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Sammandrag 
Dioxiner är en stor grupp av persistenta organiska miljögifter som bildas oavsiktligt vid en rad 

mänskliga aktiviteter, såsom förbränning och kemikalietillverkning. Till gruppen brukar tre typer av 

föreningar räknas in; polyklorerade dibenso-p-dioxiner (PCDD), polyklorerade dibensofuraner 

(PCDF) samt dioxinlika polyklorerade bifenyler (PCB). Några dioxiner hör till de giftigaste 

substanser man känner till och kan orsaka ett flertal negativa hälsoeffekter, såsom fosterskador, 

cancer och försämrat immunförsvar. För människor sker den främsta exponeringen för dioxiner via 

livsmedel, och i Sverige kommer nästan 70 % av dioxinintaget från fiskkonsumtion. Fet fisk från 

Östersjön, Vänern och Vättern är särskilt förorenad av dioxiner, och överskrider ofta de gränsvärden 

som fastställts av EU. Trots det får denna fisk säljas för mänsklig konsumtion inom Sverige genom 

ett undantag från EU:s direktiv, som varit temporärt sedan år 2002 men som blev permanent den 

första januari 2012. Det råder dock delade meningar om huruvida detta undantag inverkar positivt 

eller negativt på folkhälsan. Farhågor finns att framförallt barn och kvinnor i barnafödande ålder, 

vilka är mest känsliga för dioxiner, kommer att exponeras för alltför höga dioxinhalter i vissa 

kustregioner. Den enda långsiktiga lösningen på problemet med förhöjda dioxinhalter i fet 

Östersjöfisk är att minska utsläppen. I dagsläget är det emellertid även mycket viktigt att kostråd 

och liknande information sprids till allmänheten, så att exponeringen för dioxiner till Sveriges 

befolkning hålls på en riskfri nivå. 

 

 

Inledning 
Kemikalier som framställts av människan, avsiktligt eller oavsiktligt, finns överallt omkring oss. 

Varje dag exponeras vi för dem via luften vi andas, maten vi äter och kläderna vi bär. Särskilt 

problematiska är kemikalier som är fettlösliga och svårnedbrytbara, eftersom de lagras länge i 

naturen såväl som i våra kroppar. Till och med ett ofött barn exponeras för kemikalier, och nyfödda 

barn utsätts för de allra högsta koncentrationerna av vissa substanser då dessa elimineras från 

moderns kropp via bröstmjölken under amningen (Suzuki et al. 2005).  

 

Dioxiner utgör ett exempel på oavsiktligt bildade kemikalier som vi exponeras för varje dag. De är 

klorerade, organiska föreningar som är mycket stabila mot nedbrytning i miljön såväl som i 

människokroppen, med halveringstider som vanligtvis uppgår till flera år (Van den Berg et al. 1994, 

Flesch-Janys et al. 1997). Dioxiner är globalt spridda och har detekterats i isbjörnar (Ursus 

maritimus) på Arktis (Norstrom et al. 1990) såväl som i späckhuggare (Orcinus ocra) i Stilla Havet 

(Ono et al. 1987). Detta är oroande eftersom vissa dioxiner är extremt giftiga ämnen som kan 

inducera en mängd negativa hälsoeffekter, såsom fosterskador, cancer, reproduktionsproblem och 

försämrat immunförsvar. Människor exponeras för dioxiner huvudsakligen via födan, och eftersom 

dioxiner är lipofila och bioackumulerande återfinns de högsta dioxinhalterna i feta animaliska 

livsmedel (Liem et al. 2000, Ankarberg et al. 2007).  

 

Dioxiner inkluderas sedan 2004 i Stockholmskonventionen om persistenta organiska föroreningar 

(persistant organic pollutants, POPs), som är en internationell överenskommelse med det 

huvudsakliga syftet att skydda människor och miljö mot POPs (Kemikalieinspektionen 2006). 

Sveriges regering har även tagit fram särskilda miljökvalitetsmål för att underlätta miljöarbetet i 

Sverige. Dioxiner omfattas av miljömålet Giftfri miljö, vilket enligt riksdagen innebär att ”miljön 

ska vara fri från ämnen och metaller som skapats i eller utvunnits av samhället och som kan hota 

människors hälsa eller den biologiska mångfalden” (Miljödepartementet 2010). Ett av delmålen i 

detta miljömål är att minska dioxinhalterna i livsmedel. 

 

Trots en mängd åtgärder som borde leda till minskade utsläpp av dioxiner från framförallt industrin 

har halterna i Sveriges miljö inte minskat de senaste 20-25 åren (Bignert et al. 2011). Vissa områden 



2 

är mer förorenade än andra, och särskilt Östersjön liksom insjöarna Vänern och Vättern är 

kontaminerade av dioxiner. Detta yttrar sig i förhöjda dioxinhalter i framförallt fet fisk. Många 

gånger överstiger halterna i fet fisk från dessa områden de gränsvärden som fastställts av EU (EU-

kommissionen 2006a). Sverige har emellertid fått ett permanent undantag från EU:s direktiv som 

innebär att viss fet fisk från Östersjöområdet får säljas för mänsklig konsumtion inom Sverige. 

Detta beslut grundar sig på att Sverige anses ha välfungerande kostråd som garanterar att intaget av 

dioxiner inte når skadliga nivåer hos Sveriges befolkning. Det har dock visat sig att kostråden för 

fiskkonsumtion inte är särskilt väl kända hos allmänheten (Novus 2010).  

 

Syftet med denna uppsats är att redogöra för vad dioxiner är rent kemiskt, varför de är toxiska, hur 

de bildas och sprids i miljön, och hur människor exponeras för dem. Arbetet är främst inriktat på 

situationen i Sverige, med särskilt fokus på Östersjöområdet (Östersjön, Vänern och Vättern) och 

fet fisk från dessa vatten. Eftersom Sverige har beviljats ett permanent undantag från EU:s direktiv 

gällande gränsvärdena för dioxiner vill jag utreda vad som ligger till grund för detta beslut, och om 

beslutet är befogat. Hur farliga är dioxiner? Innebär undantaget från EU:s direktiv någon hälsorisk 

för Sveriges befolkning? Och hur kan vi säkerställa att intaget av dioxiner håller sig på säkra nivåer 

inom alla befolkningsgrupper? Av delvis egen erfarenhet vet jag att kunskapen om dioxiner och 

kostråden om fisk är dåligt kända, och min förhoppning är att jag med detta arbete kan bidra med att 

sprida viktig kunskap om riskerna med dioxiner i framförallt fet Östersjöfisk. 

 

 

Dioxiner – grundläggande kemiska fakta 
Dioxiner är en stor grupp av organiska miljögifter. Till gruppen brukar tre typer av föreningar 

inkluderas, nämligen polyklorerade dibenso-p-dioxiner (PCDD), polyklorerade dibensofuraner 

(PCDF) samt dioxinlika polyklorerade bifenyler (PCB). Gemensamt för dessa föreningar är att de är 

klorerade, innehåller två bensensringar och har en plan struktur (Safe 1984, Van den Berg et al. 

1994). I denna text syftar ordet ”dioxin” på alla dessa föreningar om inget annat anges. 

 

Strukturformler och nomenklatur 

En dioxin är i egentlig mening en bensenring, där två (di) av kolatomerna är 

substituerade mot syreatomer (oxin). I isomeren 1,4-dioxin är syreatomerna 

positionerade mittemot varandra på bensenringen (Figur 1), vilket anges av 

prefixet para. Därför kallas denna isomer även för para-dioxin, eller p-

dioxin (Baird 2001). Av de tre grupper av föreningar som allmänt brukar 

kallas för dioxiner är det endast en grupp som verkligen innehåller en 

dioxinring, nämligen de polyklorerade dibenso-p-dioxinerna (PCDD).  

 

Polyklorerade dibenso-p-dioxiner (PCDD) 

Som namnet antyder består polyklorerade dibenso-p-dioxiner av två klorerade bensenringar förutom 

p-dioxinringen (Figur 2a). Olika varianter, eller kongener, av PCDD innehåller olika antal 

kloratomer som är substituerade på olika positioner i bensenringarna. Det totala antalet möjliga 

kongener är 75 (Van den Berg et al. 1994).  

 

Polyklorerade dibensofuraner (PCDF) 

Polyklorerade dibensofuraner (PCDF) har en struktur som liknar PCDD. Skillnaden är att de 

innehåller en furan istället för en dioxinring, och således endast har en syreatom i strukturformeln 

(Figur 2b). Det finns totalt 135 kongener av PCDF (Van den Berg et al. 1994).  

 

Figur 1. Para-dioxin (1,4-dioxin). 

Omritad efter Baird (2001). 
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Figur 2. Allmän strukturformel för a) polyklorerade dibenso-p-dioxiner (PCDD), och b) polyklorerade dibensofuraner 

(PCDF). Omritade efter Van den Berg et al. (1994). 

 

Polyklorerade bifenyler (PCB) 

Den sista gruppen som brukar räknas till dioxiner är 

ett fåtal kongener av polyklorerade bifenyler (PCB). 

PCB består endast av två sammanlänkade klorerade 

bensenringar och saknar helt syreatomer (Figur 3). 

Det finns totalt 209 kongener av PCB, varav 12 

klassificeras som dioxinlika eftersom deras toxiska 

mekanismer och biologiska effekter liknar dem som 

ses hos PCDD och PCDF (i fortsättningen förkortat 

PCDD/F) (Van den Berg et al. 2006).  

 

Kemiska egenskaper 

Dioxiner är opolära, lipofila föreningar som är mycket stabila mot kemisk och biologisk 

nedbrytning (Van den Berg et al. 1994). Lösligheten i vatten minskar med graden av klorering och 

har beräknats ligga i området 0,1-100 ng l
-1

 för några kongener av PCDD (Webster et al. 1985). 

Dioxinernas lipofila egenskaper kan även illustreras med deras höga värde på Kow (fördelnings-

koefficienten för oktanol/vatten), som har beräknats ligga i området 10
8
-10

12
 (Webster et al. 1985). 

Kow beskriver kvoten av ett ämnes koncentrationer vid jämvikt när det är löst i de två faserna 

oktanol och vatten, och det höga värdet på Kow indikerar att dioxiner har en mycket dålig löslighet i 

vatten, och istället löser sig bra i oktanol och andra opolära lösningsmedel. Vidare är dioxiner 

flyktiga och avdunstar lätt från akvatiska system (Webster et al. 1985). I naturen förekommer 

dioxiner således endast i mycket låga koncentrationer i vatten, och återfinns istället bundet till 

organiskt material i jord och sediment, liksom till organiska partiklar i sjöar och hav (Vanden 

Heuvel & Lucier 1993). När dioxiner som är bundna till organiskt material tas upp av levande 

organismer, såsom plankton och bakterier, sker en bioackumulering av dioxinerna, och på så sätt 

kommer de in i näringskedjan (LeBlanc 1995). Koncentrationen av dioxiner och andra lipofila 

föreningar tenderar att öka med den trofiska nivån i näringskedjan, ett fenomen känt som 

biomagnifiering (Jones et al. 1993, LeBlanc 1995). 

 

 

Dioxiners toxicitet  
Den toxiska potentialen skiljer sig mellan olika dioxinkongener, och det är också stor skillnad i 

toxicitet beroende på vilken art man studerar. Som ett mått på den akuta toxiciteten av ett ämne 

brukar man använda begreppet LD50, som anger den dödliga dosen (lethal dose, LD) för 50 % av 

den testade populationen. I djurförsök har det visat sig att LD50 för den mest toxiska kongenen 

2,3,7,8-tetraklordibenso-p-dioxin (TCDD, se figur 5) varierar så mycket som 5 000 - 10 000 gånger 

mellan den mest känsliga arten marsvin (LD50 = 0,6-1 µg kg
-1

 kroppsvikt) och den minst känsliga 

arten hamster (LD50 = 5500 µg kg
-1

 kroppsvikt) (Vickers et al. 1985). Trots vissa skillnader mellan 

olika kongener och olika arter har alla dioxiner dock en sak gemensamt, nämligen att de binder till 

och aktiverar den intracellulära arylhydrocarbon-receptorn (AhR) som återfinns i cytoplasman i 

många olika celltyper (Boelsterli 2007). 

Figur 3. Allmän strukturformel för polyklorerade 

bifenyler (PCB). Omritad efter Safe (1984). 
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Signalering via AhR 

Många exogena (kroppsfrämmande) ämnen, däribland dioxiner och andra organiska miljögifter, 

fungerar som ligander till AhR, och därför kallas denna ibland för dioxin-receptorn (Boelsterli 

2007). Även vissa naturliga exogena ämnen har visat sig vara agonister till AhR, bl.a. karotenoider, 

flavonoider och liknande substanser som vi får i oss via födan (Denison & Scott 2003). Därtill finns 

det även endogena (kroppsegna) ämnen som binder till AhR – det har t.ex. visat sig att UV-

belysning av tryptofan och andra aminosyror kan resultera i produkter med en hög affinitet för 

receptorn (Rannug et al. 1987).  

 

Den fysiologiska betydelsen av AhR är inte helt klarlagd vad gäller de endogena liganderna, men 

troligen är aktivering av AhR med endogena ligander involverat i ett flertal fundamentala biologiska 

processer, såsom celldifferentiering, reglering av cellcykeln och apoptos (programmerad celldöd) 

(Puga 2011 och referenser däri). Betydelsen av AhR är bättre förstådd för de exogena liganderna, då 

signalering via AhR resulterar i inducerad transkription av vissa gener som kodar för 

biotransformerande enzymer (Figur 4). Biotransformation är en metabol process som i allmänhet 

resulterar i att ett ämne blir mer vattenlösligt och därmed lättare för kroppen att eliminera 

(Parkinson & Ogilvie 2010). Att öka aktiviteten av enzymer som är inblandade i biotransformation 

kan således vara ett sätt för kroppen att starta den detoxifieringsprocess som oskadliggör de 

potentiellt farliga, kroppsfrämmande ämnen som binder till AhR (Schmidt & Bradfield 1996). 

Framförallt är det aktiviteten av enzymer inom cytokrom P450 (CYP)-familjen som ökar, och 

därför kan induktionen av CYP-enzymer fungera som biomarkörer för dioxiner och andra 

miljöföroreningar som är agonister till AhR (Hahn 2002). 

 
Figur 4. AhR är normalt bunden till minst två andra proteiner i cytoplasman, vilket förhindrar den från att binda till 

DNA. När en ligand (L) diffunderar in i cellen och binder till AhR släpper dessa proteiner och receptorn translokeras in 

i cellkärnan, varpå den binder till proteinet AhR nuclear translocator (ARNT). Den resulterande dimeren lokaliserar och 

binder till specifika DNA-sekvenser och inducerar därigenom gentranskription. Omritad efter Callero & Loaiza-Pérez 

(2011). 

 

Toxiska effekter och verkningsmekanismer 

Exponering för dioxiner kan orsaka många olika biologiska effekter och troligen är aktivering av 

AhR nödvändigt för dioxinernas verkningsmekanismer. Detta har kunnat fastställas genom försök 

med genmodifierade möss som saknar AhR-genen och därmed inte har denna receptor. Sådana möss 

uppvisar inte några biologiska effekter efter exponering för dioxiner, trots mycket höga doser 

(Fernandez-Salguero et al. 1996). Det är dock oklart på vilket sätt AhR medierar de toxiska 

effekterna (Puga 2011). Även om den ökade transkriptionen av vissa gener troligtvis är en 

bidragande orsak vet man inte exakt vilka genprodukter som ligger bakom de inducerade effekterna 
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och på vilket sätt de verkar (Denison & Scott 2003). Vidare tror man inte att den ökade 

gentranskriptionen är den enda förklaringen (Boelsterli 2007). En teori är att vissa biologiska 

effekter orsakas av att den aktiverade AhR interagerar med andra receptorer, t.ex. östrogen-

receptorer (Matthews & Gustafsson 2006). Det finns även hypoteser om att aktivering av AhR leder 

till olika stressresponser, såsom produktion av reaktiva syreradikaler, och att det är 

stressresponserna som orsakar de toxiska effekterna (Matsumara 2003).  

 

De flesta studier på dioxiners biologiska effekter har utförts 

på försöksdjur genom in vivo-studier (studier på levande 

organismer). Vanligtvis används den mest potenta kongenen 

2,3,7,8-tetraklordibenso-p-dioxin (Figur 5), allmänt känd 

som TCDD, som anses vara en av de giftigaste substanser 

man känner till (Vanden Heuvel & Lucier 1993). Den mest 

kritiska effekten av TCDD-exponering (den biologiska 

effekt som uppstår vid den lägsta dosen av TCDD) verkar 

vara skador under fosterutvecklingen, och reproduktionsorganen tycks drabbas värst (Scientific 

Commitee on Food 2001 och referenser däri). Det finns även studier som tyder på att exponering 

för dioxiner under fosterstadiet kan ha en negativ inverkan på nervsystemets utveckling (Huisman 

et al. 1995). Vidare har åtskilliga djurförsök visat att flertalet dioxinkongener är carcinogena och 

kan inducera tumörbildning i bl.a. hud, lever och lungor (IARC 1997 och referenser däri). Den 

internationella cancerforskningsorganisationen IARC (International Agency for Research on 

Cancer) klassificerade TCDD som carcinogent för människan år 1997 (IARC 1997). Exponering för 

TCDD har även påvisats inverka negativt på immunförsvarets funktion, bl.a. genom att 

immunresponsen hämmas (Lundberg et al. 1991). Ovanstående är bara ett urval av en mängd 

negativa hälsoeffekter som har associerats till exponering för TCDD och andra dioxiner. 

 

Strukturens betydelse 

Den toxiska potentialen av enskilda dioxiner beror på deras affinitet till AhR, och därför är 

strukturen avgörande för hur toxisk en viss dioxin är (Boelsterli 2007). Optimal bindning till AhR 

sker om liganden har en plan struktur, vilket är fallet för samtliga kongener av PCDD/F och de 

dioxinlika PCB (Safe 1984, Van den Berg et al. 1994, Boelsterli 2007). Vidare är graden av 

klorering och positionerna av de substituerade kloratomerna i bensenringarna av stor betydelse för 

hur väl föreningarna binder till AhR (Safe 1986). Högst affinitet har de kongener av PCDD/F som 

är lateralt substituerade, vilket innebär att de har kloratomer substituerade på positionerna 2, 3, 7 

och 8 (se Figur 2). Av de totalt 110 kongener av PCDD/F är det därför endast de 17 lateralt 

substituerade kongenerna som anses vara toxikologiskt relevanta och bedöms utgöra någon hälso- 

och miljörisk (Van den Berg et al. 2006). Dessa kongener är också mycket stabila och 

biotransformeras därför långsamt, varför det tar lång tid innan de elimineras från kroppen (Van den 

Berg et al. 1994). Halveringstiden för dioxiner i människan uppgår ofta till flera år, och kan 

överskrida 15 år för de mest stabila kongenerna (Flesch-Janys et al. 1997). 

 

Det finns totalt 20 PCB-kongener som har en plan struktur, 

med bensenringarna i samma tredimensionella plan (Tanabe et 

al. 1987). Totalt 12 av dessa klassas som dioxinlika PCB och 

inkluderar fyra non-orto-substituerade kongener, som inte har 

några kloratomer på orto-positionerna (se Figur 3), och åtta 

mono-orto-substituerade kongener, med kloratomer på en av 

orto-positionerna (Van den Berg et al. 2006). Den non-orto-

substituerade kongen som illustreras i Figur 6 anses vara den 

mest potenta agonisten till AhR av alla dioxinlika PCB (Van den Berg et al. 2006). 

Figur 6. 3,3',4,4',5-pentaklorerad bifenyl 

(PCB 126).  

Figur 5. 2,3,7,8-tetraklordibenso-p-dioxin 

(TCDD).  
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Toxiska ekvivalensfaktorer (TEF) och toxiska ekvivalenter (TEQ) 

Dioxiner återfinns sällan i form av enskilda kongener, utan snarare i komplexa blandningar av 

kongener med olika toxiska potentialer. För att underlätta riskbedömningen av dioxiner har ett 

system med toxiska ekvivalensfaktorer (TEF) etablerats. I detta system används den mest toxiska 

kongenen TCDD som referenssubstans (TEF = 1), och övriga kongener tilldelas ett TEF-värde 

baserat på hur toxiska de är i förhållande till TCDD (Van den Berg et al. 1998). Den toxiska 

ekvivalenten (TEQ) av en blandning med olika dioxiner utgör summan av halterna av varje kongen 

multiplicerade med respektive TEF (Van den Berg et al. 1998). TEQ kan således användas som ett 

mått på den totala dioxinlika toxiciteten, vilket möjliggör kvantitativa jämförelser mellan prover 

med olika innehåll och relativa koncentrationer av dioxinkongener. Värdena på TEF har reviderats 

kontinuerligt under de senaste årtiondena och kommer att fortsätta utvärderas allt eftersom ny 

kunskap blir tillgänglig (Haws et al. 2006). Detta kan skapa problem exempelvis vid jämförelser 

mellan studier där olika TEF har använts. I denna text används både det system som fastställdes av 

WHO år 1998 (Van den Berg et al. 1998) och det reviderade systemet från 2005 (Van den Berg et 

al. 2006), och de toxiska ekvivalenter som beräknas med respektive system benämns som 

WHO1998-TEQ och WHO2005-TEQ. Generellt innebär det senare systemet något lägre TEQ-värden 

(Van den Berg et al. 2006). 

 

I dagsläget inkluderar TEF-konceptet totalt 7 PCDD-kongener, 10 PCDF-kongener och 12 PCB-

kongener (Van den Berg et al. 2006). Dessa föreningar uppfyller alla nuvarande kriterier för att 

kunna tilldelas ett TEF-värde i och med att de uppvisar strukturella likheter med PCDD/F, binder 

till och aktiverar AhR, samt är persistenta och bioackumulerande (Van den Berg et al. 2006). Även 

många andra halogenerade föreningar, exempelvis de bromerade motsvarigheterna till PCDD/F, 

passar in på ovan nämnda kriterier. Än så länge finns emellertid inte tillräckligt mycket data om 

dessa föreningar för att kunna inkludera dem i TEF-konceptet (Van den Berg et al. 2006). 

 

 

Bildning, utsläpp och spridning av dioxiner 
PCDD/F är oavsiktligt bildade ämnen. De produceras som biprodukter vid olika människorelaterade 

aktiviteter, såsom vid framställandet av klorinnehållande kemikalier och i förbränningsprocesser – 

PCDD/F har bl.a. detekterats i förbränningsgas och flygaska från kommunala sopförbrännings-

anläggningar (Olie et al. 1977), i bilavgaser (Ballschmiter et al. 1986) och i cigarettrök (Muto & 

Takizawa 1989). En viktig källa till spridningen av PCDD/F har historiskt sett varit klorblekning av 

pappersmassa liksom användandet av många klorinnehållande bekämpningsmedel. Ett känt 

exempel på det senare är besprutningen av växtgiftet Agent Orange under Vietnamkriget, som ledde 

till stora utsläpp av TCDD (Schecter et al. 1995). Agent Orange bestod till lika delar av de två 

bekämpningsmedlen 2,4-diklorfenoxyättiksyra (2,4-D) och 2,4,5-triklorfenoxyättiksyra (2,4,5-D), 

och det har visat sig att 2,4,5-D var kontaminerad med TCDD. En annan grupp av kemikalier som 

misstänks ligga bakom stora utsläpp av PCDD/F är klorfenoler, som började användas i olika typer 

av bekämpningsmedel och impregneringsmedel på 1930-talet (Ahlborg & Thunberg 1980). Det har 

även skett ett antal större punktutsläpp av dioxiner i flera länder i samband med olyckor. Som 

exempel kan nämnas en explosion i en kemikaliefabrik i närheten av Seveso, Italien, sommaren 

1976 (Pocchiari et al. 1979). I fabriken tillverkades triklorfenol, och olyckan resulterade i att stora 

mängder TCDD släpptes ut till de närliggande samhällena. 

 

Till skillnad mot PCDD/F har PCB framställts avsiktligt och använts kommersiellt under flera 

årtionden. De har bl.a. förekommit i kondensatorer och transformatorer, använts i fogmassor vid 

husbyggen, och fungerat som mjukgörare, flamskyddsmedel, hydraulvätska och smörjmedel (Safe 

1984, Johansson et al. 2003). De dioxinlika PCB som idag finns i naturen härstammar troligen från 

dessa kommersiella blandningar, även om de antagligen även bildas oavsiktligt i små mängder 
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(Tanabe et al. 1987). PCB förbjöds i Sverige på 1970-talet och är också förbjudet i många andra 

länder. Eftersom det finns så många PCB-innehållande produkter är det dock troligt att ämnena 

fortsätter att spridas i miljön trots att den globala användningen har reducerats (Bignert et al. 1998). 

 

Utsläpp till Östersjöområdet 

De svenska havsområdena delas in i Östersjön på Sveriges östkust och Västerhavet på västkusten 

(SMHI 2009). Östersjön delas i sin tur in i Egentliga Östersjön och Bottniska viken, som utgörs av 

Bottenhavet och Bottenviken (se Figur 7). Västerhavet består av Kattegatt och Skagerrak.  

 

Östersjön är ett av världens största brackvattenhav och unikt i många avseenden. Det är dessvärre 

starkt påverkat av mänskliga aktiviteter och ekosystemet i Östersjön hotas idag av ett flertal 

miljöproblem, såsom övergödning, utbredning av syrefira bottnar och överfiske (Bondsdorff 2004). 

Eftersom Östersjön är ett relativt slutet hav är vattenutbytet dåligt, och det tar så mycket som 30-40 

år för hela vattenmassan att omsättas (Bondsdorff 2004). Tillrinningsområdet till Östersjön 

innefattar 14 olika länder och har en betydligt större area än Östersjön, vilket resulterar i att 

miljögifter och näringsämnen ansamlas i havet. För att skydda Östersjön från framförallt olika typer 

av utsläpp inrättade samtliga länder som gränsar till Östersjön ett samarbete på 1970-talet som 

kallas för Helsingforskonventionen (HELCOM 2008).  

 

Östersjön är mer förorenat av dioxiner än 

Västerhavet (Bignert et al. 2011), och orsakerna 

till detta är inte helt kända. De förhöjda 

dioxinhalterna kan delvis förklaras av tidigare 

utsläpp från industrier längs med Östersjöns kust 

(Sellström et al. 2009). Sannolikt har 

användandet av klorfenoler vid träindustrier och 

i pappersmassefabriker givit upphov till stora 

mängder PCDD/F, och även klorblekning av 

pappersmassa har troligen bidragit till 

dioxinutsläppen, om än i mindre grad (Sundqvist 

et al. 2009). Idag har många av industrierna 

längs Östersjöns kust lagts ned, samtidigt som en 

mängd förbättringar i kvarvarande industrier har 

gjorts och många klorinnehållande kemikalier 

förbjudits (Kemikalieinspektionen 2006). Lokala 

punktutsläpp från industrier är därför inte längre 

någon betydande utsläppskälla av dioxiner, även 

om det kan förekomma läckage från förorenad 

mark i vissa kustregioner (Sundqvist et al. 

2009). De största dioxinmängderna som tillförs 

Östersjön idag kommer istället som nedfall från 

luften (McLachlan et al. 2009, Sundqvist et al. 

2009). Dioxinernas kemiska egenskaper (se 

sidan 3) resulterar i att föreningarna 

transporteras effektivt i luft, både i gasfas och bundet till partiklar (Sellström et al. 2009). Denna 

transportväg är av stor betydelse eftersom det innebär att inte bara utsläpp från Sverige, utan även 

från andra länder, bidrar till den totala mängden dioxiner som deponeras i Östersjön. Framförallt 

innehåller luft som blåser in från den europeiska kontinenten betydande mängder PCDD/F 

(Sellström et al. 2009). 

 

Figur 7. Indelning av Sveriges omgivande hav enligt 

Sveriges meteorologiska och hydrologiska institut, 

SMHI. Egentliga Östersjön inbegriper åtta mindre 

områden (som ej visas på kartan). Markerade på kartan 

är även Sveriges två största insjöar Vänern och Vättern. 

Omritad och återgiven med tillstånd från UNEP/GRID-

Arendal (2011). 
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Utsläpp till Vänern och Vättern 

Även Sveriges två största insjöar Vänern och Vättern (se Figur 7) är förorenade av dioxiner. 

Sannolikt beror de förhöjda dioxinhalterna på utsläpp från tidigare industrier längs sjöarnas stränder 

och tillrinningsområden (Palm et al. 2004, Christensen et al. 2006). Vid Vänerns 

tillrinningsområden fanns det tidigare en omfattande industriell verksamhet med sågverk, 

pappersmassefabriker och stål- och metallindustrier (Christensen et al. 2006). Det finns fortfarande 

några stora pappers- och kemikalieindustrier kvar vid Vänerns nordvästra strand (Palm et al. 2004). 

Även vid Vätterns tillrinningsområden har det funnits industrier, och två pappersmassefabriker har 

pekats ut som huvudsakliga källor till dioxinutsläppen (Rappe et al. 1989).  

 

Både Vänern och Vättern har en mycket stor vattenvolym, och i kombination med att 

tillrinningsområdena är små leder detta till en ovanligt lång omsättningstid på vattnet i sjöarna – 

runt 10 år i Vänern (Palm et al. 2004) och 60 år i Vättern (Blank et al. 2001). En konsekvens av 

detta är att dioxiner och andra miljöföroreningar som tillförs sjöarna i stor utsträckning 

sedimenterar, vilket resulterar i höga dioxinhalter på sjöbottnarna (Blank et al. 2001). Vidare är 

Vänern och Vättern oligotrofa (näringsfattiga) sjöar med klart vatten och låg produktion. Studier har 

visat att halterna av miljögifter i fiskar är högre i näringsfattiga sjöar jämfört med näringsrika sjöar, 

vilket skulle kunna förklaras av att fiskarna tillväxer långsammare i näringsfattiga sjöar och därmed 

hinner ackumulera mer miljögifter (Larsson et al. 1996). Detta är möjligen en bidragande orsak till 

de förhöjda dioxinhalterna som observerats i fisk från Vänern och Vättern (Christensen et al. 2006). 

 

 

Miljöövervakning av Sveriges marina biota 
Sverige har ett nationellt miljöövervakningsprogram, inom vilket tillståndet i Sveriges miljö årligen 

kontrolleras. Ett av miljöövervakningens programområden är Kust och hav, som Naturvårdsverket 

och Havs- och vattenmyndigheten (HaV) gemensamt ansvarar för. Inom detta programområde 

kontrolleras årligen halterna av olika miljöföroreningar längs den svenska kusten. Proverna tas i 

områden som inte är påverkade av lokala punktutsläpp, och därmed är representativa för det 

allmänna tillståndet i havet (Bignert et al. 2011). Eftersom proverna tas på samma ställen varje år 

kan dataunderlaget användas för tidstrendsanalyser, då man ser hur halterna av de olika 

miljöföroreningarna ändras över tid. Halterna av dioxiner övervakas genom provtagning och analys 

av muskelvävnad från strömming/sill (Clupea harengus) och av ägg från sillgrissla (Uria aalge).  

 

Övervakning av dioxiner i strömming  

Dioxinhalterna i strömming/sill (nedan kallat strömming) från både öst- och västkusten har 

analyserats sedan år 1989. Strömming är en lämplig art att studera inom miljöövervakningen 

eftersom den finns längs hela Sveriges kust och därmed kan ge information om geografiska 

skillnader. Det är också relevant att mäta halterna av miljögifter i strömming eftersom denna fisk 

konsumeras av människor och även utgör en viktig födokälla för marina däggdjur och sjöfåglar, 

t.ex. sälar och sillgrissla (Bignert et al. 1998). Strömming äter främst zooplankton, och på grund av 

den höga fetthalten i strömming ackumuleras dioxiner och andra lipofila föroreningar.  

 

Provtagnings- och analysmetoder 

För att dioxinhalterna som uppmäts i strömmingen ska bli jämförbara mellan olika år och reflektera 

halterna i den omgivande miljön är det mycket viktigt med tydliga, enhetliga instruktioner för hur 

provtagning och analys ska utföras. Det finns nämligen ett flertal faktorer som påverkar halterna av 

dioxiner och andra miljöföroreningar i fisk. En mycket betydande faktor är fiskens ålder, vilken 

korrelerar väl med dess storlek (Pandelova et al. 2008). Ju äldre och större fisk, desto mer dioxiner 

har fisken samlat på sig, och desto högre blir koncentrationerna i fisken (Pandelova et al. 2008). 

Vilken del av fisken som analyseras är också väsentligt, eftersom lipofila föreningar främst 
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ansamlas i fettrik vävnad. Vidare har man påvisat säsongsvariationer, där dioxinhalterna i fisk av 

oklar anledning varierar med årstiderna (Bignert et al. 2005).  

 

Strömmingen som analyseras inom miljöövervakningen är honor i åldern 2-5 år, och endast 

individer som ser välmående ut (Bignert et al. 2011). Insamlingen sker på hösten, med undantag av 

ett par lokaler där strömming fångas in på våren. Prover tas från strömmingens muskelvävnad efter 

att skinn och underhudsfett avlägsnats. Muskelvävnaden homogeniseras och analyseras kemiskt 

genom extraktion med organiska lösningsmedel följt av gaskromatografi kombinerad med 

högupplöst masspektroskopi (GC-HRMS). För mer detaljerade beskrivningar av insamlingsmetoder 

och kemiska analyser hänvisas till Naturhistoriska Riksmuseets sakrapport (Bignert et al. 2011). 

 

Övervakning av dioxiner i sillgrissleägg 

Halterna av dioxiner i sillgrissleägg (Figur 8) har analyserats retrospektivt från sparade prover 

sedan år 1968 (Bignert et al. 2011). Ägg från sillgrissla är lämpliga att studera i den marina 

miljöövervakningen eftersom sillgrisslan är en av ett fåtal fiskätande fågelarter som lever i 

Östesjöområdet året runt. Dessutom utgörs födan främst av migrerande fisk, vilket innebär att 

dioxinhalterna blir representativa för hela Östersjön (Bignert et al. 1995). Fettlösliga substanser förs 

över från sillgrisslehonan till ägget, som har en relativt hög fetthalt på 11-13 % (Bignert et al. 

2011). Analysen sker av det homogeniserade ägginnehållet (äggvita- och gula) efter att embryonal-

vävnaden har avlägsnats (Bignert et al. 2011). Sillgrisslornas största häckningskoloni finns på Stora 

Karlsö utanför Gotland, varifrån tio ägg samlas in för analys i maj varje år.  

 

Tidstrender 

Halterna av PCB har minskat kontinuerligt i både strömming och sillgrissleägg sedan mätningarna 

påbörjades i slutet av 1960-talet (Bignert et al. 2011). I strömming har minskningen i genomsnitt 

varit 5-10 % per år längs hela Sveriges kust, i både Östersjön och Västerhavet. Vid en lokal i 

Egentliga Östersjön minskade halterna med så mycket som 90 % under tidsperioden 1972-2009. 

När det gäller PCDD/F ses däremot ingen minskning i strömming under de senaste 20 åren som 

analyserna pågått, med undantag av en lokal i Bottenhavet, som hade kraftigt förhöjda halter när 

mätningarna började. I sillgrissleägg har halterna av PCDD/F minskat sedan 1970-talet, bortsett från 

en kongen (TCDF) som inte har minskat sedan år 1990. Om man uttrycker halterna av PCDD/F i 

sillgrissleägg som toxiska ekvivalenter (TEQ, se sidan 6) har halterna legat på ungefär samma nivå 

de senaste 25 åren (Bignert et al. 2011). 

 

 
Figur 8. Medelhalterna av PCDD/F (ng WHO1998-TEQ g

-1
 lipider) i sillgrissleägg från Stora Karlsö insamlade år 1968-

2008. Ritad utifrån dataunderlag från Naturvårdsverkets nationella övervakningsprogram för kust och hav, delprogram 

metaller och organiska miljögifter (Naturvårdsverket 2011).  
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Human exponering – dioxiner i livsmedel 
Människor kan exponeras direkt för dioxiner via förorenad luft från t.ex. industrier och bilavgaser, 

vilket nämnts tidigare. Den huvudsakliga exponeringskällan för de allra flesta är dock födan, som 

beräknas stå för över 90 % av den totala dioxinexponeringen (Liem et al. 2000). Eftersom dioxiner 

är fettlösliga och även anrikas i näringskedjan är det framförallt animaliska livsmedel, såsom fisk, 

kött, ägg och mejeriprodukter, som innehåller dioxin (Liem et al. 2000, Ankarberg et al. 2007). 

Dioxinhalterna i vegetabilier är däremot generellt mycket låga. Då exponeringen för dioxiner i så 

hög grad beror på våra kostvanor kan intaget variera signifikant mellan olika individer med 

särskilda dieter – en vegan har troligen ett lägre intag av dioxiner än genomsnittet, medan en 

storkonsument av fet Östersjöfisk får i sig betydligt större mängder (Svensson et al. 1995). Likaså 

är det av stor betydelse vad djuren inom animalieproduktionen äter. Det har t.ex. visat sig att kor 

som betar på kontaminerad mark kan få förhöjda dioxinhalter i mjölken (Harrison et al. 1994), 

liksom att ägg från värphöns som utfodrats med dioxinrikt fiskmjöl kan innehålla höga halter av 

dioxin (Bergkvist et al. 2004). 

 

Dioxinintaget hos svenska konsumenter 

Halterna av dioxiner och andra miljöföroreningar i livsmedel kontrolleras årligen av 

Livsmedelsverket inom den offentliga kontrollverksamhet som EU rekommenderat samtliga 

medlemsländer att utföra. Provtagning och analys sker enligt de metoder som specificeras i 

kommissionens förordning nr 1883/2006 (EU-kommissionen 2006b). Därtill kartläggs dioxinhalter 

i livsmedel i samband med vissa typer av matvaneundersökningar som utförs av Livsmedelsverket, 

vilket möjliggör en uppskattning av per capita-intaget av dioxiner och även ger bra underlag för 

tidstrendsanalyser. Enligt beräkningar från Livsmedelsverkets undersökning Riksmaten 2010 är det 

genomsnittliga dagliga dioxinintaget från födan hos svenska kvinnor och män 0,51 pg WHO2005-

TEQ kg
-1

 kroppsvikt (Glynn et al. 2011). Det procentuella bidraget från olika livsmedelsgrupper till 

detta intag illustreras i Figur 9. 

 

 
Figur 9. Olika livsmedelsgruppers relativa bidrag (medianvärden) i procent till det totala per capita-intaget av dioxiner 

från livsmedel hos vuxna kvinnor och män enligt intagningsberäkningar från Riksmaten 2010. Dataunderlag från Glynn 

et al. (2011). 

 

Dioxinintaget från fiskkonsumtion 

Fisk och skaldjur utgör det huvudsakliga bidraget av dioxiner (69 %) hos svenska konsumenter och 

fet fisk är den livsmedelsgrupp som bidrar med mest dioxin (Glynn et al. 2011). Strömming står 

endast för 12 % av detta intag, vilket kan förklaras av att konsumtionen av strömming generellt är 

mycket låg bland Sveriges konsumenter. Enligt Riksmaten 2010 äter vuxna i genomsnitt tre 

portioner strömming per år (Glynn et al. 2011) och i undersökningen Riksmaten 2003 svarade över 

70 % av de tillfrågade barnen i åldern 4-12 år att de aldrig äter strömming (Concha et al. 2006). 
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Särskilt surströmming konsumeras i låg utsträckning, med en övervägande andel av den vuxna 

befolkningen som aldrig äter denna fisk eller endast gör det vid surströmmingspremiären varje år 

(Novus 2010).  

 

Lax konsumeras ofta av svenska män, kvinnor och barn (Glynn et al. 2011). Den lax som 

konsumeras är i regel odlad alternativt vildfångad i Atlanten eller Stilla Havet, vilket innebär att den 

innehåller jämförelsevis låga dioxinhalter (Livsmedelsverket 2011b). Konsumtionen av vildfångad 

lax och annan fet fisk (med undantag av strömming) från Östersjöområdet är betydligt lägre, 

eftersom sådan fisk normalt inte säljs i vanliga mataffärer. Däremot saluförs den ofta lokalt där den 

fångats, vilket medför att befolkningen i vissa regioner, t.ex. i Norrlandslänen, förmodligen får en 

betydligt större andel av sitt dioxinintag från denna fisk (Glynn et al. 2011). Högkonsumenter av 

Östersjöfisk är framförallt yrkesfiskare och deras familjer, liksom andra som fångar egen fisk 

(Hagmar et al. 1992, Svensson et al. 1995, Novus 2010).  

 

Studier på högkonsumenter av fet Östersjöfisk 

Ett flertal studier har utförts på högkonsumenter av fet Östersjöfisk med avsikt att undersöka 

eventuella hälsoeffekter av ett högt intag av dioxinrik fisk. I en studie av Rylander et al. (1995) 

visades att födelsevikten hos barn till yrkesfiskare på ostkusten var signifikant lägre än den hos barn 

till yrkesfiskare på Sveriges västkust. De undersökta barnens mödrar, både på ost- och västkusten, åt 

över 100 % mer lokalt fångad fisk än övriga befolkningen, men den låga födelsevikten observerades 

endast på ostkusten (Rylander et al. 1995). Det finns emellertid även studier som tyder på att en hög 

konsumtion av fet Östersjöfisk kan vara bra ur hälsosynpunkt. Hagmar et al. (1992) visade i en 

studie att mortaliteten bland yrkesfiskare på östkusten var lägre än hos övriga befolkningen, trots att 

deras intag av fet Östersjöfisk var betydligt högre. Yrkesfiskarna hade minskad risk att dö i cancer, 

och möjligen även att dö i hjärt-kärlsjukdomar. Huruvida detta beror på det höga intaget av 

Östersjöfisk eller andra faktorer, såsom en hälsosammare livsstil, går dock inte att avgöra från 

denna undersökning (Hagmar et al. 1992). 

 

Tolerabelt intag av dioxiner 

EU:s vetenskapliga kommitté för livsmedel (Scientific Commitee on Food, SCF) fastställde år 2001 

ett tolerabelt veckointag av dioxiner för människor på 14 pg WHO1998-TEQ kg
-1

 kroppsvikt 

(Scientific Commitee on Food 2001), vilket motsvarar ett tolerabelt dagligt intag (TDI) på 2 pg 

WHO1998-TEQ kg
-1

 kroppsvikt. Vid bedömning av det tolerabla intaget använde man sig av resultat 

från djurförsök och studerade främst hur dioxiner påverkar fosterutvecklingen hos råttor. 

Fosterutvecklingen tycks vara den period i livet då känsligheten för dioxin är som störst, och det 

tolerabla veckointaget på 14 pg fastställdes för att säkerställa att kvinnor inte riskerar att ha en för 

hög kroppsbelastning av dioxiner vid tidpunkten för en eventuell graviditet (Hanberg et al. 2007, 

Scientific Commitee on Food 2001). Dioxiner passerar moderkakan i viss utsträckning (Suzuki et 

al. 2005), varför det är viktigt med en låg kroppsbelastning av dioxiner hos gravida kvinnor. Stora 

mängder dioxin förs även över till det nyfödda barnet under amningen, då fettlösliga substanser 

elimineras från moderns kropp via bröstmjölken (Suzuki et al. 2005). 

 

Vid exponering för dioxiner efter födseln tycks cancer vara den negativa hälsoeffekt som uppstår 

vid lägst dioxinkoncentrationer, men för att inducera cancer krävs högre doser än för att orsaka 

skador under fosterutvecklingen (Hanberg et al. 2007 och referenser däri). Därför har 

Livsmedelsverket gjort bedömningen att vuxna män och kvinnor som passerat barnafödande ålder 

förmodligen har ett högre tolerabelt intag av dioxiner (Hanberg et al. 2007). Då majoriteten av 

Sveriges vuxna befolkning har ett dagligt intag som är betydligt lägre än det fastställda TDI på 2 pg 

WHO1998-TEQ kg
-1

 kroppsvikt (Glynn et al. 2011) tycks dioxiner i livsmedel generellt inte utgöra 

någon hälsorisk för denna del av befolkningen. Konsumenter som regelbundet äter fet Östersjöfisk 
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kan emellertid få i sig avsevärt större dioxinmängder. Enligt beräkningar från Livsmedelsverket 

räcker det att äta vildfångad laxfisk från Östersjöområdet 2-3 gånger per månad för att en kvinna i 

barnafödande ålder ska överskrida det tolerabla veckointaget av dioxiner, och en fyraåring kan inte 

ens äta en portion per månad utan att överskrida detta intag (Glynn et al. 2011). Generellt har barn 

ett högre dioxinintag än vuxna, och de yngsta barnen ligger ofta i närheten av eller över det 

tolerabla intaget (Concha et al. 2006).  

 

Intaget av dioxiner hos barn 

Ammande spädbarn är den grupp som exponeras för de allra högsta dioxinhalterna (Liem et al. 

2000), vilket beror på att dioxiner elimineras från moderns kropp via den fettrika bröstmjölken 

(Suzuki et al. 2005). Förstföderskor har generellt högre halter i bröstmjölken jämfört med kvinnor 

som fött flera barn, vilket innebär att det första barnet i en syskonskara exponeras för de högsta 

dioxinhalterna (Fuerst et al. 1989). Ytterligare en faktor som påverkar dioxinhalterna i bröstmjölk är 

moderns ålder, och äldre mödrar har generellt högre dioxinhalter i bröstmjölken jämfört med yngre 

mödrar (Lignell et al. 2009). Detta beror sannolikt på att äldre individer har exponerats för dioxiner 

under en längre tid, och att de dessutom de har exponerats för högre halter, eftersom dioxinhalterna 

i livsmedel tidigare var högre än de är idag (Lignell et al. 2009).  

 

Även barn som inte längre blir ammade har ett högre dioxinintag än vuxna beräknat per kilogram 

kroppsvikt (Concha et al. 2006), vilket kan förklaras av att barn äter mer i förhållande till sin 

kroppsvikt än vuxna. Därför sjunker också det relativa intaget med barnens ålder, då kroppsvikten 

ökar. Hos vuxna individer tenderar intaget däremot att öka med åldern, och det beror troligen på att 

äldre individer har en högre fiskkonsumtion (Becker et al. 2007). Det är viktigt att begränsa 

dioxinintaget hos barn, både hos flickor och hos pojkar – dels med tanke på att dioxinerna lagras 

länge i kroppen och således kan nå höga nivåer senare i livet om intaget är högt under uppväxten, 

och dels eftersom flera studier tyder på att barn är känsligare för dioxiner än vuxna (Ankarberg et 

al. 2007 och referenser däri). 

 

Tidstrender 

Flera studier tyder på att halterna av dioxiner i livsmedel har minskat under de senaste åren. I 

Livsmedelsverkets undersökning Matkorgen 2005 (Törnkvist et al. 2011) var både dioxinhalterna 

som uppmättes i livsmedlen och det uppskattade per capita-intaget av dioxiner lägre jämfört med en 

liknande matkorgsundersökning som genomfördes 1999 (Darnerud et al. 2006). Samma trend har 

även observerats inom animalieproduktionen, bl.a. i en studie av Wicklund Glynn et al. (2000) där 

halterna av klorerade organiska miljögifter i fettvävnad från nötkreatur och svin påvisades minska 

kontinuerligt under 1990-talet. Ytterligare en trend som indikerar att dioxinhalterna i livsmedel 

sjunker är den minskade halten av dioxiner i bröstmjölk. Detta har observerats i ett flertal studier, 

bl.a. av Norén och Meironyté (2000). I deras studie sammanställdes dioxinhalten i bröstmjölk från 

mödrar i Stockholmsregionen år 1972-1997. Resultatet visade att halterna av både PCDD/F och 

PCB minskade signifikant under den undersökta tidsperioden (Figur 10). I en senare studie av 

dioxinhalterna i bröstmjölk från förstföderskor i Uppsala (Lignell et al. 2009) visade man att denna 

trend fortsatte under tioårsperioden 1996-2006. Eftersom dioxinhalterna i miljön har varit relativt 

stabila under de senaste årtiondena beror de minskande halterna i bröstmjölk troligen på lägre halter 

av dioxiner i livsmedel (Lignell et al. 2009). Dioxinhalterna minskar dock inte i alla 

livsmedelsgrupper – som tidigare nämnts har halterna av PCDD/F i Östersjöfisk legat på ungefär 

samma nivå de senaste 20 åren (Bignert et al. 2011). 
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Figur 10. Halterna av dioxiner (pg WHO1998-TEQ g

-1
 lipider) i bröstmjölk från kvinnor i Stockholmsregionen år 1972-

1997. Trendlinjen är exponentiell. Omritad efter Norén och Meironyté (2000).  

 
 

Livsmedelsverkets kostråd om fisk 
Fisk och fiskprodukter utgör en viktig källa för flera vitaminer och mineralämnen, däribland 

vitamin D (kalciferol), vitamin E (tokoferoler och tokotrienoler), vitamin B12 (kobalamin), jod och 

selen (Nilsson et al. 2006, Becker et al. 2007). Därtill ger konsumtion av framförallt fet fisk ett 

värdefullt tillskott av fleromättade n-3-fettsyror (även kallade omega-3-fettsyror), särskilt av 

eikosapentaensyra (EPA) och dokosahexaensyra (DHA) (Becker 2006). En rad positiva 

hälsoeffekter har associerats till konsumtion av fisk och det finns vetenskapliga belägg främst för att 

fiskkonsumtion minskar risken att drabbas av och dö i hjärt-kärlsjukdom (Becker et al. 2007). I en 

meta-analys av He et al. (2004) visade man exempelvis att fiskkonsumtion signifikant minskade 

risken att dö i hjärt-kärlsjukdom. Åt man fisk en gång i veckan minskade risken med 15 %, och ju 

oftare man åt fisk, desto lägre tycktes risken att dö i hjärt-kärlsjukdom vara (He et al. 2004). 

 

Eftersom fisk är en bra källa till många viktiga näringsämnen som en stor del av Sveriges 

befolkning får i sig för lite av, råder Livsmedelsverket generellt till en ökad konsumtion av fisk 

(Becker et al. 2007). De allmänna kostråden är att äta 2-3 portioner á 100-150 g fisk eller skaldjur 

per vecka, varav en portion bör utgöras av fet fisk (Livsmedelsverket 2011b). Av hälsosynpunkt 

såväl som miljösynpunkt rekommenderar man att variera fiskkonsumtionen med olika fiskarter 

(Livsmedelsverket 2011b). Utifrån Livsmedelsverket kostundersökning Riksmaten 2010 beräknas 

att endast runt 30 % av Sveriges vuxna befolkning äter fisk så ofta som 2-3 gånger per vecka 

(Glynn et al. 2011). 

 

Riktade kostråd om miljögifter i fisk 

För att säkerställa ett tillräckligt lågt intag av dioxiner och andra miljöföroreningar, såsom 

kvicksilver, har Livsmedelsverket även särskilda råd riktade till olika riskgrupper. När det gäller 

dioxiner omfattar kostråden vildfångad lax, strömming och öring från Östersjön, Vänern och 

Vättern samt röding från Vättern och sik från Vänern. Livsmedelsverket råder barn liksom kvinnor i 

barnafödande ålder (inklusive gravida och ammande) att konsumera sådan fisk maximalt 2-3 gånger 

per år (Livsmedelsverket 2011b). För vuxna män och för kvinnor som inte kommer att föda 

ytterligare barn har Livsmedelsverket gjort bedömningen att nyttan med att äta fet fisk från 

Östersjöområdet överstiger riskerna om man inte äter mer än en portion per vecka 

(Livsmedelsverket 2011b). 

 

Allmänhetens kännedom om kostråden 

År 2010 utförde Novus på uppdrag av Livsmedelsverket en undersökning för att kartlägga hur väl 
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kostråden om miljögifter i fisk är kända hos den svenska befolkningen (Novus 2010). Över 4 000 

personer indelade i sex olika målgrupper (allmänheten, småbarnsföräldrar, kustboende, 

yrkesfiskare, yrkesfiskares familjer samt fritidsfiskare) deltog i studien. Resultatet visade att de allra 

flesta (87 %) känner till att det finns särskilda kostråd angående miljögifter i fisk, men däremot var 

kunskapen om vilka fisksorter som råden innefattar dålig. De flesta visste även att råden riktar sig 

till speciella grupper, men inte vilka grupper som omfattas av kostråden om dioxin – bara 3 % av 

småbarnsföräldrarna visste t.ex. att dessa råd riktas till kvinnor i barnafödande ålder. Studien visade 

att kunskapen om kostråden generellt var bättre hos äldre och medelålders personer än hos de yngre 

studiedeltagarna (Novus 2010).  

 

 

Gränsvärden i fisk 
Enligt EU ska alla livsmedel vara säkra för konsumenten och livsmedel som är skadliga för hälsan 

ska inte släppas ut på marknaden (Europaparlamentet 2002). Man har även fastställt att det för att 

skydda folkhälsan är ”nödvändigt att hålla halten av främmande ämnen på en acceptabel 

toxikologisk nivå” (EU-kommissionen 2006a), och därför har gränsvärden för dioxiner och andra 

potentiellt hälsofarliga ämnen som förekommer i livsmedel fastställts. Dessa värden revideras 

kontinuerligt, och den senaste revideringen avseende dioxiner trädde i kraft den första januari 2012 

(EU-kommissionen 2011). Gränsvärdena för dioxiner i livsmedel sänktes då något, vilket till största 

del beror på att de anges i WHO2005-TEQ i den reviderade förordningen istället för det tidigare 

WHO1998-TEQ (Livsmedelsverket 2011a). För fisk och fiskprodukter ändrades dioxingränsvärdena 

från 8,0 pg WHO1998-TEQ g
-1

 färskvikt (EU-kommissionen 2006a) till 6,5 pg WHO2005-TEQ g
-1

 

färskvikt (EU-kommissionen 2011). Dioxinhalterna i fet fisk från Östersjöområdet överstiger ofta 

dessa gränsvärden (Tabell 1). 

 
Tabell 1. Dioxinhalterna (pg WHO2005-TEQ g

-1
 färskvikt) i fiskar/fiskrom från Östersjön, Vänern och Vättern 

analyserade år 2000-2010 av Livsmedelsverket. Fetmarkerade värden överskrider EU:s gränsvärden (6,5 pg WHO2005-

TEQ g
-1

 färskvikt).  För detaljer kring insamling och analys hänvisas till Aune & Cantillana (2011), varifrån 

dataunderlaget är hämtat. 

Fiskart Fångstplats TEQ (pg g
-1

) 

Lax (Salmo salar) Bottenviken 

Egentliga Östersjön 

Vänern  

Vättern 

9,7 

8,1 

5,3 

7,2 

Röding (Salvelinus spp.) Vättern 

Vättern 

9,9
1 

 21,0
2 

Sik (Coregonus lavaretus) Bottniska viken 

Vänern 

Vättern 

1,6 

8,3 

2,5 

Siklöja (Coregonus albula)
 3 

Bottenviken 

Vänern 

1,1 

4,0 

Strömming/sill (Clupea harengus) Bottenviken 

Egentliga Östersjön 
8,3 

1,9 

Öring (Salmo trutta) Bottenviken 

Egentliga Östersjön 

Vänern 

Vättern 

7,2 

5,7 

5,3 

5,7 
1
 individer < 50 cm 

2
 individer > 50 cm 

3
 rom från siklöja 
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Sveriges undantag från EU:s direktiv 

Eftersom fet Östersjöfisk ofta överskrider EU:s dioxingränsvärden har Sverige, och även Finland, 

sedan år 2002 haft ett temporärt undantag från EU:s direktiv, som inneburit att viss fet fisk från 

Östersjöområdet har fått säljas för mänsklig konsumtion på den inhemska marknaden trots höga 

dioxinhalter (EU-kommissionen 2006a). Eftersom dioxiner är persistenta föreningar som finns kvar 

i miljön under lång tid har EU-kommissionen beslutat att bevilja ett permanent undantag till Sverige 

från och med den första januari 2012 (EU-kommissionen 2011). Samtliga fiskarter som omfattas av 

undantaget kommer från Östersjöområdet och utgörs av flodnejonöga (Lampetra fluviatilis), lax 

(Salmo salar), röding (Salvelinus spp.), strömming/sill (Clupea harengus) och öring (Salmo trutta). 

Undantaget från dioxingränsvärdena avser inte odlad fisk, utan enbart vildfångade individer. Endast 

strömming som är över 17 cm lång omfattas av undantaget, vilket beror på att det är först vid den 

storleken som halterna av dioxiner kan bli så höga att gränsvärdena överskrids (Aune & Cantillana 

2011). Detta är emellertid bara aktuellt för strömming från Bottniska viken (se Figur 7), medan 

dioxinhalterna i strömming från Egentliga Östersjön understiger gränsvärdena oavsett 

strömmingens storlek (Aune & Cantillana 2011). Totalt har över 90 % av all strömming som fångas 

därför dioxinhalter som är lägre än gränsvärdena (Aune & Cantillana 2011). 

 

Förutsättningar för undantaget 

Ett villkor för Sveriges undantag från gränsvärdena av dioxiner är att Sverige har ett välfungerande 

system med kostråd, som garanterar att befolkningens dioxinintag håller sig på en tolerabel nivå 

trots de höga koncentrationerna i Östersjöfisk. Sverige ska årligen rapportera till EU vilka åtgärder 

som vidtagits för att minska människors exponering för dioxiner från Östersjöområdet, och på vilket 

sätt utsatta grupper informeras om de gällande kostrekommendationerna (EU-kommissionen 2011). 

Även resultaten från övervakningen av dioxiner i Östersjöfisk ska rapporteras, liksom hur Sverige 

säkerställer att fisk som överskrider gränsvärdena inte exporteras till andra medlemsstater, bortsett 

från Finland (EU-kommissionen 2011). 

 

Konsekvenser för folkhälsan och fiskenäringen 

För att kunna ta ställning till huruvida Sverige skulle tacka ja till ett fortsatt undantag från EU:s 

direktiv eller inte gav regeringen i uppdrag till Livsmedelsverket och Fiskeriverket att sammanställa 

ett kunskapsunderlag om dioxiner i Östersjöområdet och analysera undantagets betydelse för 

folkhälsan och fiskenäringen (Miljödepartementet 2009). Livsmedelsverkets slutsats var att det 

bästa ur folkhälsoperspektiv vore om EU:s gränsvärden gällde även på den svenska marknaden 

(Livsmedelsverket 2011a). Ett slopat undantag skulle förmodligen inte leda till ett minskat intag av 

fet fisk hos svenska konsumenter, menade Livsmedelsverket, utan bara att fisk med förhöjda 

dioxinhalter skulle ersättas av fisk som klarade gränsvärdena, vilket skulle inverka positivt på 

folkhälsan. Ett undantag från EU:s direktiv innebär istället en risk att delar av befolkningen får i sig 

skadligt stora mängder av dioxin. I Norrlandslänen beräknas tusentals fler barn och kvinnor i 

barnafödande ålder överskrida det tolerabla dioxinintaget vid ett permanent undantag jämfört med 

om gränsvärdena skulle tillämpas även på den svenska marknaden (Glynn et al. 2011). 

 

Det ekonomiska värdet av Sveriges undantag från EU:s direktiv har beräknats till 35,5 miljoner 

kronor (Livsmedelsverket 2010). Enligt Fiskeriverket skulle förlusterna av ett slopat undantag från 

EU:s direktiv vara av liten betydelse för den svenska fiskenäringen som helhet, men däremot skulle 

det slå hårt mot enskilda fiskare längs framförallt ostkusten, som idag får sin huvudsakliga inkomst 

från strömming och lax som överskrider EU:s gränsvärden (Fiskeriverket 2011a). Om undantaget 

från EU:s direktiv togs bort skulle det småskaliga fisket längs Sveriges ostkust förmodligen slås ut 

(Livsmedelsverket 2010). Vidare skulle surströmmingssalterierna påverkas negativt av ett slopat 

undantag, eftersom surströmming idag uteslutande bereds av strömming som är större än 17 cm och 

huvudsakligen fångas i Bottniska viken, vilket innebär att dioxingränsvärdena överskrids 
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(Fiskeriverket 2011). Att lägga om produktionen av surströmming till fisk med lägre dioxinhalter 

skulle kräva tid och resurser, och kanske resultera i en annorlunda produkt (Fiskeriverket 2011). 

Situationen i Vänern och Vättern är annorlunda än den i Östersjön, trots att även fet fisk från dessa 

sjöar ofta överskrider gränsvärdena (Tabell 1). Vänerns drygt 70 yrkesfiskare får nämligen sin 

största inkomst från siklöjerom (Fiskeriverket 2011), vars dioxinhalter ofta understiger 

gränsvärdena (Tabell 1). I Vättern, där ett 20-tal yrkesfiskare är verksamma, är fisket främst inriktat 

mot signalkräfta, som inte omfattas av EU:s direktiv (Fiskeriverket 2011). 

 

Bakgrund till regeringens beslut 

Den 8 april 2011 beslutade Landsbygdsdepartementet att tacka ja till EU-kommissionens 

erbjudande om ett permanent undantag från gränsvärdena av dioxiner i fet fisk från 

Östersjöområdet. I pressmeddelandet från denna dag skriver man att ”beslutet grundas på tre ben, 

folkhälsan, miljön och jobben” (Landsbygdsdepartementet 2011). Landsbygdsminister Eskil 

Erlandsson påpekar att fiskenäringen är viktig för Sverige eftersom den ger jobb och håller 

landsbygden vid liv, och han framhäver även att han vill värna om den svenska surströmmings-

traditionen. För att skydda människors hälsa kommer regeringen att verka för en ökad spridning av 

Livsmedelsverkets kostråd till riskgrupper i befolkningen (Landsbygdsdepartementet 2011).  

 

 

Diskussion 
Dioxiner är hälsofarliga föreningar som är toxiska redan i låga doser. Den huvudsakliga dioxin-

exponeringen sker via livsmedel (Liem et al. 2000), och därför är det glädjande att dioxinhalterna i 

många livsmedelsgrupper har minskat under de senaste årtiondena (Glynn et al. 2011, Törnkvist et 

al. 2011). Detta reflekteras även i dioxinhalterna i bröstmjölk från svenska mödrar, som har minskat 

kontinuerligt sedan 1970-talet (Norén och Meironyté 2000, Lignell et al. 2009). Någon liknande 

tidstrend för dioxinhalterna i miljön ser man dessvärre inte – halterna i Östersjön tycks ha legat på 

ungefär samma nivå de senaste 20-25 åren (Bignert et al. 2011). Därför innehåller fet fisk från 

Östersjön och vissa svenska insjöar, framförallt Vänern och Vättern, fortfarande oacceptabelt höga 

dioxinkoncentrationer, och det finns studier på människor som kopplar samman negativa hälso-

effekter med ett högt intag av fisk från dessa områden (Rylander et al. 1995). Det kan därför tyckas 

märkligt att EU har beviljat Sverige ett undantag från de gränsvärden som ska säkerställa att intaget 

av dioxiner håller sig på en tolerabel nivå, liksom att Sveriges regering har godtagit undantaget.  

 

Utsläppen av dioxiner till miljön 

Naturvårdsverket och Livsmedelsverket är överens om att den enda långsiktiga lösningen på 

problemet med förhöjda dioxinhalter i fet Östersjöfisk är att begränsa utsläppen av dioxiner till 

miljön (Hanberg et al. 2007, Livsmedelsverket 2011a). Även riksdagen anser att det är nödvändigt 

med ökad kunskap om var utsläppen av dioxiner sker för att kunna vidta de åtgärder som krävs för 

att uppnå miljömålet om en giftfri miljö, där ett av delmålen är att minska dioxinhalterna i 

livsmedel (Miljödepartementet 2010). En svårighet med att minska halterna av PCDD/F i 

Östersjöområdet är dock att det troligen inte är Sverige som står för de huvudsakliga utsläppen, och 

att det därför är nödvändigt att även andra europeiska länder vidtar relevanta åtgärder 

(Kemikalieinspektionen 2006). Dessutom lär problemet med förhöjda dioxinhalter i fet Östersjöfisk 

bli långvarigt även om utsläppen skulle minska, eftersom dioxiner är persistenta föreningar med en 

lång halveringstid. 

 

Konsumenternas och myndigheternas ansvar 

Antagligen vet en stor del av Sveriges befolkning vare sig vad dioxiner är, varför de är farliga eller 

var de finns, och troligen finns inte heller tid eller intresse att ta reda på det. Genom att tillämpa de 

gränsvärden som fastställts av EU skulle man garantera att exponeringen av Sveriges befolkning för 
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dioxiner hölls på en tolerabel nivå bland alla befolkningsgrupper, även hos dem som inte har någon 

kunskap om dioxiner. Det faktum att Sverige har fått ett permanent undantag från EU:s gränsvärden 

ställer istället höga krav på den enskilda konsumenten att begränsa sitt dioxinintag på egen hand. 

Därmed är det mycket viktigt att ge enkla, handfasta råd som alla kan ta till sig och som säkerställer 

att dioxinintaget trots allt inte blir för högt. 

 

Livsmedelsverkets kostråd är idag inte särskilt komplicerade: fet Östersjöfisk kan ätas maximalt 2-3 

gånger per år om man är barn eller kvinna i barnafödande ålder, annars kan det ätas en gång per 

vecka (Livsmedelsverket 2011b). Det är inte heller så många fiskarter som innefattas av råden, och 

arterna säljs dessutom inte i vanliga mataffärer, med undantag av strömming (Livsmedelsverket 

2011b). Den stora utmaningen för Livsmedelsverket borde således vara att nå ut med information 

om dessa kostråd till allmänheten. En svårighet med att informera om riskerna med att äta viss fisk 

är att man inte vill avskräcka från att äta fisk i allmänhet – tvärtom vill man uppmuntra till en ökad 

fiskkonsumtion (Livsmedelsverket 2011a). 

 

Hur kan kostråden bli allmänt kända? 

Kostråden om fisk finns publicerade på Livsmedelsverkets hemsida, och sprids även via media och 

i form av trycksaker som delas ut vid barna- och mödravårdscentraler runt om i landet 

(Livsmedelsverket 2011a). Kostråden angående miljögifter i fisk är emellertid dåligt kända bland 

allmänheten, och i synnerhet bland småbarnsfamiljerna, som innefattar riskgrupperna barn och 

kvinnor i barnafödande ålder (Novus 2010). Förmodligen krävs det insatser på flera plan för att nå 

ut bättre med information om kostråden. Några möjligheter skulle kunna vara att sprida information 

i olika tidskrifter, t.ex. föräldratidningar, eller via forum och sociala medier (Livsmedelsverket 

2011a). Fortbildning av dietister, skolsköterskor, lärare och andra yrkesgrupper inom vård och skola 

är också möjligheter som föreslås av Livsmedelsverket (Livsmedelsverket 2011a). 

 

Slutsats 

Fisk är ett mycket nyttigt livsmedel, och för vuxna män och kvinnor som passerat barnafödande 

ålder kan konsumtion av fet Östersjöfisk troligen inverka positivt på hälsan, trots de höga 

dioxinhalterna (Hagmar et al. 1992, Hanberg et al. 2007). Med tanke på dioxinernas höga toxicitet 

är ett intag över en portion per vecka av sådan fisk dock inte att rekommendera (Livsmedelsverket 

2011b). För barn och kvinnor i barnafödande ålder är det mycket viktigt att begränsa intaget av 

dioxiner, och fet fisk från Östersjön, Vänern och Vättern bör därför inte ätas mer än 2-3 gånger per 

år (Livsmedelsverket 2011b). I och med att Sverige har fått ett permanent undantag från EU:s 

gränsvärden för dioxiner i fisk finns det en risk att det rekommenderade intaget av dioxiner 

överskrids av tusentals svenska barn och kvinnor i vissa regioner (Glynn et al. 2011). Det bästa ur 

hälsosynpunkt hade därför varit att tillämpa EU:s gränsvärden även på den svenska marknaden 

(Livsmedelsverket 2011a). För majoriteten av Sveriges befolkning utgör dioxiner i fet Östersjöfisk 

hur som helst ingen hälsorisk, eftersom konsumtionen av sådan fisk i allmänhet är låg (Concha et 

al. 2006, Glynn et al. 2011).  

 

 

Tack 
Stort tack till min handledare Katariina Kiviniemi Birgersson för alla värdefulla tips, råd och 

kommentarer och för ditt helhjärtade engagemang under arbetets gång. Tack även till Fredrik 

Schubert och Josefin Högström som har återkopplat på arbetet. Jag vill också tacka Maj Olausson 

och Marie Aune på Livsmedelsverket, samt Maria Jönsson vid Uppsala Universitet, som har tagit 

sig tid att svara på mina frågor och letat fram olika dokument som jag efterfrågat. Ett särskilt tack 

även till fotograf Erik Forsberg för att jag fick använda den fina bilden av surströmmingsburken. 

Slutligen vill jag rikta ett varmt tack till Jan Örberg som har faktagranskat texten. 
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