensiktsmessig å justere grenseverdiene for 
metaller, siden de i stor grad stammer fra vektmaterialer i borevæsker 
og derfor forventes å ha noe ulike fordelingskeffisienter mellom 
partikkelfase og vannfase (eller om dette også bør hensyntas først i en 
risikovurderingsprosess). 

2. PAH-16. TBT, THC, 
barium (Ba) og 
alkylerte PAH-
forbindelser 

a. Bestemme om det er et behov for grenseverdi/tilstandsklasser for 
PAH-16 og hva som i så fall skal ligge til grunn for denne/disse. To 
kandidater er å basere dette på en «gjennomsnittlig PAH-16 
tilnærming» basert på toksiske enheter (TU) for hver av de 16 
forbindelsene, eller basere dette på hva som er å betrakte som «høy 
bakgrunn» (ikke toksisitetsbasert). I så fall må det legges ned et arbeid 
i å sette nivået på denne. 
 
b. Bestemme om det er behov for en «forvaltningsbasert» grenseverdi 
for TBT, slik det foreligger for kystnære sedimenter. Denne baseres nok 
på hva som er å betrakte som «høy bakgrunn» (ikke toksisitetsbasert) 
og det må legges ned et arbeid i å sette nivået på denne. Her 
foreligger det nok imidlertid kunnskapshull angående nivåene i 
sedimenter offshore (se steg 3). 
 
c. Det er behov for grenseverdier for THC og Ba. THC består av mange 
forskjellige stoffer, så det er vanskelig å relatere en spesifikk PNEC til 
denne stoffgruppen, mens Ba er lite giftig for marine organismer og 
ECHA har ikke oppgitt noen marin PNEC for Ba. Derfor vil ikke disse 
grenseverdiene baseres på laboratoriebaserte toksisitetsdata. Det må 



 
 
 

43 

legges ned et arbeid i å undersøke om grenseverdiene skal baseres på 
hva som er å betrakte som «høy bakgrunn», eller om de kan utledes 
fra feltdata (slik som foreslått av f.eks. (Bjørgesæter & Gray, 2008), 
samt å utlede disse grenseverdiene. 
 
d. Det er nok et behov for grenseverdier fir alkylerte PAH-forbindelser, 
siden de er en så viktig bestanddel av olje (og produsert vann). Som en 
første tilnærming anbefales det å anta at alkylerte PAH har samme 
toksisitet som ikke-alkylert tilsvarende PAH, og gjøre en 
molekylvektskorreksjon. Deretter vil en litteraturgjennomgang peke 
på studier av toksisitet av alkylerte PAH, som kan føre til utledning av 
egne PNEC-verdier for noen av dem. 

3. Alkylerte PAH-
forbindelser, flere 
PFAS-forbindelser, 
TBT, Alkylfenoler, 
nafteniske syrer 

Det foreligger kunnskapshull angående forekomsten av disse stoffene i 
sedimenter offshore. Disse kunnskapshullene kan med fordel tettes 
(f.eks. ved kjemisk analyse av disse stoffene i offshore-sedimenter, 
eller ved å finne data i litteratur og databaser) for å kunne evaluere 
anvendbarheten av fremtidige grenseverdier, i arbeidet med å utlede 
disse, eller om det er behov for grenseverdier (som for nafteniske 
syrer).  
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3 Grenseverdier og tilstandsklasser for biologi 
Dette kapitlet omhandler anbefalinger for hvordan man bør fastsette grenseverdier og tilstandsklasser 
for bløtbunnsfauna til havs, med fokus på påvirkning fra petroleumsvirksomhet. Følgende målsettinger 
er formulert mht. grenseverdier og tilstandsklasser for biologi: 

• Anbefale metoder for å fastsette grenseverdier og tilstandsklasser for bløtbunnsfauna til 
havs, herunder hvilke indekser og analyser som bør benyttes 

• Vurdere hvorvidt klassifiseringssystem kystnært som definert i Veileder for klassifisering av 
miljøtilstand i kyst- og ferskvann er hensiktsmessig å benytte til havs. 

• Gi en oversikt over dagens tilnærming og hva som eventuelt må endres/tilpasses for å ha 
tilstrekkelig datagrunnlag til å fastsette grenseverdier og tilstandsklasser.   

• Skissere nødvendige steg for å etablere grenseverdier og tilstandsklasser for 
bløtbunnsfauna. 
 

3.1 Bakgrunn 

Miljøovervåking av biologiske komponenter i kystvann og til havs er en sentral del av arbeidet med å 
sikre bærekraftig bruk og forvaltning av marine ressurser. Overvåkingen gir kunnskap om tilstanden i 
økosystemene, og er avgjørende for å identifisere påvirkninger fra menneskelig aktivitet. 

Økosystemer i kystvann er særlig utsatt for påvirkning fra landbaserte aktiviteter som industri, landbruk 
og avløp, og av havbruk (hovedsakelig lakseoppdrett). Miljøovervåkingen omfatter innsamling og 
analyse av data knyttet til fysiske-kjemiske forhold (temperatur, saltholdighet, næringsstoffer, 
oksygeninnhold), miljøgifter (metaller og organiske miljøgifter) og biologiske indikatorer 
(planteplankton, bløtbunnsfauna, ålegras og makroalger). Overvåkingen utføres gjennom nasjonale 
programmer eller som tiltaksorientert overvåking og iht. Vannforskriften, og gir grunnlag for tiltak og 
reguleringer som skal beskytte økosystemene. 

Petroleumsvirksomhet på norsk sokkel er underlagt strenge krav til miljøovervåking gjennom nasjonale 
reguleringer og internasjonale avtaler. Overvåkingen har som mål å dokumentere og minimere 
miljøpåvirkningen fra virksomheten, og inkluderer bl.a. vannsøyleovervåking (oseanografiske målinger, 
kjemiske målinger samt undersøkelser av organismer i bur og frittlevende organismer) og 
sedimentundersøkelser (hydrokarboner, metaller, naturlig forekommende radioaktive stoffer, samt 
sammensetning av og tilstand for bløtbunnsfauna). 

Bløtbunnsfauna, eller bunndyr, spiller altså en sentral rolle i miljøovervåking både kystnært og til havs. 
Bunndyr lever i eller på sedimentene på havbunnen, og inkluderer dyregrupper som børstemark, 
muslinger, krepsdyr og pigghuder. Bunndyr er spesielt godt egnet som biologiske indikatorer fordi de 
har begrenset mobilitet, og reflekterer derfor lokale miljøforhold over tid. De reagerer på organisk 
belastning, fysisk påvirkning som sedimentering eller bunntråling, oksygenmangel og tilførsel av 
miljøgifter. Data fra bunndyrundersøkelser inngår som en viktig del av den helhetlige vurderingen av 
miljøpåvirkning, og brukes til å dokumentere etterlevelse av miljøkrav og til å planlegge avbøtende 
tiltak. Utfordringen med å bruke bunndyrssamfunn som en tilstandsindikator, er at det måles en samlet 
respons til et helt organismesamfunn med mange arter som kan ha ulike responser til en påvirkning. 
Dette multivariate datasettet skal så reduseres ned til ett enkelt tall (indeksverdien) som beskriver 
biologisk mangfold og/eller økologisk tilstand.  
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3.2 Metodikk 

3.2.1. Prøvetaking og analyser 
Både «Miljøovervåking av petroleumsvirksomheten til havs» (Miljødirektoratet, 2025b), i det følgende 
omtalt som M-300) og «Veileder for klassifisering av miljøtilstand i kyst- og ferskvann» 
(Miljødirektoratet, 2025c) i det følgende omtalt som Klassifiseringsveilederen) gir detaljerte 
retningslinjer for overvåking av bløtbunnsfauna. Krav og retningslinjer gitt i de to veilederne er 
oppsummert og sammenlignet i Tabell 8. Metodikken er i stor grad sammenlignbar og basert på de 
samme internasjonale standardene: (Standards Norway, 2004) for prøvetaking av sedimenter og 
(Standards Norway, 2014) for prøvetaking og analyser av bløtbunnsfauna. Det benyttes samme type 
redskap (van Veen grabb med prøvetakingsareal på 0,1 m2 som hovedregel) og i all hovedsak samme 
retningslinjer for artsidentifisering. Det er små forskjeller i hvordan de to veilederne anbefaler å 
analysere enkelte dyregrupper som juvenile, fastsittende arter, foraminifera ol, og hvordan disse skal 
inngå i den videre tallbehandlingen (Tabell 8). Disse retningslinjene kan med fordel harmoniseres 
mellom de to veilederne. Datagrunnlaget vurderes likevel til å være i stor grad sammenlignbart mellom 
kyst og hav. Hovedforskjellen mellom kystvanns- og petroleumsovervåkingen ligger i hvordan 
datamaterialet behandles videre og hvordan tilstanden vurderes. 

Tabell 8. Oppsummering av krav og retningslinjer gitt for overvåking av bløtbunnsfauna iht. 
«Miljøovervåking av petroleumsvirksomheten til havs» (M-300) og «Veileder for klassifisering av 
miljøtilstand i kyst- og ferskvann» (Klassifiseringsveilederen). 

 Hav  Kyst 

Veileder 
Miljøovervåking av 
petroleumsvirksomheten til havs (M-
300). 

Veileder for klassifisering av 
miljøtilstand i kyst- og ferskvann 
(Klassifiseringsveilederen). 

Standard 

Prøvetaking: NS-EN ISO  
5667-19:2004 for sedimenter, NS-EN 
ISO 16665:2013 for bløtbunnsfauna.  
 
NS-EN ISO 16665:2013 for 
artsidentifiseringen  

Prøvetaking: NS-EN ISO  
5667-19:2004 for sedimenter, NS-EN 
ISO 16665:2013 for bløtbunnsfauna.  
 
NS-EN ISO 16665:2013 for 
artsidentifiseringen 

Stasjonsvalg og 
overvåkingsdesign 

Detaljert beskrevet i M300. 

Færre retningslinjer. Ulike typer 
overvåkinger har ulike krav 
(problemkartlegging, tiltaksorientert 
overvåking, basisovervåking). 

Prøvetaking av 
fauna 

5 grabbprøver, fiksert med formalin 
og tilsatt fargestoff. 
 
Redskap: En egnet kvantitativ 
prøvetaker. Minimum areal for 
prøvetaker skal være 0,1 m2.  
Som hovedregel bør man i grunne 
områder (<500 meter) bruke en van 
Veen grabb av modifisert type 
(kombigrabb, se vedlegg IV). I dype 
områder (eks. Ormen Lange) kan 
man bruke tyngre utstyr av typen 
boxcorer 
 

4 grabbprøver, fiksert med etanol og 
tilsatt fargestoff.  
 
Redskap: van Veen grabb med 
prøvetakingsareal på 0,1 m2 

‘Prøvene siktes gjennom 1 mm sikter. 
Det bør benyttes sikter med runde hull. 
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Prøvene siktes gjennom 1 mm sikter. 
Det bør benyttes sikter med runde 
hull. 

Støtteparametre 

Kornfordeling og innhold av organisk 
karbon i sedimentet fra 0-5 cm sjikt.  
Blandprøve fra 3 grabbhugg 
 
Kornfordeling skal analyseres i 
området 2000 til 63 µm som 
beskrevet i (Buchanan, 2005). Videre 
størrelsesinndeling av fraksjonen 
< 63 µm kreves ikke. 

Kornfordeling og innhold av organisk 
karbon og nitrogen i sedimentet, fra 
henholdsvis 0-5 og 0-1 cm sjikt.  
Kun fra ett grabbhugg. 
 
Kornfordeling skal analyseres iht. 
(Wentworth, 1922) for 
størrelsesfraksjoner større enn 0,063 
mm. Videre størrelsesinndeling av 
fraksjonen < 63 µm kreves ikke. 
 
Oksygen i bunnvann, temperatur og 
salinitet i vannmassene 

Fauna-analyser* 
Artsidentifikasjon av tilstedeværende 
fauna og antall individer av hver art. 
Analyse av biomasse kreves ikke. 

Artsidentifikasjon av tilstedeværende 
fauna og antall individer av hver art. 
Analyse av biomasse kreves ikke. 

Databehandling 

H’ (Shannonindeksen; Shannon & 
Weaver 1963, på log2 basis);  
ES100 (Hurlberts diversitetsindeks, 
Hurlbert 1971);  
Simpson diversitetsindeks 
 
Analyse av bløtbunnsfauna skal 
utføres på stasjonsnivå standardisert 
til 0,5 m2 bunnareal, dvs. basert på 
summen av 5 replikater, dvs. 5 × 0,1 
m2 

H’ (Shannonindeksen; Shannon & 
Weaver 1963, på log2 basis);  
ES100 (Hurlberts diversitetsindeks, 
Hurlbert 1971);  
NSI (Norwegian Sensitivity Index, Rygg 
og Norling 2013):  
ISI (Indicator Species Index, Rygg 
2002);  
NQI1 (Norwegian Quality Index; Rygg 
2006) 
 
Indeksene beregnes for hver 
grabbprøve, så beregnes 
gjennomsnittsverdier av hver indeks for 
hver stasjon. 

Vurdering av 
tilstand** 

Ingen egne grenseverdier for fauna 
til havs. 
 
Tilstanden bedømmes på grunnlag 
av artslistene, indeksverdiene og de 
multivariate analysene. 
  
Beskrivelse av forekomst av 
indikatorarter, sensitive/lite 
tolerante arter og uforutsigbare 
arter (se tabell under, hentet fra 
rapport 2020-1233, Rev 1 (DNV & 
Akvaplan NIVA, 2021)  
 
Det skal gjøres en totalvurdering av 
hvorvidt fauna på en stasjon er 
forstyrret eller ikke basert på 
føringer som er utarbeidet av 
Akvaplan-niva og DNV (DNV & 

Tilstandsklasse bestemmes på 
grunnlag av de beregnede 
indeksverdiene/nEQR og grenseverdier 
gitt i Klassifiseringsveilederen.  
 
En subjektiv ekspertvurdering kan 
legges til som en observasjon til 
resultatene. 
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Akvaplan NIVA 2021), samt en 
tolkning av resultatene fra de 
multivariate analysene 
 

* Selv om de to veilederne baserer seg på den samme ISO-standarden, gir de likevel noen ulike føringer for 
artsbestemmelse av visse grupper, og hvordan disse inngår i den videre databehandlingen. Grupper som meiofauna 
(<1 mm), planktoniske arter og kolonidannende organismer utelates i hovedsak fra beregning av diversitetsindekser 
og multivariate analyser. For andre grupper godtas det identifisering til høyere taksonomisk nivå. Det varierer noe 
hvilke grupper som eksplisitt nevnes. Klassifiseringsveilederen ekskluderer ferskvannsarter, hardbunnsarter og 
«svært mobile arter» fra indeksberegninger. Den sier også at ved høyt antall juvenile individer i en prøve bør adulte 
og juvenile registreres hver for seg, men gir ingen føringer for hvordan juvenil skal inngå i den videre 
tallbehandlingen. M300 er anbefaler at de statistiske analysene kjøres både med og uten juvenil dersom de juvenile 
stadiene er blant de ti mest dominerende artene. 

3.2.2. Vurdering av tilstand 
For kystvann blir det beregnet ulike indekser for tilstandsklassifisering på grunnlag av artslister og 
individtall (se Tabell 9 for mer detaljer):  

• artsmangfold ved indeksene H’ (Shannons diversitetsindeks) og ES100 (Hurlberts 
diversitetsindeks) 

• ømfintlighet ved indeksene ISI2018 (Indicator Species Index, versjon 2018) og NSI2018 
(Norwegian Sensitivity Index, versjon 2018) 

• den sammensatte indeksen NQI1 (Norwegian Quality Index, versjon 1), som kombinerer 
både artsmangfold og ømfintlighet 

Tabell 9. Beskrivelse og formler for indeksene for bløtbunnfauna som benyttes i tilstandsklassifisering av 
kystvann (Klassifiseringsveilederen).  

Indeks Beskrivelse Referanse 

NQI1 (Norwegian 
Quality Index) 

Sammensatt indeks som inneholder indikatorer som omfatter 
sensitivitet (AMBI), diversitet (SN) og antall arter og individer i en 
prøve. NQI1 kan ha verdier mellom 0 og 1. 

(Rygg, 
2006)  

H’ (log2) 
(Shannonindeksen) 

En av de mest brukte diversitetsindeksen. Indeksen sier noe om 
både artsrikdommen i en prøve, og hvor jevnt fordelt individene 
er mellom artene. Høy dominans av enkeltarter vil redusere 
diversitetsindeksen. 

(Shannon 
& Weaver, 
1963) 

ES100 (Hurlberts 
diversitetsindeks)  

Diversitetsindeks som viser forventet antall arter blant 100 
tilfeldig valgte individer i en prøve.  

(Hurlbert, 
1971) 

NSI (Norwegian 
Sensitivity Index)  

Sensitivitetsindeks som ble innført i 2012. En prøves NSI verdi 
beregnes ved gjennomsnittet av sensitivitetsverdiene av alle 
individene i prøven.   
Sensitivitetsverdiene ble oppdatert i 2018 (Borgersen m.fl. 2019), 
og revidert ytterligere i 2020 (Borgersen et al., 2020). I alt 583 
taxa er nå tilordnet en sensitivitetsverdi. 

(Rygg & 
Norling, 
2013) 

ISI (Indicator Species 
Index)  

Sensitivitetsindeks fra 2002. En prøves ISI verdi beregnes ved 
gjennomsnittet av sensitivitetsverdiene av artene i prøven.  
Indeksen og sensitivitetsverdiene ble revidert første gang i 2012 
(Rygg og Norling 2013), så oppdatert i 2018 (Borgersen m.fl. 
2019), og revidert ytterligere i 2020 (Borgersen m.fl. 2020). I alt 
568 taxa er nå tilordnet en sensitivitetsverdi. 
ISI er en kvalitativ indeks som bare tar hensyn til hvilke arter som 
er til stede, men ikke individtallet av dem.  

(Rygg, 
2002)  
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AMBI (Azti Marine 
Biotic Index)  

Sensitivitetsindeks der artene tilordnes en toleranseklasse 
(ecological group, EG); EG I sensitive arter, EG II «indifferente» 
arter (verken sensitive eller tolerante), EG III tolerante, EG IV 
opportunistiske, EG V forurensningsindikerende arter. I Norge 
brukes AMBI bare i kombinasjonsindeksen NQI1 og AMBI har 
derfor ingen egen klassifisering. AMBI er en kvantitativ indeks 
som tar hensyn til individantallet av artene.  

Borja m.fl. 
2000 

 

Grenseverdier for hver indeks for kystvann er gitt i Klassifiseringsveilederen, og det er utviklet egne 
grenseverdier for ulike «regiongrupper» (kombinasjoner av vanntyper og økoregioner (Tabell 10).  

Indeksene beregnes for hver grabbprøve. Videre beregnes gjennomsnittsverdier av hver indeks for 
stasjonen. De gjennomsnittlige indeksverdiene regnes om til normaliserte EQR-verdier (normalized 
Ecological Quality ratios - nEQR) ved bruk av klassegrensene. Den endelige tilstandsklassen til en stasjon 
fastsettes på grunnlag av den gjennomsnittlige nEQR-verdien for alle indeksene (Figur 11). Systemet 
består av fem tilstandsklasser som spenner fra svært god til svært dårlig økologisk tilstand. Disse 
klassene beskriver i hvilken grad bløtbunnsfaunaen avviker fra en referansetilstand (naturtilstand), 
basert på de normative definisjonene for tilstand av bløtbunnsfauna gitt i Vannforskriften (Tabell 11). 

Tabell 10. Eksempel på tabell med grenseverdier for de fem indeksene som benyttes for 
tilstandsklassifisering av bløtbunnsfauna i kystvann. Hentet fra Klassifiseringsveilederen.  

Indeks Vanntype S 1-3 

Svært god God Moderat Dårlig Svært dårlig 

NQI1 0,9-0,82 0,82-0,63 0,63-0,51 0,51 - 0,32 0,32 - 0 

H' 6,3 - 4,2 4,2 - 3,3 3,3 - 2,1 2,1 - 1 1 - 0 

ES₁₀₀ 58 - 29 29 - 20 20-12 12-6 6 - 0 

ISI2018 9,8 - 6,3 6,3 - 5,7 5,7 - 4,7 4,7 - 3,4 3,4 - 0 

NSI2018 34 - 28 28 - 22 22 - 17 17 - 11 11 - 0 

nEQR 1,0 - 0,8 0,8 - 0,6 0,6 - 0,4 0,4 - 0,2 0,2 - 0,0 

 

 

Figur 11. Skjematisk fremvisning av hvordan tilstandsklasse for bløtbunnsfauna fastsettes på grunnlag 
av indeks- og nEQR-verdier.  

I offshore-overvåkingen beregnes de samme indeksene for artsmangfold (Shannons diversitetsindeks og 
ES100 (Hurlberts diversitetsindeks)), i tillegg til Simpsons indeks (Simpson, 1949). Indeksene beregnes på 
grunnlag av verdiene fra summen av de fem prøvene fra den enkelte stasjonen (i motsetning til 
gjennomsnittsverdiene som benyttes i kystvann). Det finnes imidlertid ikke grenseverdier for å fastsette 
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tilstandsklasser for bløtbunnsfauna til havs. Kriterier for vurdering av faunatilstanden er basert på en 
kombinasjon av ekspertvurderinger av univariate analyser (antall taxa og individ, faunaindekser og 
forekomst av indikatorarter), multivariate analyser (cluster og MDS) og, for eksempel, 
korrespondanseanalyser (kanonisk korrespondanseanalyse (CCA) - en multivariat statistisk metode for å 
analysere og visualisere sammenhenger mellom biologiske samfunn (f.eks. artsdata) og miljøvariabler). 

Det skal i tillegg gjøres en vurdering av hvorvidt fauna på en stasjon er forstyrret eller ikke basert på 
føringer som er utarbeidet av Akvaplan-niva og DNV (2021). Vurderingen basert på en generell 
beskrivelse av utvikling av faunatilstand ved økende forurensning/organisk anrikning av sedimentene (i 
stor grad basert på publikasjonen til Pearson T. H & Rosenberg, 1978). Beskrivelsen er vist i Tabell 11, og 
sammenlignet med de normative definisjonene for tilstand av bløtbunnsfauna gitt i vannforskriften. 
Beskrivelsene er i stor grad sammenlignbare, men definisjonene gitt i Vannforskriften er mer generelle. 

Tabell 11 Den generelle beskrivelsen av utvikling av faunatilstand ved økende forurensning/organisk 
anrikning av sedimentene som benyttes i petroleumsovervåkingen, sammenlignet med de normative 
beskrivelsene av tilstandsklassene i Vannforskriften 

Offshore  Kyst  

Uforstyrret fauna: faunasamfunn vanligvis med 
lav dominans og en bred sammensetning av taxa 
fra forskjellige taksonomiske grupper, inklusiv 
børstemark, bløtdyr, pigghuder og krepsdyr. Taxa 
som erfaringsmessig opptrer i forstyrret sediment 
er fraværende eller forekommer i lavt 
individantall (indikatorarter). Tilsvarende 
diversitet som nærliggende stasjoner med 
tilsvarende naturforhold. 

Svært god tilstand: Mangfold og mengder for 
virvelløse taksa er innenfor det området som 
normalt forbindes med uberørte forhold.  
  
Alle taksa som er følsomme for forstyrrelser 
og forbindes med uberørte forhold, er til 
stede.  

Lett forstyrret fauna: 
overgangsfase/stimuleringsfase, faunasamfunn 
vanligvis med noe høyere arts- og/eller 
individantall og bred sammensetning av taxa fra 
forskjellige grupper. Dette kan resultere i økt 
diversitet. Faunasammensetningen er svakt, men 
påvisbart endret i forhold til nærliggende og/eller 
sammenlignbare stasjoner med tilsvarende 
naturforhold. Taxa som erfaringsmessig opptrer i 
forstyrret sediment, inklusiv børstemark og 
bløtdyr, øker i individantall, men er vanligvis ikke 
dominerende. Diversiteten er som regel 
tilsvarende som for nærliggende stasjoner, men 
kan også være høyere eller lavere. 

God tilstand: Mangfold og mengder for 
virvelløse taksa er like utenfor det området 
som normalt forbindes med typespesifikke 
forhold.  
  
De fleste følsomme taksa fra typespesifikke 
samfunn er til stede.  

Moderat/tydelig forstyrret fauna: faunasamfunn 
generelt med høyere dominans og lavere antall 
taxa. Faunasammensetningen er tydelig endret. 
Taxa som indikerer forstyrret sediment, inklusiv 
børstemark og bløtdyr, er vanligvis blant de 

Moderat tilstand: Mangfold og mengder for 
virvelløse taksa er moderat utenfor det 
området som normalt forbindes med 
typespesifikke forhold. Taksa som indikerer 
forurensning, er til stede. Mange av de 
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dominerende, pigghuder er sjeldne. Som regel 
lavere diversitet enn nærliggende stasjoner.  

følsomme artene fra typespesifikke samfunn 
er fraværende.  

Sterkt forstyrret fauna: faunasamfunn totalt 
dominert av små detritusspisende børstemark og 
spesielt tolerante muslinger med symbiotiske 
bakterier. Pigghuder og krepsdyr er fåtallig eller 
mangler helt. Lavt antall taxa. Lav til svært lav 
diversitet. 

Ved en ytterligere forverring av forholdene kan 
makrofaunaen forsvinne helt.   

Dårlig / svært dårlig tilstand: ikke definert i 
Vanforskriften  

 

Det kan være vanskelig å skille stasjoner i de to stadiene uforstyrret og lett forstyrret fauna fra hverandre 
ettersom faunasammensetningen er forholdsvis lik (se definisjonen av "Lett forstyrret fauna" i Tabell 11). 
Resultatene fra CCA kan her være med på å avgjøre valget. Da er det mye enklere å skille tydelig og 
sterkt forstyrret fauna fra de to førstnevnte stadiene ettersom faunasammensetning er klart endret 
samtidig som antall arter er redusert og antall individ, vanligvis, er høyere. 

Naturlig variasjon kan forekomme for flere faunaparametere innen hver tilstand. Evalueringen bygger 
derfor på en totalvurdering av faunaen. Som eksempel kan enkelte arter på stasjoner med uforstyrret 
fauna opptre i høye individtall og dermed resultere i nedsatt diversitet. Dette gjelder bl.a. 
børstemarkene Euchone sp., Galathowenia oculata og Owenia fusiformis. Disse har vist seg å variere 
mye både i tid og rom uavhengig av nivåer av organisk anrikning/forurensning i sedimentet eller nærhet 
til petroleumsaktivitet i det aktuelle området (angående Galathowenia oculata vises det blant annet til 
Akvaplan-niva's rapport for Region I, 2008 (Cochrane et al., 2009). Se også avsnitt 3.3.1 for mer detaljer 
om slike arter.  

De mest vanlige taxa som opptrer i økt individantall i forurenset/organisk anriket sediment, er 
børstemarkene Capitella capitata, Chaetozone sp., Cirratulus sp. og Ophryotrocha sp. og muslingene 
Thyasira sarsi, T. flexuosa, Parathyasira equalis og Lucinoma borealis. Enkelte pigghuder, som f.eks. 
slangestjernen Amphiura filiformis, og krepsdyr reduseres ofte i individantall eller blir borte under slike 
forhold. De tre sistnevnte muslingene har vist seg å øke i individtetthet ved forholdsvis lave økninger av 
f.eks. THC i sedimentet og reduseres igjen når nivåene blir for høye og C. capitata og/eller T. sarsii 
begynner å dominere faunaen. 

I løpet av de siste undersøkelsene har vi også registrert at børstemarken Siboglinum fiordicum 
(Siboglinidae) kan bli tallrik ved økt THC-nivå i sedimentet. Denne gruppen med børstemarker mangler 
mage/tarmsystem og lever i symbiose med bakterier, for eksempel H2S-bakterier, for å ta opp næringen 
gjennom overflaten. De er vanlige i områder der det er naturlig lekkasje av metangass og der det, 
sammen med gassen, også kan komme opp olje. I sedimentet holder disse børstemarkene seg i 
overgangssonen mellom oksygenrikt- og oksygenfattig sediment. 

Fauna i dypere områder, f.eks. Troll-området og Ormen Lange, der sedimentet er dominert av pelitt og 
det naturlig innhold av organisk materiale, hydrokarboner og metaller i sedimentet er høyt 
sammenlignet med området oppe på Nordsjøplatået (jfr. dype og grunne regionale stasjoner i Region III 
og IV) synes å vise lite respons på økninger i THC-nivåer. I disse områdene er det naturlig å tenke seg at 
faunaen er tilpasset de høye bakgrunnsverdiene og dermed reagerer senere på forhøyede nivåer enn det 
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faunaen oppe på sokkelen, f.eks. i Osebergområdet, gjør. Akvaplan-niva har så langt ikke registrert 
faunaforstyrrelse på feltene nede i Norskerenna eller på Ormen Lange. 

3.3 Påvirkning og respons 

3.3.1. Kystvann 
Bløtbunnsfauna i marine kystøkosystemer kan påvirkes av en rekke antropogene faktorer, som eutrofi og 
organisk belastning, klimaendringer, forurensning fra miljøgifter, sedimentering og fysisk påvirkning som 
f.eks. tråling. Tidligere ble klassifiseringssystemet for bløtbunnsfauna i kystvann benyttet for alle 
påvirkningstyper, men er nå endret til å gjelde kun for organisk belastning, eutrofiering og 
sedimentering. Kilder til organisk belastning i kystvann kan være avløpsvann, utslipp fra industri og 
akvakultur, eller avrenning fra jordbruk.  

Responsen til bunndyrssamfunn på organisk belastning følger i stor grad den klassiske økologiske 
Pearson–Rosenberg-modellen (Pearson & Rosenberg 1978). Ved lav belastning opprettholdes et høyt 
artsmangfold, og faunaen består av et bredt spekter av arter med ulike økologiske nisjer. Etter hvert som 
belastningen øker, skjer det en markant endring i det bentiske samfunnets struktur og funksjon. Økt 
tilførsel av organisk materiale fører ofte til en økning i total biomasse, hovedsakelig fordi 
næringstilgangen favoriserer opportunistiske arter med høy toleranse for stress. Samtidig reduseres 
artsmangfoldet, og samfunnet blir gradvis dominert av et fåtall arter som er tilpasset oksygenfattige og 
ustabile forhold. Ved høy belastning og oksygensvinn kan det biologiske mangfoldet kollapse nesten 
fullstendig. I slike tilfeller består faunaen i hovedsak av noen få ekstremt tolerante arter, mens mer 
følsomme og økologisk viktige arter forsvinner.  

Indekssystemet for kystvann har vist seg relativt godt egnet til å påvise effekten av organisk belastning 
og eutrofi. Diversitetsindeksene fanger opp dominansen av et fåtall arter, og sensitivitetsindeksene 
fanger opp økningen i andelen opportunistiske arter og nedgangen i andel sensitive arter. 
Bunndyrsamfunnets respons ved sedimentering følger ikke nødvendigvis samme mønster som ved 
organisk belastning, og det er mer usikkert i hvilken grad indekssystemet klarer å fange opp andre typer 
responser enn den klassiske eutrofi-responsen. Dersom fauna blir fattig (både få arter og få individer) vil 
for eksempel diversitetsindeksene H’ og ES100 ikke påvise responsen fordi en parallell reduksjon i både 
antall arter og antall individ ikke medfører at indeksverdiene reduseres (Borgersen et al., 2019). 
Sensitivitetsindeksene slår heller ikke nødvendigvis ut dersom det ikke er en økning i typisk 
forurensningstolerante arter. I slike tilfeller kan man ofte få en bedre tilstandsklasse enn den faktiske 
(ekspertvurderte) tilstanden er.  

3.3.2. Offshore 
Til havs er det hovedsakelig utslipp av borevæske, borekaks og produsert vann som påvirker bunnfauna i 
nærheten av oljeinstallasjonene. På norsk sokkel har det blitt brukt ulike hovedtyper borevæsker, 
klassifisert etter basevæske og innhold av aromatiske hydrokarboner: vannbaserte (WBM), oljebaserte 
(OBM) enten med diesel, råolje eller mineralolje (DBM) eller lav-aromatiske oljer (LAM), og syntetiske 
væsker (SM) (Beyer et al., 2025).  

DBM var vanlig å bruke i boreoperasjoner på norsk sokkel frem til begynnelsen av 1980-tallet. 
Overvåkingsundersøkelser fra midten av 1980-tallet viste imidlertid at påvirkning på bunnfauna kunne 
påvises i betydelige avstander fra installasjonen. Forhøyede nivåer av DC-hydrokarboner ble funnet i 
sedimenter 7–12 km fra kilden, og endringer i sammensetningen av bunnlevende makrofauna ble 
observert 2–5 km eller mer fra utslippspunktet (Beyer m.fl. 2025). Bruk av DBM ble forbudt i 1984, og 
OBM i 1993.  
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Siden 2005 har det kun vært tillatt å slippe ut borekaks og brukt borevæske fra WBM. Et unntak er 
termomekanisk renset OBM-borekaks (TCC), som inneholder mindre enn 1 % olje etter behandling. 
Toksisistetstester og mesocosm-studier viser at TCC kan ha sterkere effekt på bunnfauna enn WBM 
(Beyer m.fl. 2025), og overvåkingsdata fra 2024 viser kontaminering av sediment og påvirkning av fauna 
rundt Johan Sverdrup hvor det har vært utslipp av store mengder renset kaks med restolje de siste 3 år 
(Mannvik & Wilhelmsen, in prep).  

Overvåkingsdata fra petroleumsinstallasjoner viser at endringer i bunnfaunasamfunn rundt OBM- og SM-
avfallshauger fulgte mønsteret som er typisk for organisk berikelse, slik det er beskrevet av (Bakke et al., 
2013; Pearson T. H & Rosenberg, 1978). Flere av indikatorartene for eutrofierte sedimenter dominerer 
nær avfallshaugene, for eksempel flerbørstemarkene Capitella capitata og Chaetozone setosa, samt 
muslingen Thyasira sp.. Etter at utslippene av OBM-avfall til norsk kontinentalsokkel ble avsluttet som 
følge av ny lovgivning i 1993, har gjenopprettingen av lokal bunnfauna vært betydelig. I dag er 
registrerte effekter på bundyr som oftest begrenset til en radius på 250 meter, og sjelden påvist utover 
500 meter, selv rundt de største haugene (Bakke m.fl. 2013). 

CCA-analyser viser at de viktigste påvirkningstypene for bløtbunnsfauna offshore er kornfordeling, 
metaller og THC. Utslipp av vannbasert boreslam kan endre den naturlige kornsammensetningen på 
havbunnen og gjøre sedimentet mer finkornet, spesielt i områder som i utgangspunktet har grovere 
sediment. 

Regionale forskjeller offshore 

Det er gjennom undersøkelsene offshore registrert forskjeller i faunasammensetningen mellom faunaen 
nede i Norskerenna, der det er veldig fint sediment med mer enn 90 % pelitt (silt og leire), og den som 
finnes oppe på sokkelen der sedimentene er grovere og dominert av sand (varierer fra fin sand i sørlige 
delen av Nordsjøen til grovere sand lengre nord). Bakgrunnsnivåene for hydrokarboner og metaller er 
mye høyere i sedimentene i Norskerenna enn det som er registrert oppe på sokkelen. I undersøkelsen i 
Region III (Troll/Oseberg) i 2022 ble terskelverdien (oppgitt som LSC-verdi i MOD) for THC beregnet til 
38,8 mg/kg i den dype delen og 7,6 mg/kg i den grunne delen. Tilsvarende forskjeller var det også for 
PAH, NPD og metallene i den dype og grunne delen. Det betyr at faunaen i Norskerenna naturlig er 
tilpasset høyere bakgrunnsnivåer av miljøparameterne i sedimentene enn det faunaen oppe på sokkelen 
er.  

Det er også naturlige endringer i faunasammensetningen fra Ekofisk-regionen i sør til Barentshavet i 
nord og også med økende dyp i Norskehavet i Region V (Ormen Lange på 800 – 1000 m dyp) og Region 
VII (Nordland-området på 1200 – 1400 m dyp).  

3.3.1. Uforutsigbare arter 
I miljøundersøkelser med bløtbunnfauna kan det være utfordringer med “uforutsigbare arter”, det vil si 
arter med stor variasjon i antall individ i rom og tid uten at det direkte kan kobles til antropogen 
aktivitet. Og dette forekommer i undersøkelser både ved kysten og offshore. En av de vanligste 
“uforutsigbare” artene ved kysten og offshore er børstemarken Galathowenia oculata, men også andre 
arter kan opptre på samme vis. De ti mest dominante artene på regional stasjon REG2-20A i Region II – 
Sleipner, fra de regionale undersøkelsene fra 2015 til 2024 er vist i Figur 12 og antall arter og individ 
sammen med diversitetsindeksene H’ og ES100 for samme stasjon i undersøkelsene fra 2003 til 2024 er 
vist i Tabell 12. I alle undersøkelsene ble faunaen vurdert som uforstyrret på stasjonen. 

I undersøkelsen i 2015 dominerte de to børstemarkene Spiophanes bombyx og Paramphinome jeffreysii 
med til sammen nesten 2500 individ av totalt 3561 individ på stasjonen og diversiteten H’ var 3,4. I 
2018 var ikke S. bombyx blant de ti mest dominante på stasjonen, mens børstemarkene Ampharete 
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falcata og Galathowenia oculata og sjøanemonen Synarachnactis lloydi sammen med P. jeffreysii var de 
fire mest dominante artene på stasjonen. I denne undersøkelsen var totalt antall individ lavere enn i 
2015 samtidig som det totale antall arter hadde økt, noe som resulterte i økt diversitet (H’ = 4,7).   

Det totale individantallet for de ti mest dominante i 2021 var forholdsvis likt det som ble registrert i 
2018, men A. falcata og S. lloydii er ikke med blant de mest dominante artene i denne undersøkelsen. I 
denne undersøkelsen utgjorde P. jeffreysii mer enn 50 % av individene for de mest dominante og 
pølseormen Phoronis muelleri er den nest mest tallrike på stasjonen (ikke blant topp-10 i de to 
foregående undersøkelsene) etterfulgt av S. bombyx og G. oculata. Det totale antall individ og arter var 
litt lavere enn i 2018 og diversiteten også lavere (H’ = 4,0). 

I 2024 var individantallet for de ti mest dominante i underkant av 1000. Med unntak av G. oculata, som 
var mer tallrik enn i 2021, har individantallet for de andre dominante artene blitt redusert. Eksempelvis 
sank individantallet for P. jeffreysii fra 973 i 2021 til 246 i 2024. Det totale individantallet var lavere enn i 
2021 og diversiteten H’ for stasjonen hadde økt til 5,0. 

Men enkelte av disse artene kan også være blant topp-10 på stasjoner med høye THC-nivåer. De ti mest 
dominante artene på stasjon SNB19 ved Snorre B i Region IV er vist i Figur 13. Den mest dominante 
arten på denne stasjonen var forurensningsindikatoren Capitella capitata (børstemark) mens 
Paramphinome jeffreysii var nest mest dominant. THC-nivået i sedimentet på denne stasjonen i 2017 var 
meget høyt med 14793 mg/kg TS. Dette viser at enkelte "uforutsigbare" arter kan opptre i store 
individantall både i rent sediment og i tydelig forurenset sediment. 

Arter med en slik uforutsigbar respons er ansett som upålitelige som indikatorarter. Dersom slike arter 
skal utelates fra tilstandsvurderingen eller på annen måte behandles annerledes enn andre arter, må det 
defineres kriterier for hvilke arter dette bør gjelde for og hvordan de bør behandles. 
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Figur 12. De ti mest dominante artene på den regionale stasjonen REG2-20A fra 2015 (over venstre) til 
2024 (under høyre). Merk: Phoronis muelleri (2024) = Phoronis sp. (2021). 



 
 
 

55 

Tabell 12. Antall arter og individ og diversitetsindeksene H’ og ES100 for regional stasjon REG2-20A fra 
2003 til 2024. 

REG2-20A Taxa Individ H' ES100 

2024 131 1486 5,02 37 
2021 142 2375 4,01 29 
2018 157 2948 4,73 32 
2015 123 3561 3,4 23 
2012 154 2205 4,92 38 
2009 139 1086 5,58 44 
2006 128 1213 5,03 39 
2003 136 1065 5,83 47 

 

 

Figur 13. De ti mest dominante artene på SNB19, 2017. 
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3.4 Indikatorer 

3.4.1. Indekser fra klassifiseringssystemet for kystvann 
Sensitivitetsindeksene ISI og NSI er utviklet med basis i faunadata fra norske kystområder, og ved bruk 
av en objektiv matematisk metode. Indeksverdiene beregnes på grunnlag av sensitivitetsverdiene til 
artene som er i en prøve. De to indeksene har ulike sensitivitetsverdier for artene, og følgelig ulike 
grenseverdier.  

Begge indeksene har det samme grunnleggende premisset: lav artsdiversitet kan tyde på dårlig 
miljøtilstand, mens høy artsdiversitet indikerer god miljøtilstand (Rygg og Norling 2013). Arter som i 
hovedsak befinner seg på lokaliteter med høy artsdiversitet (= god miljøtilstand) anses som sensitive, 
mens arter som i større grad befinner seg på lokaliteter med lav artsdiversitet (= dårlig miljøtilstand) 
anses som mer tolerante (Figur 14). Lav artsdiversitet brukes altså som en proxy for miljøbelastning. 
Dette er et premiss som vi antar også vil være gjeldene for havområdene.  

 

Figur 14. Prinsippet som ligger til grunn for beregningen av sensitivitetsverdiene som benyttes for å 
beregne sensitivitetsindeksene ISI og NSI 

Beregning av artenes sensitivitetsverdier for ISI og NSI gjøres på grunnlag av ES100-verdien 
(=diversitetsmål) til de grabbprøvene som artene er registrert i. Hvert individ av hver art tilegnes ES100-
verdien til prøven som individet ble registrert i. Sensitivitetsverdiene som inngår i beregning av NSI 
kalles ES100avg og er gjennomsnittet av summen av ES100 for alle individer av arten fra alle prøver 
hvor arten er registrert. Sensitivitetsverdien til ISI (ES100min5) beregnes som gjennomsnittet av ES100 
for de 5 prøvene med lavest ES100 hvor arten forekommer. 

ES100min5 er generelt mer sårbar for mer eller mindre tilfeldige artsregistreringer i datasettet og 
ekstremverdier som kan trekke en arts sensitivitetsverdi nedover. ES100min5 viser større variasjon enn 
ES100avg for arter innad i en slekt (Borgersen m.fl. 2019). Det er også en systematisk sammenheng 
mellom antall prøver som en art er registrert i og ES100min5-verdien: det er en tendens til lavere 
verdier desto flere prøver en art er registrert i. ES100avg viser ikke en slik systematisk sammenheng 
(Borgersen m.fl. 2019).  

Det er også en viktig forskjell mellom hvordan ISI og NSI indeksverdier beregnes i en grabbprøve: 
Indeksverdien for ISI til en prøve beregnes ved å ta gjennomsnittet av sensitivitetsverdiene til alle artene 
(som har sensitivitetsverdi) i prøven, uavhengig av antall individer (Rygg 2002; Rygg og Norling 2013), 
mens NSI beregnes ved å ta gjennomsnittet av sensitivitetsverdiene til alle individene fra artene (som 
har sensitivitetsverdi) i prøven (Rygg & Norling 2013). 

Den sammensatte indeksen NQI1 kombinerer både artsmangfold og sensitivitet/ømfintlighet ved 
parameteren AMBI (Rygg 2006). I motsetning til NSI og ISI er artene i AMBI tilegnet en økologisk 
gruppe, eller toleranseklasse, på grunnlag av ekspertvurderinger. AMBI-systemet har i hovedsak blitt 



 
 
 

57 

utviklet i Sør-Europa, men har blitt benyttet i flere områder utenom Europa, bl.a. Sør-Amerika, Canada 
og USA. Men i f.eks. USA har indeksen vist seg å fungere dårlig, og (Gillett et al., 2015) viser at ved å 
gjøre egne nasjonale vurderinger av artenes økologiske grupper i AMBI vil indeksen reflektere de lokale 
miljøforholdene bedre enn ved å bruke de «originale» AMBI-gruppene. I det norske systemet har det ikke 
blitt gjort en slik lokal tilpasning av de økologiske gruppene til de artene vi finner i Norge. Rygg og 
Norling (2013) viste at NSI hadde høyere korrelasjon enn AMBI med en rekke påvirkningsfaktorer som 
nikkel, kobber, gruveavsetning og oksygensvinn, noe som kan tyde på at AMBI ikke er optimal for bruk i 
Norge (Borgersen m.fl. 2019). Det er uvisst om en lokal tilpasning av de økologiske gruppene til de 
artene vi finner i Norge også kan forbedre indeksens ytelse. 

Diversitetsindeksene Shannon (H') og ES100 (Hurlbert) er to vanlige mål for biologisk mangfold i 
bløtbunnsfauna. Shannon-indeksen, utviklet fra informasjonsteori på 1940-tallet, måler både artsrikdom 
og jevnhet i fordelingen av individer mellom arter. Den gir høyere verdi når mange arter er jevnt fordelt. 
ES100, introdusert av Hurlbert i 1971, er et standardisert mål for artsrikdom basert på et tilfeldig utvalg 
av 100 individer, og gjør det mulig å sammenligne lokaliteter med ulik individtetthet. Begge indeksene 
har vært brukt i en rekke ulike sammenhenger, og er et hyppig brukt mål på artsmangfold. I siste versjon 
av M-300 har diversitetsindeksen Simpson indeks blitt inkludert. Simpson-indeksen skal ifølge veilederen 
vektlegge vanlige arter, og vektlegge vanlige arter i større grad enn Shannon-Wiener (Magurran, 2013; 
Miljødirektoratet, 2025b).  

Vi vil anbefale å utvikle en offshore versjon av NSI. Vi tror at en kvantitativ indeks som beregnes utfra 
individantallet av hver art (slik som NSI) vil være bedre rustet til å representere miljøtilstanden enn en 
indeks som ISI, som kun beregnes utfra artene som er til stede, og ikke tar hensyn til antallet individer 
av hver art. Erfaringer fra tilstandsklassifisering av bløtbunnsfauna iht. Veileder 02:2018 viser at ISI2012 
ofte ga bedre tilstand enn de øvrige indeksene, særlig ved høy påvirkning. Dette skyldes at høy 
dominans av opportunistiske alle forurensningstolerante arter ikke vil gi utslag på indeksverdien for 
ISI2012, fordi indeksen ikke tar hensyn til individantallet.  

Sensitivitetsverdiene for både ISI og NSI er oppdatert, og det er utviklet nye grenseverdier for ISI2018 og 
NSI2018 (Borgersen m.fl. 2019). De nye sensitivitetsverdiene for ISI2018 (ES100min5-verdiene) var 
gjennomgående noe lavere enn verdiene fra 2012, og uttesting av de nye indeksene viste at ISI2018 i 
større grad ga dårligere tilstandsklasse enn ISI2012 (Borgersen m.fl. 2020). Men om ISI2018 nå er mer i 
tråd med de øvrige indeksene enn ISI2012 er ikke dokumentert. Vår erfaring er uansett at ISI er en 
indeks det er utfordrende å få til å «treffe», og at både metodikken for beregning av artenes 
sensitivitetsverdier og beregning av indeksverdiene i større grad påvirkes av mer eller mindre tilfeldige 
registreringer av arter i en prøve. NSI som er en kvantitativ indeks fremstår som et mer robust alternativ. 

Vi tror også at NSI vil være mer egnet enn NQI1. I NQI inngår AMBI, somr en biotisk indeks utviklet av 
det spanske forskningsinstituttet AZTI (A. Borja et al., 2000). AMBI klassifiserer arter i fem økologiske 
grupper (EG I–V) basert på deres toleranse for forurensning, og beregner en indeks basert på dette. Den 
ligner således på NSI, men tilordningen av arter til en økologisk gruppe gjøres på bakgrunn av økologisk 
litteratur, ekspertvurderinger og feltdata fra europeiske kyst- og estuarieområder. Eventuelle lokale 
tilpasninger av dette systemet, dvs. å tilordne offshore-artene en økologisk gruppe («lokal AMBI-
variant») vil være svært arbeidskrevende. Det er heller ikke kjent hvordan dette er blitt gjort av AZTI, og 
hvilke spesifikke kriterier som ligger til grunn for vurderingene. Sensitivitetsverdiene som inngår i 
beregningen av NSI kan derimot beregnes objektivt og matematisk på grunnlag av det store datasettet 
som finnes for offshore-artene vi finner på sokkelen i Norge. 

En eller flere diversitetsindekser bør også inngå i et klassifiseringssystem for havområdene. Et høyt 
artsmangfold er et av de to bærende kriteriene i definisjonen av god økologisk tilstand (Tabell 11). 



 
 
 

58 

Kombinasjonen av sensitivitetsindeksen NSI og et mål på artsdiversitet vil derfor være i samsvar med 
definisjonen av god økologisk tilstand (Tabell 11). Selv om diversitetsindeksene er matematisk 
konstruert på litt ulike måter, bygger de alle på det samme grunnleggende prinsippet: å fange opp både 
antall arter og hvor jevnt individene er fordelt mellom artene (grad av dominans). Shannon 
(H') og ES100 (Hurlbert) viser stor grad av samvariasjon (korrelasjon 97 % basert på NIVA-data fra 2023 
og 2024). Det er ukjent om dette også gjelder for Simpson, men vi antar en viss grad av samvariasjon her 
også. Hvilke diversitetsindekser som velges og hvordan den/de eventuelt bør vektes opp mot 
sensitivitetsindeksen i en helhetlig vurdering må avgjøres etter nærmere analyse av datagrunnlaget (i 
neste prosjekt).   

3.4.2. Gjennomsnittsverdier eller stasjonsverdier 
I petroleumsovervåkingen blir indeksene beregnet på grunnlag av summerte artsregistreringer fra de 
fem prøvene fra en stasjon. I kystvann benyttes derimot gjennomsnittsverdiene av grabbprøvene. 
Tidligere praksis for kystvann tilsa at både grabbgjennomsnitt og sum av grabbene for stasjonen skulle 
beregnes, og dersom verdiene ga ulike tilstandsklasser skulle faglig skjønn avgjøre hvilken som skulle 
gjelde (Veileder 02:2013). I Veileder 02:2018 ble dette endret til å kun benytte gjennomsnittsverdiene, 
etter anbefaling fra en ekspertgruppe (Pedersen, Are et al., 2016). Begrunnelsen var at 
gjennomsnittsverdiene gjør det mulig å standardisere mellom stasjoner med ulikt antall grabbprøver, og 
er mindre følsom for ekstremverdier (for eksempel kan en grabb med svært høy diversitet dominere 
totalen). Når man benytter summen av grabbene for en stasjon, vil indeksverdiene øke med antall 
grabbprøver. Dersom stasjonssummen benyttes for tilstandsklassifisering, må referanseverdiene og 
grenseverdiene beregnes på grunnlag av et fast antall grabbprøver, og undersøkelsene benytte seg av 
det samme antallet grabbprøver.  

I MOD-basen er indeksverdier beregnet for summerte stasjonsverdier (dvs. sum av fem grabber), mens 
rådata (artsregistreringer) er lagt inn per grabb. For tilstandsklassifisering av bløtbunnsfauna offshore vil 
det derfor være en fordel å benytte seg av summen av de fem grabbprøvene for å gjøre det enkelt å 
bruke historiske data fra MOD for sammenligning. Denne fordelen må veies opp mot ulempen ved å låse 
seg til et bestemt antall grabbprøver per stasjon. Per i dag er fem grabbprøver standarden for offshore 
prøvetaking, mens for kystvann varierer antall grabbprøver fra 2-4 avhengig av formålet med 
undersøkelsen.  

3.4.3. Andre indikatorer 
Det finnes en rekke ulike indikatorer som er utviklet for å bedømme tilstand eller vurdere andre 
egenskaper ved et bunndyrssamfunn. I det følgende beskriver vi kort et utvalg av indikatorgrupper og 
vurderer deres egnethet som tilstandsindikator for fauna i petroleumsovervåking til havs. Vi tar 
utgangspunkt i at indikatoren må være relativt enkelt for alle å beregne og kan gjøres likt av alle 
konsulenter/operatører. Indikatoren må være praktisk anvendbar, både med tanke på kostnader, 
tilgjengelighet av data og kompetansekrav. Indekser som krever spesialutstyr eller omfattende 
ekspertvurdering kan være mindre egnet for bred overvåking. 

De vanligste indekser som benyttes for å vurdere økologisk tilstand eller miljøtilstand for 
bløtbunnsfauna kan deles inn i to hovedkategorier: taksonomiske indekser og funksjonelle indekser. 
Taksonomiske indekser beskriver sammensetningen av arter i en prøve eller i et område og bygger på 
mål som artsrikdom, diversitet eller andel følsomme kontra tolerante arter. Slike indekser er mye brukt i 
overvåking av biologisk mangfold, og alle de fem indeksene som inngår i klassifiseringssystemet for 
kystvann er taksonomiske indikatorer.  

En enklere form for taksonomiske indikatorer er indikatorarter eller indikatorgrupper. Disse kan brukes 
for å vurdere miljøtilstanden basert på tilstedeværelse, fravær eller dominans av bestemte arter eller 
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artsgrupper. Vurderingen bygger i hovedsak på artenes identitet og kjente toleransegrenser for ulike 
miljøfaktorer, men kan også reflektere bestemte økologiske funksjoner. Børstemarkene Chaetozone og 
Thyasira kan være eksempler på slike indikatorarter som øker i antall i forurenset/organisk anriket 
sediment, mens krepsdyr og enkelte pigghuder ofte reduseres i individantall eller blir borte under slike 
forhold. 

Forholdet mellom amfipoder og børstemark (polychaeter) har også vært benyttet som en enkel 
indikator for miljøpåvirkning, for eksempel Benthic Opportunistic Polychaetes Amphipods (BOPA) index 
(Dauvin & Ruellet, 2007) and Benthic Opportunistic Annelida Amphipods (BO2A) (Dauvin et al., 2016). 
Disse indikatorene tar utgangspunkt i at de fleste børstemark er tolerante eller opportunistiske mht. 
forurensing, mens amfipoder er sensitive. Forholdet mellom børstemark og amfipoder har vist seg å 
klare å påvise effekten av ulike menneskeskapte påvirkninger på bunnlevende makrofauna (for eksempel 
(Dauvin et al., 2016; Maximov & Berezina, 2023)). (Andrade & Renaud, 2011) fant at forholdet mellom 
tolerante børstemark og sensitive amfipoder avtok langs en avstandsgradient fra oljeinstallasjonen og 
ut til de mindre påvirkede stasjonene. 

Fordelen med slike indikatorer er at de krever lavere taksonomisk oppløsning og er derfor mer 
kostnadseffektive enn indikatorene som krever at en høy andel av individene indentifiseres på artsnivå. 
Slike indikatorer klarer sannsynligvis å skille mellom påvirket og upåvirket, men det er mer usikkert om 
de vil klare å skille mellom fem ulike tilstandsklasser. I en sammenligning mellom ulike indikatorer 
benyttet for å vurdere tilstand for bløtbunnsfauna fikk multimetriske indekser (blant annet AMBI som 
inngår i den norske indeksen NQI1, og den svenske indeksen BQI1 (Rosenberg et al., 2004) som ligner på 
NQI1) best score når de ble testet opp mot ulike menneskelige påvirkninger (Á. Borja et al., 2015).  Men 
også BOPA scoret bra her og kom på femteplass etter BQI.    

Funksjonelle indekser tar utgangspunkt i artenes egenskaper og økologiske roller, for eksempel om de er 
rovdyr, nedbrytere eller beitere, og måler variasjonen i funksjoner som bidrar til økosystemets prosesser 
og stabilitet. Der taksonomiske indekser fokuserer på selve artsmangfoldet, viser funksjonelle indekser 
hvordan mangfoldet omsettes til økologiske funksjoner og tjenester. 

Funksjonelle indikatorer er generelt mer krevende å beregne enn de taksonomiske, fordi de krever 
informasjon om artene utover deres taksonomiske identitet. Et eksempel på en funksjonell indikator er 
Infaunal Trophic Index (ITI) (Word, 1978). ITI er en numerisk indeks som klassifiserer bunndyrsamfunn 
(infauna) basert på bunndyrenes ernæringsmåter, fra depositfødere til filtrerere. Indeksen har blitt mye 
brukt for å vurdere den økologiske tilstanden i marine miljøer, særlig i forhold til organisk berikelse og 
forurensning. Indeksen inngikk tidligere som en indikator i ASC-standarden (Aquaculture Stewardship 
Council (ASC), 2024) som er et internasjonalt sertifiseringssystem for ansvarlig og bærekraftig oppdrett 
av sjømat (ASC Salmon Standard), men er nå erstattet med indekser fra Vannforskriften (NQI1, NSI, 
ISI2012). I Benthos Ecology Working Group (BEWG) i ICES jobbes det mot å utvikle en funksjonell 
indikator for å vurdere negative effekter av fysisk påvirkning på havbunnens økosystem og fastslå 
tilstanden til bunndyrsamfunn i alle marine habitater. 

Indikatorer basert på molekylære data for bløtbunnsfauna kan brukes som et alternativ eller supplement 
til tradisjonelle morfologiske metoder. Per i dag er det mangler i referansedatabaser for mange marine 
arter, noe som gjør det vanskelig å estimere arts-og individantall. Relativ (semi-kvantitativ) forekomst av 
arter kan imidlertid estimeres med molekylære metoder som metabarcoding eller qPCR/dPCR, og 
evalueringer har vist at disse dataene kan brukes til å approksimere økologisk status med eksisterende 
biotiske indekser som AMBI  (Aylagas et al., 2016; A. Borja et al., 2024) eller NSI (Lanzén et al., 2021) 
(Lanzén et al. 2021), selv om de ikke tilsvarer individantall eller artsrikdom fra tradisjonelle metoder.  

https://asc-aqua.org/wp-content/uploads/2024/05/ASC-STD-010-Salmon-Standard-V-1.4.1-May-2024.pdf
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3.4.4. Ekspertvurderinger 
Det har vært tradisjon for å bruke ekspertvurderinger i miljøovervåking av petroleumsvirksomhet på 
norsk sokkel i større grad enn for kystvann. For kystvann har det lenge eksistert et standardisert system 
for tilstandsklassifisering basert på grenseverdier, og ekspertvurderinger har derfor spilt en mindre rolle. 
I dagens Klassifiseringsveileder står det at ekspertvurderinger kan legges til som en observasjon til 
resultatene.  

Ekspertvurderinger kan være nyttig for å evaluere overvåkingsresultater, gi grunnlag for anbefalinger for 
eventuelle justeringer av et klassifiseringssystem og sikre at overvåkingen gir et realistisk bilde av 
miljøtilstanden. Dette kan være særlig viktig offshore fordi petroleumsaktivitet skjer i varierende og ofte 
sårbare marine miljøer, der standardiserte indikatorer alene ikke nødvendigvis gir tilstrekkelig 
beslutningsgrunnlag. Ekspertvurderinger bør derfor fortsatt gis en viss betydning i offshoreovervåkingen 
fremover selv om det utvikles et klassifiseringssystem, i det minste i en overgangsfase og som en del av 
evalueringen av et eventuelt nytt klassifiseringssystem. 

3.5 Støtteparametere  

Kystundersøkelser: Sedimentprøver for TOC og TN samles inn fra 0 – 1 cm dyp mens prøven for analyse 
av kornstørrelsen samles inn fra 0 – 5 cm dyp. Det betyr at det, for beregning av nTOC, brukes resultater 
fra to forskjellige sedimentdyp. Resultatene for TN og TOC brukes for å beregne C:N-forholdene (uten at 
de gis større oppmerksomhet). Men forholdstall som er lavere enn 10 anses å være fra kilder av marin 
opprinnelse, mens forholdstall høyere enn 10 indikerer også kilder av terrestrisk opprinnelse. I fjorder 
der det renner ut elver og bekker, kan høye forholdstall blant annet skyldes tilførsel av planterester fra 
terrenget omkring fjorden. Under feltarbeid måles også pH/Eh i sedimentet og gis poeng iht. standarden 
for Miljøovervåking av bunnpåvirkning fra marine akvakulturanlegg (NS94102016). Måling av 
oksygenmetning i bunnvannet avdekker eventuelle oksygensvikt som følge av oppvarmet overflatevann 
og manglende utskifting av bunnvannet i de dypere områdene av en fjord. Biologiske aktiviteter hos 
blant annet bunnfaunaen kan da føre til høyere forbruk av oksygen enn det som finnes i bunnvannet. 

Offshoreundersøkelser: Som støtteparametere for bunnfaunaen i offshoreundersøkelsene brukes i dag 
kornstørrelse og totalt organisk karbon (TOC). Sedimentprøvene for begge analysene samles inn med rør 
i 0 – 5 cm dyp, som anses som den mest bioaktive delen av sedimentet. Det samles inn tre prøver pr. 
stasjon som så blandes før de analyseres. Det ble i noen få undersøkelser beregnet nTOC uten at de ble 
klassifisert (nTOC-verdiene var hovedsakelig under 20, dvs tilstandsklasse I). Beregningen av nTOC ble 
gjort med resultater fra pelitt og TOC i samme sedimentdyp. Analyse av TN i sedimentet og måling av 
oksygenmetning i bunnvannet anses ikke som nødvendig i offshoreundersøkelser ettersom det ikke 
forventes lave oksygenverdier eller sedimentering av terrestrisk materiale her. Måling av pH/Eh i 
sedimentene ble avsluttet på begynnelsen av 1990 da det ble ansett til ikke å ha noen betydning for 
vurderingen av faunatilstanden. Det anbefales derfor å beholde de samme støtteparameterne som 
brukes i dag i forbindelse med offshoreundersøkelsene.  

Faunasammensetningen på et gitt sted er avhengig av sedimentsammensetningen. Mens sedimentet 
nede i Norskerenna (eks. Troll-feltene) domineres av pelitt (silt og leire), dominere sand oppe på 
sokkelen. Her varierer sedimentet fra å hovedsakelig bestå av fin sand i den sørlige delen av Nordsjøen 
til mer medium og grov sand lengre nord. Dette er viktige elementer for faunasammensetningen som er 
forskjellig mellom sediment som er dominert av fin sand sammenlignet med den som finnes i sediment 
som er dominert av grov sand. For å forstå disse forskjellene i faunasammensetningen er det viktig at 
sandfraksjonene splittes i fin, medium og grov sand i analysene. 
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3.6 Utsikter – grenseverdier og tilstandsklasser for biologi 

Vi foreslår at et klassifiseringssystem for bløtbunnsfauna til havs består av en offshore versjon av 
sensitivitetsindeksen NSI i kombinasjon med en eller flere diversitetsindekser. Kombinasjonen av en 
indeks som angir andel av sensitive versus tolerante arter og et mål på artsdiversitet vil være i samsvar 
med både den generelle beskrivelsen av utvikling av faunatilstand som benyttes i 
petroleumsovervåkingen og med de normative beskrivelsene av tilstandsklassene i Vannforskriften. 
Hvilke diversitetsindekser som velges og hvordan den/de eventuelt bør vektes opp mot 
sensitivitetsindeksen i en helhetlig vurdering må avgjøres etter nærmere analyse av datagrunnlaget (i 
neste prosjekt). I det følgende skisseres noen nødvendige steg for å etablere grenseverdier og 
tilstandsklasser for bløtbunnsfauna til havs. 

1. Datautvalg 

Data fra overvåking offshore blir i dag lagret i MOD-databasen. Her er alle data systematisert og lett 
tilgjengelig, både artsregistreringer og støtteparametere, samt alle miljøgifter/petroleumskomponenter 
som det analyseres for i overvåkingsprogrammene. Datagrunnlaget er omfattende og anses som 
tilstrekkelig til å utarbeide grenseverdier og tilstandsklasser basert på allerede innsamlede data. Det vil 
ikke være nødvendig med nye datainnsamlinger, utover det som allerede inngår i den ordinære 
miljøovervåkingen.  

For å beregne sensitivitetsverdiene for artene, bør mest mulig av artsregistreringene inkluderes. Dette 
må midlertid veies opp mot kvalitet på data og behov for harmonisering av artsdata (se neste punkt). 
ES100 må beregnes på grabb-nivå for de grabbprøvene som inkluderes i beregningene av 
sensitivitetsverdiene. Miljøvariable og påvirkningsfaktorer inngår ikke i beregningen av 
sensitivitetsverdiene, og behøver ikke inngå i dette datasettet.  

For å beregne nye referanse-og grenseverdier kan et mer begrenset datasett velges ut, med fokus på 
datakvalitet, geografisk representativitet og mest mulig spredning i miljøvariable og påvirkningsfaktorer 
slik at det dekker både påvirkede og upåvirkede områder. Dette datasettet må inkludere indeksverdier 
for de indeksene som skal inngå i klassifiseringssystemet (f.eks. nye offshore-NSI og de utvalgte 
diversitetsindeksene), samt tilgjengelige data for miljøvariable og påvirkningsfaktorer.  

2. Harmonisering av artsdata 

Harmonisering av artsnomenklatur og taksonomisk nivå er erfaringsmessig en tidkrevende oppgave, 
særlig på store datasett som er samlet inn over tid. Med mange ulike oppdragstakere over tid og ulikt 
identifiserende personell kan dette by på en utfordring. MOD-databasen har et system for å oppdatere 
artsnavn etter hvert som nomenklatur endres, men det vil trolig likevel være nødvendig med en del 
justering. 

Utfordringen med ulik taksonomisk oppløsning diskuteres i (Ellingsen et al., 2017), med utgangspunkt i 
MOD-dataene, og det foreslås en transparent metode, implementert i et R-skript, for å justere faunadata 
med usikre taksonomiske klassifikasjoner før dataanalyser. Det finnes også andre R‑pakker og ferdige 
arbeidsflyter for å harmonisere artsnavn slik at nomenklaturen blir sammenlignbar på tvers av kilder, 
basert på ulike taksonomiske databaser (f.eks. GBIF, WoRMS, Artsdatabanken).  

Med formål om å beregne sensitivitetsverdier kan det være tilstrekkelig å sikre at gyldig 
artsnomenklatur benyttes. Det behøver ikke være et krav at artsregistreringer må være på samme 
taksonomiske nivå mellom år og regioner, siden det ikke er sammenligning mellom områder eller 
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utvikling over tid som er formålet. En art vil få sin sensitivitetsverdi basert på de grabbprøvene hvor den 
er registrert til artsnivå. Dersom den samme arten andre år eller i andre områder er identifisert til et 
høyere taksonomisk nivå (for eksempel slekt), er det slekten som vil få sin egen sensitivitetsverdi basert 
på de grabbprøvene hvor dette taksonomiske nivået er benyttet. Så lenge det ikke er en systematisk 
skjevhet i datasettet med tanke på taksonomisk nivå og grad av påvirkning vil dette være uproblematisk. 

3. Beregne sensitivitetsverdier  

Nye sensitivitetsverdier for bløtbunnsartene for en «offshore-versjon» av NSI baseres på eksisterende 
faunadata fra MOD-databasen. Sensitivitetsverdiene beregnes på grunnlag av artsregistreringer og 
verdien av ES100-indeksen i alle prøvene som arten er registrert i. Beskrivelse av fremgangsmåten er 
gitt i Rygg og Norling (2013) og Borgersen m.fl. (2019). Beregningen av sensitivitetsverdiene er i 
utgangspunktet en enkel matematisk beregning.   

Det må ikke nødvendigvis utarbeides sensitivitetsverdier for alle artene i datasettet. Ved revisjonen av 
sensitivitetsverdiene for kystvann ble arter som var registrert i færre enn 50 grabbprøver (< 0,5 % av 
grabbprøvene i datasettet) ekskludert for å redusere risikoen for tilfeldige artsregistreringer, fjerne feil-
identifiserte taxa og sikre en viss representativitet (Borgersen m.fl. 2019). Dette kriteriet førte til at 
nesten 70 % av alle taxa ble ekskludert. Disse registreringene utgjorde midlertid kun 1,25 % av det 
totale individtallet i datasettet. Litt over halvparten av artene var registrert i fem grabbprøver eller 
færre. Det er derfor grunn til å tro at også en stor andel av artene i MOD-basen vil være registrert i et 
mindre antall grabbprøver og kan ekskluderes. Dette vil trolig redusere datasettet betraktelig. Det 
enkleste vil nok likevel være å beregne sensitivitetsverdieneKonkrete kriterier for hvilke taxa som kan 
ekskluderes må fastsettes og tilpasses offshore-datasettet.  

Indeksverdi for NSI bør i hovedsak beregnes på grunnlag av sensitivitetsverdier på artsnivå, og ikke for 
høyere taksonomiske nivå, med mindre det er dokumentert at alle de vanlige/registrert artene innenfor 
den taksonomiske gruppen har noenlunde samme sensitivitetsnivå. Slekter kan få tilegnet en felles 
sensitivitetsverdi dersom de registrerte artene innad i slekten har sensitivitetsverdier som samsvarer 
rimelig godt. Sensitivitetsverdien for slekten ble da beregnet som gjennomsnittsverdien av alle de 
registrerte artene i tillegg til registreringen til slekt («slektsnavn» sp.). 

4. Bestemme den endelige listen over taxa og sensitivitetsverdier  

Dette vil si å bestemme den endelige listen over taxa og sensitivitetsverdier som skal benyttes for å 
beregne indeksverdiene for NSI på en stasjon. Arter som utelates kan for eksempel være:  

• Arter med lav representativitet, dvs, arter som er registrert i et lavt antall grabbprøver (se 
over for mer detaljer) 

• Høyere taksonomiske nivå, med mindre det er dokumentert at alle de vanlige/registrert 
artene innenfor den taksonomiske gruppen har noenlunde samme sensitivitetsnivå (se over 
for mer detaljer). 

• Taxa som normalt utelates fra statistikken (her kan dagens prosedyrer følges) 
• Vurdere hvordan uforutsigbare arter skal behandles (se avsnitt 3.3.1, også relevant for 

diversitetsindeksene) 

Alle sensitivitetsverdiene bør vurderes grundig før den endelige listen bestemmes, og 
ekspertvurderinger kan være nødvendig ved fastsettelse av sensitivitetsverdier for enkelte arter. Her kan 
det også vurderes om det er grunnlag for å sette ulike sensitivitetsverdier for den samme arten i ulike 
områder. Dette var ikke noe som ble vurdert da sensitivitetsverdiene for kystvann ble beregnet, så for 
kyst har alle artene den samme sensitivtetsverdien for alle vanntyper og økoregioner. 
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5. Beregne nye indeksverdier 

«Offshore-NSI» beregnes basert på faunadata og de nye sensitivitetsverdiene for offshore-fauna. 
Diversitetsindeksene hentes ut fra MOD-basen eller beregnes på nytt.  Det må imidlertid besluttes om 
grunnlaget for den videre utviklingen av referanse- og grenseverdier skal basere seg på indekser 
beregnet fra summen eller gjennomsnittet av grabbprøvene på en stasjon. Som nevnt i avsnitt 3.4.2 kan 
det være en fordel å benytte seg av summen av de fem grabbprøvene for å gjøre det enkelt å bruke 
historiske data fra MOD for sammenligning. Denne fordelen må veies opp mot ulempen ved å låse seg til 
et bestemt antall grabbprøver per stasjon. Det er ingen sterke faglige argumenter for eller mot noen av 
løsningene. Ved å benytte gjennomsnittsverdier og ikke sum av grabbverdier for en stasjon vil man ikke 
måle den maksimale diversiteten på lokaliteten. Dette er heller ikke formålet med tilstandsklassifisering. 
Ved tilstandsklassifisering sammenlignes de målte resultatene med en på forhånd angitt 
referansetilstand som er beregnet på grunnlag av gjennomsnittsverdier eller summerte verdier.  

6. Definere områder som skal ha egne grenseverdier 

Det må identifiseres hvilke områder som bør ha egne grenseverdier basert på naturlige miljøforhold og 
referansetilstand. Det er naturlig variasjon i miljøforhold som sedimenttype og naturlige 
bakgrunnsverdier mellom ulike geografiske områder (se 3.3). Disse faktorene påvirker sammensetningen 
og diversiteten i bløtbunnsfaunaen, og gjør at referansetilstanden for de ulike indeksene trolig varierer 
mellom områder. For å unngå feilklassifisering og sikre at vurderingen gjenspeiler reelle økologiske 
forhold, må grenseverdiene for tilstandsklassifisering tilpasses områdets naturlige referansetilstand. 

Det kan være utfordrende å identifisere skillelinjene mellom ulike bentiske habitattyper og artssamfunn, 
gitt de gradvise endringene i sediment og biologiske forhold. Hvordan områdene bør deles inn og på 
grunnlag av hvilke kriterier, kan være vanskelig å avgjøre. I kystvann ble det benyttet en pragmatisk 
tilnærming som innebar å ta utgangspunkt i allerede fastsatte forvaltningsgrenser, dvs. det ble satt egne 
grenseverdier for ulike kombinasjoner av vanntyper og økoregioner (Klassifiseringsveilederen). Også 
offshore kan en pragmatisk tilnærming benyttes ved å gruppere etter eller dele opp allerede 
eksisterende forvaltningsgrenser (regioner), i kombinasjon med andre faktorer som varierer som 
substrat, dyp og naturlige bakgrunnsverdier. Dette vil være en sentral og omfattende del av arbeidet 
med å fastsette grenseverdier og tilstandsklasser for bløtbunnsfauna til havs. 

7. Referanseverdier og grenseverdier 

Referansetilstanden (eller naturtilstand) er trolig den største usikkerhetskilden ved klassifisering av 
bløtbunnsfauna, og korrekt bestemmelse av referansetilstand er avgjørende for at også grenseverdiene 
blir satt korrekt. Områder med ulike egenskaper bør ha egne referanseverdier for å sikre mest mulig 
korrekt klassifisering. 

I vannforskriften (for kystvann) defineres referansetilstand som den naturlige, uberørte tilstanden en 
vannforekomst ville hatt uten menneskelig påvirkning. Dette gjelder både fysiske, kjemiske og biologiske 
forhold. Ideelt sett bør slike referanser være basert på data som: (1) er innhentet fra flere lokaliteter 
med lignende fysiske egenskaper, innenfor samme økoregion og habitattype; (2) representerer forhold 
som er minimalt påvirket eller upåvirket av menneskelig aktivitet; og (3) gir et estimat på variasjonen i 
biologiske samfunn som skyldes naturlige fysiske og klimatiske faktorer (Á. Borja et al., 2012). 

Offshore er det de regionale stasjonene som skal beskrive de generelle bakgrunnsnivåene i området og 
fungere som referanse til en forventet normaltilstand (M300). De regionale stasjonene kan derfor brukes 
for å fastsette referansetilstand i området. De feltspesifikke stasjonene skal gi informasjon om tilstanden 
rundt innretningene i regionene, og vil i større grad være påvirket. Kanskje kan likevel flere av de 
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feltspesifikke stasjonene som er prøvetatt i nyere tid også benyttes som referanse dersom forholdene 
tilsier dette.  

Innen vannforskriften brukes dose-respons-analyse som en metode for å fastsette klassegrenser for 
biologiske kvalitetselementer i kystvann, altså analysere hvordan biologiske indikatorer (som 
fiskebestand, planteplankton, makroinvertebrater osv.) reagerer på økende grad av menneskelig 
påvirkning. Man måler en respons (f.eks. artsmangfold, sammensetning, biomasse) ved ulike 
påvirkningsnivåer, og deretter modelleres forholdet mellom påvirkning og respons. Dette gir grunnlag 
for å definere klassegrenser mellom f.eks. "god" og "moderat" økologisk tilstand.  

For bløtbunnsfauna i kystvann var det ikke tilstrekkelig data for «dose» (altså påvirkningen) for å utlede 
dose-responskurver, og det ble derfor benyttet romlig og statistisk modellering for å beregne 
referansetilstand (Pedersen, Are et al., 2016). Det ble benyttet to ulike metoder: Den første metoden 
baserte seg på hele datasettet, inkludert områder med menneskelig påvirkning, og bygget en statistisk 
modell der påvirkningsfaktorer, som avstand til forurensningskilder, ble brukt som forklaringsvariabler. 
Naturtilstanden ble beregnet ved å simulere en hypotetisk situasjon med minimale påvirkninger, ved å 
sette disse variablene til verdier som tilsvarer en antatt natursituasjon. Fordelen med denne metoden er 
at man kan bruke alle tilgjengelige data og også estimere naturtilstand for områder uten målinger. 
Metoden krever imidlertid også endel informasjon om påvirkningsfaktorer. 

Den andre metoden bruker kun data fra områder som allerede er definert som referanseområder, altså 
steder med minimal menneskelig påvirkning. Her beregnes naturtilstanden direkte fra observerte verdier 
i disse områdene. Fordelen er at man slipper å modellere påvirkningsfaktorer, men ulempen er at store 
deler av datasettet må forkastes, noe som kan svekke den statistiske styrken i analysen. 

Datagrunnlaget for offshore er mer omfattende enn for kystvann når det kommer til data for 
påvirkningsfaktorer, og er kanskje tilstrekkelig for å utlede en dose-respons sammenheng. Hvis ikke kan 
man altså benytte romlig og statistisk modellering for å beregne referansetilstand. 

8. Metode for å evaluere indikatoren 

Å evaluere indikatorens egnethet – altså om den faktisk måler det den skal og gir pålitelige resultater – 
vil være en vesentlig del av utviklingsarbeidet og i det kontinuerlige og forbedringsarbeidet etter at 
systemet er utviklet.  

En god indikator skal først og fremst vise klar respons på relevant påvirkning, som for eksempel organisk 
belastning eller fysisk habitatpåvirkning. Dette innebærer at indikatorens verdier endres systematisk og 
forutsigbart langs en påvirkningsgradient. For eksempel skal en indeks for bløtbunnsfauna vise redusert 
artsmangfold og økt dominans av tolerante arter ved økende organisk belastning. I tillegg vurderes 
indikatorens klassifiseringsevne – hvor godt den skiller mellom ulike tilstandsklasser (svært god, god, 
moderat, dårlig, svært dårlig).  

Videre må indikatoren ha lav naturlig variasjon i referanseområder, slik at endringer kan tilskrives 
menneskelig påvirkning og ikke naturlige svingninger. Den må også være reproduserbar, altså gi samme 
resultat ved gjentatte målinger under like forhold, og være robust mot feilkilder som variasjon i 
prøvetaking eller analysemetode. 

For å teste ut de nye grenseverdiene bør det holdes noe data tilbake fra utviklingsarbeidet som kan 
benyttes i evalueringsfasen, eventuelt benytte statiske metoder som tar høyde for at data allerede er 
benyttet for å utvikle grenseverdiene. 
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4 Veileder for risikovurdering 

4.1 Bakgrunn 

Følgende målsettinger er formulert mhp en veileder for risikovurdering av sedimenter til havs: 

• Undersøke mulighetene for utarbeidelse av en forenklet risikoveileder basert på 
eksisterende veiledere for forurenset sediment kystnært. 

• Vurdere eksisterende kunnskap og identifisere behov for ny kunnskap. 
• Skissere nødvendige steg for å utarbeide en risikoveileder for sedimenter til havs. 

En eventuell risikoveileder skal være harmonisert med systemet for klassifisering av forurenset sediment 
(Kap. 2). Dersom det skulle anbefales å inkludere bunndyrundersøkelser i en veileder for risikovurdering 
av sedimenter til havs (slik er det ikke for kystnære sedimenter), skal dette være harmonisert med 
systemet for klassifisering av biologi (Kap. 3). 

Miljødirektoratets veileder som foreligger for vurdering av miljørisiko fra forurenset kystnært sediment 
(M-409) (Breedveld et al., 2015) fokuserer på risiko for spredning av miljøgifter fra sedimentene, 
virkninger på human helse og virkninger på økosystemet. Vurderingen foregår i tre trinn (tiers), der hvert 
trinn er mer lokalt forankret, mer arbeidskrevende og mindre konservativt enn foregående trinn. 
Veilederen er harmonisert med systemet for klassifisering av forurenset sediment. 

Trinn 1 i vurderingen er en forenklet risikovurdering hvor miljøgiftkonsentrasjon og toksisitet av 
sedimentet sammenlignes med grenseverdier for økologiske effekter. Og trinn 1 omhandler kun risiko for 
økologiske effekter. I Trinn 2 vurderes risikoen sedimentene utgjør med tanke på miljømål og tilhørende 
akseptkriterier for et område og fokuserer på risiko for spredning, risiko for human helse (ut fra aktuelle 
transportveier) og risiko for effekter på økosystemet. I trinn 3 kan man gå inn og måle stedspesifikke 
forhold som f.eks. biotilgjengeligheten av ulike stoffer i sedimentene (som ellers er gitt ved 
«sjablongverdier»). På den måten får man bedre lokal representativitet av utregningene fra trinn 2 og en 
mer pålitelig basis for vurdering av eventuelle tiltak (mindre konservative antakelser). 

Det er flere ting ved risikoveilederen som er spesifikt for kystnære sedimenter (som f.eks. oppvirvling av 
sediment fra skipspropeller i grunne områder). Det er derfor åpenbart at justeringer og forenklinger er 
nødvendig for en eventuell anvendelse til havs, i tillegg til en justering av hvilke stoffer det skal 
fokuseres på. Det virker imidlertid naturlig å holde på prinsippet hvor man tar utgangspunkt i et sett 
grenseverdier (de som eventuelt blir aktuelle offshore), for å avgjøre om sedimentene representerer en 
trussel mot det marine miljø (mulige effekter på økosystemet). Erfaringsmessig har dette kanskje i 
praksis vært mer å skalere problemet i utstrekning, ettersom man har startet undersøkelser fordi man 
mistenker at sjøbunnen er forurenset. Dette er altså trinn 1, som egentlig ikke innebærer en vurdering, 
men heller en klassifisering iht. grenseverdiene. I det følgende beskrives en mulig oppbygning av en 
veileder for risikovurdering av forurenset sediment, offshore, hvor en 3-trinns struktur er lagt til grunn. 

4.2 Mulig oppbygning 

4.2.1. Trinn 1 
Trinn 1: Som i veilederen for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært, kan grenseverdiene i 
risikoveilederen sammenfalle med miljøkvalitetsstandardene og grense mellom tilstandsklasse II og III 
(Kap. 2). Da er det noen prinsipielle beslutninger som avgjør om dette første trinnet i risikovurderingen 

https://www.miljodirektoratet.no/globalassets/publikasjoner/m409/m409.pdf
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(1.) blir utelukkende basert på toksisitetsdata, og om (2.) det utelukkende fokuserer på eventuelle 
effekter på økosystemet: 

1. Skal man utelukkende basere seg på grenseverdier utledet fra toksisitetsdata, eller skal man 
også innføre «forvaltningsbaserte» grenseverdier, slik som den som foreligger for TBT i 
veilederen for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært? Det er f.eks. behov for en 
grenseverdi for THC, og hva skal ligge til grunn for denne? Er det hensiktsmessig med en 
grenseverdi for PAH16 og bør den i så fall sammenfalle med den i veilederen for risikovurdering 
av forurenset sediment, kystnært, eller bør den være basert på økotoks-data (se Kap. 2)? 

2. Skal grenseverdiene som foreligger utelukkende være basert på mulige effekter på 
økosystemet, eller skal man ta høyde for «secondary poisoning» (akkumulering i næringskjeden; 
og human helse gjennom konsum av sjømat), og dermed avvike fra grenseverdiene i veilederen 
for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært? Dette kan i så fall være aktuelt for 
kvikksølv og PFOS. Eller skal eventuelle effekter på human helse først inngå i Trinn 2 (Kap. 
4.2.2)? 

I veilederen for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært, inngår også generelle toksisitetstester 
i trinn 1. Dette er for å avdekke mulige gifteffekter av stoffer som ikke inngår i det kjemiske 
analyseprogrammet, og eventuelle samvirkende effekter av flere stoffer («cocktail»-effekter). Det synes 
fornuftig å innføre tilsvarende i en risikovurdering av sedimenter til havs, særlig tatt i betraktning en 
kortere liste med stoffer i det kjemiske analyseprogrammet, samt ukjente produksjonskjemikalier 
(forretningshemmeligheter). Testene utføres på porevann ekstrahert fra sedimentprøver. Det kan 
imidlertid bli vanskelig å ekstrahere porevann om sedimentene er for grove, noe det nok kan være i 
områder med borekaks. Dette er noe som må undersøkes nærmere. Testene er standardiserte og kan 
gjennomføres innenfor en uke: 

• Hemming av vekst av den marine kiselalgen Skeletonema costatum 
• Immobilitetstest med den bentiske copepoden Tisbe battagliai 
• Dødelighetstest med tidlig livsstadium (larve) av østers (Crassostrea gigas) 

4.2.2. Trinn 2 
Trinn 2: I trinn 2 i veilederen for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært, beregnes risiko 
representert av sedimentene for skade på miljø og helse. Det er 3 aspekter i fokus: 

a) Risiko for spredning (transport av miljøgifter fra de aktuelle sedimentene) 
b) Risiko for human helse 
c) Risiko for effekter på økosystemet 

Når det gjelder (a) risiko for spredning, er følgende aktuelt i en offshore-sammenheng: 

• Utlekking til vannmassene gjennom diffusjon og bioturbasjon 
• Opptak i organismer og spredning gjennomnæringskjeden 

Oppvirvling av sediment som følge av skipstrafikk i grunne farvann er ikke aktuelt, slik som i 
havneområder. På den annen side er fysisk sedimentopphvirvling en aktuell problemstilling f.eks. i 
forbindelse med planlagt aktivitet (avslutningsaktivitet) og forflytning av masser. Dette vil imidlertid 
være planlagt og tidsbegrenset, og man kan iverksette tiltak for å hindre spredning. Det er derfor ikke 
sammenlignbart med kontinuerlig (og hyppig) forstyrrelse i ubestemt tid, slik som propelloppvirvling i 
havneområder. Eventuell forstyrrelse av sedimentet fra trållemmer (fiske-/tråleaktivitet) kan imidlertid 
være noe man kan vurdere å ta høyde for.  
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I denne sammenheng må det påpekes at det ble gjennomført en sensitivitetsanalyse for å identifisere de 
mest innflytelsesrike faktorene (parameterne) ved beregning av spredning av miljøgifter i den norske 
veilederen for risikovurdering av forurenset sediment, kystnært (Saloranta et al., 2011) som ble publisert 
i Integrated Environmental Assessment and Management. Når det gjelder ovennevnte spredningsveier 
som er aktuelt offshore (diffusjon, bioturbasjon, spredning gjennom næringskjeden), var følgende 
parametere mest innflytelsesrike: KD, a, Δx, OCsed, og BCF (Tabell 13), hvor KD er fordelingskoeffisienten 
sediment/vann (L/kg), a er faktor som diffusjonshastigheten økes med på grunn av bioturbasjon, Δx er 
diffusjonslengde, OCsed er tilførsel av organisk karbon til sedimentet utenfra og BCF er 
biokonsentrasjonsfaktor (L/kg våtvekt). For spredning pga skipsanløp/-avganger var for øvrig de viktigste 
faktorene massen av resuspendert sediment (kg; finfraksjon, <63µm), konsentrasjon i sediment (av det 
aktuelle stoffet) og fraksjon av suspenderbart materiale (<2 µm). 

 

Tabell 13. Rangering av de mest innflytelsesrike parametre for spredning av kontaminanter fra 
sediment, via diffusjon og bioturbasjon, samt gjennom næringskjeden. Fra Saloranta et al 2011. KD er 
fordelingskoeffisienten sediment/vann (L/kg), a er faktor som diffusjonshastigheten økes med på grunn 
av bioturbasjon, Δx er diffusjonslengde, OCsed er tilførsel av organisk karbon til sedimentet utenfra og 
BCF er biokonsentrasjonsfaktor (L/kg våtvekt) 

Rangering 
Spredning via diffusjon og 
bioturbasjon 

Spredning gjennom 
næringskjeden 

1. KD OCsed 
2. a KD 
3. Δx BCF 

 

Som det kommer frem av tabellen, er fordelingskoeffisienten mellom sediment og vann av stor 
betydning for risikoestimatene og viktig å ha så nøyaktig som mulig. KD er proporsjonal med mengde 
organisk karbon i sedimentet: KD=fOC × KOC hvor fOC er fraksjon av organisk karbon og KOC er 
fordelingskoeffisienten mellom organisk karbon og vann. Siden KD peker seg ut som viktig er det viktig 
med så riktige verdier som mulig og det kan være hensiktsmessig å bruke andre «sjablongverdier» i en 
risikoveileder for sedimenter til havs, enn de som foreligger kystnært. For det første (som tidligere 
diskutert) bør man kanskje ta utgangspunkt i et lavere innhold av totalt organisk karbon, enn 1%. For 
det andre så kan det være hensiktsmessig å operere med egne KD-verdier for metaller i borekaks. Som 
tidligere nevnt (Kap. 2.2), påpeker (Neff, 2008) at flere kommersielle borevæsker inneholder baritt 
(BaSO4) med forhøyede konsentrasjoner (sammenlignet med marine sedimenter) av flere metaller. Den 
biotilgjengelige fraksjonen av metallene er den delen som løses fra baritten til porevann i sedimentene 
og det kan være hensiktsmessig å ha egne KD-verdier for metaller i baritt-påvirkede sedimenter. I Tabell 
14 presenteres «Sjablong»-verdier for Log KD i veileder for risikovurdering av forurenset sediment 
(kystnært; (Breedveld et al., 2015)), samt Log KD-verdier foreslått av (Neff, 2008) for sedimenter påvirket 
av barittholdig boreslam. 

Uansett er et viktig poeng i Trinn 3 (Kap. 4.2.3) av risikovurderingen at man kan erstatte oppgitte KD-
verdier med stedspesifikke, målte verdier. Dette er viktig, blant annet fordi det er kjent at KD-verdier for 
metaller varierer betydelig avhengig av sedimentenes redoksforhold. 
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Tabell 14. «Sjablong»-verdier for Log KD i veileder for risikovurdering av forurenset sediment (kystnært; 
(Breedveld et al., 2015)), samt Log KD-verdier foreslått av Neff (2008) for sedimenter påvirket av 
barittholdig boreslam. De verdiene som er i uthevet skrift er også brukt i utledning av grenseverdier 
(Miljødirektoratet, 2025a) vha. EQP (se Kap. 2). 

Element Log KD fra M-409 Log KD Neff (2008) 
Hg 5,00 5,31 
Ni 3,85  
Cu 4,39 1,39 
As 3,82  
Cr 5,08 2,45 
Cd 5,11 0,94 
Pb 5,19 1,88 
Zn 5,04 1,51 

 

Faktoren, a, som diffusjonshastigheten økes med på grunn av bioturbasjon pekte seg også ut som 
innflytelsesrik i ovennevnte sensitivitetsanalyse. I veileder for risikovurdering av forurenset sediment 
(kystnært; (Breedveld et al., 2015)) har denne en fiksert verdi på 10 i formelen for beregning av transport 
via bioturbasjon. Det er kanskje hensiktsmessig å undersøke om denne kan baseres på kunnskap om 
bunndyrsamfunn. Queiros et al. (2013) beskriver en egenskapsbasert tilnærming for å estimere 
bunndyrsamfunnets bioturbasjonspotensial. Denne indeksen kan beregnes ut fra oversikter over arter, 
mengde og biomassedata, samt en funksjonell klassifisering av organismenes egenskaper knyttet til 
evnen til «sedimentblanding». På denne måten bruker man informasjon fra bunndyrundersøkelser inn i 
en risikovurdering av sedimenter til havs. I veilederen for risikovurdering av kystnære sedimenter 
(Breedveld et al., 2015) er ikke dette inkludert. Som det går frem av Kap. 4.3, så virker det heller ikke 
hensiktsmessig å inkludere bunndyrundersøkelser i en risikovurdering av forurensede sedimenter, da det 
sannsynligvis kan gjøre risikovurderingen uhensiktsmessig komplisert. Eventuelt kan man inkludere data 
fra bunndyrundersøker f.eks. fra tilstandsklassifisering, dersom dette foreligger, til å differensiere antatt 
utlekking av stoffer fra sediment på grunn av bioturbasjon. 

I veileder for risikovurdering av forurenset sediment (kystnært; (Breedveld et al., 2015)) er et element av 
trinn-2-risikovurderingen risiko for human helse gjennom ulike eksponeringsveier. I offshore-
sammenheng, vil dette begrense seg til inntak av sjømat. Direkte analyser av f.eks. fisk vil være relevant i 
denne sammenheng, og vil fange opp eksponering fra også andre kilder enn sedimentene. Det kan 
imidlertid være hensiktsmessig å inkludere analyse av bunndyr og utvikling av et formelverk som 
estimerer konsentrasjoner i potensiell sjømat og derfra eksponering via inntak av fisk og skalldyr, som en 
del av trinn-2-risikovurderingen. I denne sammenhengen er det et poeng at PAH-forbindelser i veldig 
liten grad bioakkumulerer i fisk. 

Risiko for effekter på økosystemet kan bedømmes ut fra en samlet vurdering fra trinn 1 og 2, slik som i 
veileder for risikovurdering av forurenset sediment (kystnært; (Breedveld et al., 2015)). I trinn 1 
sammenlignes sedimentkonsentrasjoner med grenseverdier som forteller om risiko for effekter. Man kan 
så beregne eller måle porevannskonsentrasjoner for mer realistiske estimater. I veileder for 
risikovurdering av forurenset sediment (kystnært; (Breedveld et al., 2015)) kan også hel-sedimenttester 
utføres (disse kommer i tillegg til toksisitetstestene i trinn 1). Dette er tester med Arenicola marina eller 
Corophium volutator. I begge testene måles atferd og overlevelse av testorganismen i direkte kontakt 
med det aktuelle sedimentet. Det bør vurderes nærmere om dette er et hensiktsmessig element i en 
risikoveileder for sedimenter, offshore. 
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4.2.3. Trinn 3 
Trinn3: I veileder for risikovurdering av forurenset sediment (kystnært; (Breedveld et al., 2015)) er det 
stor frihet til lokale tilpasninger for de spesifikke sedimentene man undersøker og skillet mellom trinn 2 
og 3 kan virke litt uklart. Om man finner det hensiktsmessig kan man kanskje slå sammen Trinn 2 og 
Trinn 3. Poenget i Trinn 3 er at det skal være mulig å gjøre en mer omfattende og mer lokalt forankret 
risikovurdering enn Trinn 2. Som det er beskrevet vil Trinn 3 i noen tilfeller «være å kontrollere, 
eventuelt erstatte, sjablongverdier foreslått for Trinn 2 i veilederen med mer pålitelige, stedspesifikke 
verdier generert ved nye undersøkelser. I andre tilfeller vil man ønske å gjøre en full numerisk 
modellering av mobilisering, transport og biologisk akkumulering av miljøgiftene for å få best mulig 
grunnlag for å vurdere sedimentenes betydning for miljøgiftnivå i vannmasser, naboområder og lokal 
sjømat».  Som nevnt vil nok en erstatning av oppgitte KD-verdier med stedspesifikke, målte verdier være 
spesielt viktig her. Dette kan gjøres f.eks. ved å riste sedimentprøver med passive prøvetakere som 
fanger løst fraksjon fra sedimentene. 

4.2.4. Regneverktøy 
Det foreligger et regneverktøy for gjennomføringen av Trinn 1 og Trinn 2 i veileder for risikovurdering av 
forurenset sediment (kystnært; (Breedveld et al., 2015). Dette regnearket dekker formelverket, 
konstanter og sjablongverdier tilhørende veilederen, samt grenseverdier og stoffdata. Et steg man også 
må ta høyde for i utviklingen av en eventuell veileder for risikovurdering av sedimenter til havs vil være å 
tilpasse de elementer som er overførbare til offshore forhold (som diskutert ovenfor). 

 

4.3 Eventuell inkludering av bunndyrundersøkelser i 
risikovurderingen 

For kystnære sedimenter (Breedveld et al., 2015) er bunndyrundersøkelser ikke inkludert i 
risikovurderingen av forurensede sedimenter. Det samme foreslås også offshore, da det sannsynligvis 
kan gjøre risikovurderingen uhensiktsmessig komplisert. Om man skulle vurdere å inkludere 
bunndyrundersøkelser, så må det være i trinn 2 (eventuelt i en «weight-of-evidence»-sammenheng), 
siden stedegne bunndyrundersøkelser kan tenkes å redusere en risiko for økologiske effekter som 
eventuelt er vurdert ut ifra trinn 1 i risikovurderingen (vurdering av sedimentkonsentrasjoner mot 
grenseverdier for kjemi). Det er imidlertid slik at indeksene for bløtbunnsfauna er mest styrt av 
oksygenforhold og organisk belastning, og det er ofte lite samsvar mellom tilstanden klassifisert på 
miljøgifter og tilstanden klassifisert på bløtbunnsfauna i forurensede områder som norske industrifjorder 
(Oug et al., 2013). Ved påvirkning av miljøgifter kan det skje forandringer i bunndyrsamfunnet som ikke 
fanges opp av indeksene før påvirkningen er betydelig, eventuelt kan det ikke skje forandringer i det hele 
tatt.  

Dersom det foreligger data fra bunndyrundersøker f.eks. fra tilstandsklassifisering, kan det være 
hensiktsmessig å forsøke å inkludere informasjon om bunndyrsamfunn i risikovurderingen med hensyn 
på diffusjon av stoffer ut av sedimentet (risiko for spredning) basert på en egenskapsbasert tilnærming 
for å estimere bunndyrsamfunnets bioturbasjonspotensial. Å inkludere bunndyrundersøkelser i 
risikovurderingen kun med dette formål, ville nok innebære uforholdsmessig store kostnader i forhold til 
nytteverdien. 
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4.4 Utsikter – veileder for risikovurdering 

Det bør la seg gjøre å utarbeide en veileder for risikovurdering av forurenset sediment til havs, som kan 
være bygget over samme lest som den som foreligger for kystnære sedimenter, dog noe forenklet da den 
vil bygge på en vurdering av færre stoffer, samt færre problemstillinger (f.eks. ikke spredning av 
forurenset sediment i grunne området på grunn av skipspropeller). Det må vurderes om de grenseverdier 
man sammenligner sedimentkonsentrasjoner med i de innledende fasene (Trinn 1) av en 
risikovurderingsprosess skal overlappe fullstendig med grenseverdiene omtalt i Kap. 2, eller om det er 
hensiktsmessig med noe annerledes (for eksempel. «forvaltningsbaserte») grenseverdier for noen stoffer 
i denne sammenhengen. Et spørsmål kan også være om grenseverdiene i dette trinnet utelukkende skal 
være basert på mulige effekter på økosystemet, eller om skal man ta høyde for «secondary poisoning» 
(og human helse gjennom konsum av sjømat; og dermed avvike fra grenseverdiene i veilederen for 
risikovurdering av forurenset sediment, kystnært), eller om eventuelle effekter på human helse først skal 
inngå i Trinn 2. Det synes nødvendig med tilpassing av ulike «sjablongverdier» i Trinn 2 til mer relevante 
forhold offshore. Dette gjelder parametere som påvirker bindingsforholdene i sedimenter, slik som ulike 
fordelingskoeffisienter. Det vil være nødvendig med en justering av formelverk og regneverktøy for 
risikovurdering av kystnære sedimenter, for tilpasning til sedimenter til havs. Det vil kreve en 
gjennomgang av databaser og litteratur for å finne egnede verdier (og parametere i formelverk). Når det 
gjelder inkludering av bunndyrundersøkelser så er det vanskelig å se hvordan dette skal inkluderes i 
risikovurderingen. Det kan imidlertid være hensiktsmessig å forsøke å inkludere informasjon om 
bunndyrsamfunn i risikovurderingen om dette foreligger f.eks. fra tilstandsklassifisering. Da med hensyn 
på diffusjon av stoffer ut av sedimentet (risiko for spredning) basert på en egenskapsbasert tilnærming 
for å estimere bunndyrsamfunnets bioturbasjonspotensial. Dette innebærer i så fall et arbeid med å 
finne verdier for organismenes egenskaper knyttet til evnen til «sedimentblanding», basert på oversikter 
over arter, mengde og biomassedata, samt en funksjonell klassifisering av organismenes egenskaper. 

Følgende hovedsteg fremstår hensiktsmessig i arbeidet mot en veileder for risikovurdering av forurenset 
sediment til havs: 

Steg Behov 
1. Avklaring av struktur og detaljer: 

a. Avgjøre en struktur på risikovurderingen. Skal den være trinnvis med økende grad av 
hensyntagning til lokale forhold? 
 
b. Avgjøre om grenseverdiene som inkluderes i risikovurderingen skal ta høyde for spredning i 
næringskjeden og risiko for human helse (gjennom sjømat), eller om dette eventuelt skal 
hensyntas i senere trinn av risikovurderingsprosessen (og eventuelt utvikle formelverk som 
estimerer konsentrasjoner i potensiell sjømat of derfra eksponering via inntak av fisk og 
skalldyr). 
 
c. Avgjøre om man utelukkende skal basere risikovurderingen på grenseverdier utledet fra 
toksisitetsdata, eller om man også skal innføre «forvaltningsbaserte» grenseverdier, eller 
grenseverdier basert på «bakgrunnskonsentrasjoner». 
 
d. Avgjøre om det er hensiktsmessig med toksisitetstester av porevann (og eventuelt 
helsediment) i risikovurderingen (eksempelsvis basert på sedimentenes fysiske karakteristika). 
 
e. Undersøke om det er formålstjenelig å inkludere informasjon om bunndyrsamfunn i 
risikovurderingen, med hensyn på diffusjon av stoffer ut av sedimentet (risiko for spredning), 
basert på en egenskapsbasert tilnærming for å estimere bunndyrsamfunnets bioturbasjons-
potensial (og eventuelt bestemme verdier for a; faktor for økt diffusjon p.g.a. bioturbasjon). 
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2. Innhente data (fra litteratur og tilgjengelige databaser) til hjelp for å sette «sjablongverdier» 
(fysisk/kjemiske data) for de ulike stoffene (miljøgiftene), som er relevante for sedimenter til 
havs. 

3. Oppdatere formelverk og regneark (kystnært) til å være offshore-relevant (basert på de øvrige 
steg som foreslås). Dette krever gjennomgang av databaser og litteratur for parametersetting 
(særlig om man skal implementere bunndyrsamfunns bioturbasjonspotensia). 
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