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Sammandrag 
Människan har i århundraden försökt att finna lösningar på problem samt att utveckla såväl 
läkemedelskonsten, som jordbruket. Då DDT lanserades som insekticid såg man många 
användningsområden. Exempelvis möjligheten att utrota spridningen av dödliga humana sjukdomar, 
till exempel malaria. Man såg även möjligheten att slippa angrepp från insekter på de odlade 
grödorna. Användningen av bekämpningsmedlet spred sig snabbt över världen efter andra 
världskriget. Ungefär ett decennium senare började de negativa effekterna av bekämpningsmedlet 
och dess metaboliter att bli alltmer tydliga. Detta ledde fram till att DDT förbjöds i de flesta länder i 
västvärlden under 1970-talet. Idag besprutar man fortfarande med DDT i vissa länder, framför allt i 
Afrika och andra malariadrabbade regioner. Dock är det endast tillåtet att använda DDT för att 
minska sjukdomsspridning. All användning inom jordbruket är förbjuden. I denna uppsats kommer 
jag att kartlägga några av de effekter som man har upptäckt att DDT har på organismer, och därefter 
diskutera hur motiverat det är att tillåta en fortsatt användning i framför allt malariadrabbade 
områden.  
 
DDT är en organisk förening med en lång halveringstid. Vanligtvis besprutar man inte med ren 
DDT utan man använder sig av en blandning där DDT:s isomerer och metaboliter ingår, även kallad 
teknisk DDT. Den främsta metaboliten, p,p´-DDE, har en ännu längre halveringstid och är därför 
ofta det ämne som anrikas i näringskedjorna. DDT biomagnifieras i näringsväven, vilket innebär att 
koncentrationen av ämnet hos djuren ökar för varje ny trofinivå.  
 
En tidig indikation på att DDT påverkar djurlivet var att man märkte störningar i fortplantningen 
hos djur med höga halter av DDT och metaboliten DDE. Detta beror på ämnenas hormonstörande 
egenskaper. De liknar exempelvis det kvinnliga könshormonet östrogen, vilket innebär att det kan 
binda till samma receptorer som östrogen. Detta kan leda till en rad olika effekter hos levande 
organismer. Exempelvis lägger havsfåglar med höga halter av DDE ägg som har för tunna skal och 
hos kvinnor kan menstruationscykeln bli kraftigt förkortad (< 21 dagar). En rad andra effekter, 
såsom cancer, diabetes och minskad kognitiv förmåga, har också kunnat kopplas ihop med höga 
halter av bekämpningsmedlet i blod och fettvävnader.   
 
Det finns som sagt ett flertal negativa effekter av DDT. Är det då lämpligt att tillåta besprutning 
med DDT inomhus, vilket är brukligt i malariadrabbade områden? Höga halter av DDT och dess 
metaboliter (främst DDE) i blodet har uppmätts hos personer som lever i hus där man besprutat 
väggarna med DDT. Halterna överstiger i många fall de halter som man uppmätte i västvärlden när 
användningen var som störst. När man beslutar om vidare användning av DDT eller ej bör man ha 
effekterna av bekämpningsmedlet i åtanke.   
 
Inledning 
DDT syntetiserades första gången 1874 av Othmar Zeidler, men det var inte förrän 1939 som dess 
insektsdödande egenskaper upptäcktes av schweizaren Paul Müller (Costa 2008). DDT användes 
flitigt som bekämpningsmedel av olika slag från att det introducerades på marknaden i början av 
1940-talet fram till 1970-talet då det förbjöds i ett flertal länder (Bignert et al. 2010). Det har 
framför allt använts som bekämpningsmedel mot myggor i malaria-drabbade områden, men har 
även använts inom jordbruket och i medel mot löss och skabb (Eskenazi et al. 2009). DDT ansågs 
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till en början som ofarligt för människor och utvecklaren av bekämpningsmedlet, Paul Müller, 
tilldelades nobelpriset i medicin 1948 (Carson 1963).  
 
Under 1950-talet började de negativa effekterna av DDT att bli tydliga. Ett av de första tecknen var 
att fåglar som befinner sig högt upp i näringskedjan, till exempel havsörn, minskade kraftigt i antal 
(Bignert et al. 2010). Denna nedgång berodde bland annat på att DDT och en av 
nedbrytningsprodukterna, DDE, hade ackumulerats i fåglarnas vävnader och på så vis stört 
avsättningen av kalcium till äggskalen. Detta ledde till att äggskalen blev för tunna och krossades 
då föräldrarna la sig för att ruva äggen (Helander et al. 2002). Rachel Carson var en av de forskare 
som först påpekade riskerna med den massiva användningen av DDT. Hon gav 1962 ut en bok, 
”Tyst vår” (på engelska ”Silent Spring”), där hon beskrev hur DDT (och andra gifter som är 
skapade av människan) läcker ut i naturen. I den poängterade hon att en ignorans för DDT hade 
uppstått i och med att en akut exponering av DDT i pulverform inte leder till förgiftning hos de 
flesta organismer. I boken redogjorde hon för vilka effekter hos både djur och människor som man 
redan på 1950- och 60-talet hade kunnat visa berodde på DDT och dess metaboliter (Carson 1963). 
 
DDT är ett av de ämnen som räknas som en POP (Persistent Organic Pollutant – långlivad organisk 
förorening ) och dess användning regleras sedan 2004 av ett globalt avtal, 
”Stockholmskonventionen om långlivade organiska föroreningar” (”Stockholm Convention of 
persistant organic pollutants (POP:s))”. Avtalet som syftar till att användningen av de 12 farligaste 
POP:s (”dirty dozen”) helt och hållet skall upphöra skrevs på av mer än 100 länder år 2001 
(Eskenazi et al. 2009). På grund av sina fysikaliska och kemiska egenskaper finns dessa ämnen kvar 
i naturen under en lång tid. De sprids långväga med jord, vatten och via luften, de anrikas i 
fettvävnader hos levande organismer samt har toxiska effekter på både djur och växter. Problem 
orsakade av dessa ämnen uppstår alltså inte enbart där de har använts och det är därför viktigt med 
den globala överenskommelse som skrevs under 2001 och trädde i kraft 2004 (SCPOP 2011). Idag 
har fler än 160 länder skrivit på avtalet som anses vara en av de mest lyckade överenskommelserna 
som gjorts för miljön (Eskenazi et al. 2009). Andra ämnen som står med på listan är till exempel 
den industriella kemikalien och biprodukten PCB (polyklorerade bifenyler) och pesticiden aldrin 
(SCPOP 2011).   
 
Trots de negativa effekter som användningen av DDT medför finns det än idag inget lika effektivt, 
säkert och ekonomiskt alternativ till att kontrollera spridningen av malaria. Länder med lokala 
epidemier tillåts därför att bespruta inomhus om de följer Världshälsoorganisationens (engelska: 
World Health Organization, WHO) rekommendationer och riktlinjer (van den Berg 2009).  
 
Målet med denna uppsats är att få klarhet i hur stora effekterna av DDT egentligen är på våra 
ekosystem. I och med detta vill jag öka förståelsen för vilket ansvar vi har för de artificiella ämnen 
vi släpper ut i naturen. Något som till en början verkar ofarligt, kan senare visa sig ha toxiska 
egenskaper. Jag vill också ta reda på mer specifikt vilka sjukdomar och andra problem som höga 
halter av DDT och dess metaboliter i blod och fettvävnader kan leda till hos djur och människor. 
Denna information skall sedan ligga till grund för att, om möjligt, besvara frågan på om 
användningen av DDT som syftar till att minska spridningen av malaria är befogad.  
 
 
Kemisk struktur 
DDT (1,1,1-triklor-2,2-bis(4-klorfenyl)etan) är en långlivad organisk förening med en halveringstid  
i naturen på 6-10 år (Eskenazi et al. 2009) och i människor på cirka 4 år (Longnecker 2005). Det är 
allmänt accepterat att säga enbart DDT om bekämpningsmedlet, som i själva verket består av ett 
flertal olika isomerer (och en del andra föreningar), där p,p'-DDT är den isomer som har en dödlig 
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effekt på insekter (Costa 2008) (Figur 1). Isomerernas form bestäms av klorets position på de två  
klorfenyl-ringarna i molekylen (Perry et al. 2006). Teknisk DDT, som är en mer korrekt benämning 
på bekämpningsmedlet innehåller även några procent av DDT:s nedbrytningsprodukter, DDE (1,1-
diklor-2,2-bis(4-klorfenyl)eten) och DDD (1,1-diklor-2,2-bis(4-klorfenyl)etan) (Perry et al. 2006, 
Costa 2008 ). Teknisk DDT består till 77 % av p,p'-DDT som är minst 10 gånger mer toxiskt än 
o,p'-DDT (Costa 2008). Nedbrytningen av p,p´-DDT sker relativt snabbt i naturen, och den främsta 
metaboliten, DDE har en längre halveringstid. Även i människor sker transformationen från DDT 
till DDE snabbt och DDE har hos oss en halveringstid på närmare 10 år (IPCS 1979, Longnecker 
2005, Naturvårdsverket 2008).  
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figur 1. Teknisk DDT består av p,p´-DDT (77,1 %), o,p´-DDT (14,9 %), p,p´-DDE (4,0 %), o,p´-DDE (0,1 %), p,p´-
DDD (0,3 %) och o,p´-DDD (0,1 %) (Costa 2008). Omritad efter IPCS (2008).  
 
 
Då man skall beskriva ett ämnes toxicitet vid kortvarig exponering brukar man ange LD50 (dödlig 
dos för 50% av försöksdjuren). DDT har en LD50 på cirka 250 mg kg-1 då det ges oralt. Absorption 
av DDT via huden sker i väldigt liten skala och värdena för LD50 via akut absorption blir därför 
mycket höga, > 1000 mg kg-1 (Costa 2008). Ett ämne som har en LD50 inom intervallet 25 < LD50  ≤ 
200 mg kg-1 klassas som giftigt vid förtäring. För att ämnet ska klassas som giftigt vid hudkontakt 
skall LD50 vara inom intervallet 50 <  LD50  ≤400 mg kg-1 (KIFS 2005). Detta innebär alltså att DDT 
inte klassas som giftigt vid akut exponering, oralt och/eller vid hudkontakt. LD50 bestäms oftast med 
djurförsök på råttor och doserna kan skilja sig från vad som är dödligt för en människa. Exempelvis 
finns det dokumenterade fall då människor har fått i sig doser så höga som 285 mg kg-1 och 
överlevt. Dock blir de flesta människor illamående vid doser så låga som 10-20 mg kg-1 (Costa 
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2008). DDT har en löslighet i vatten på ca 4 · 10-8  g ml-1 vid 25°C (Wershaw et al. 1969). 
Fördelningskoefficienten för DDT i oktanol (en modellsubstans för kroppsfett) och vatten, angiven 
som log POW, är 6,36 (IPCS 2004). Lösligheten i oktanol blir således 0,09 g ml-1. 
 
På grund av den höga fettlösligheten hos DDT kan det penetrera kutikulan och neuronerna hos 
insekter. Väl inne i insekten verkar DDT på det perifera nervsystemet. Då en neuron aktiveras 
öppnas natriumkanaler i nervmembranet och en depolarisering av membranet sker. Därefter stängs 
kanalerna igen och en ny aktivering kan ske (Coats 1990). DDT förhindrar att natriumkanalerna i 
axonet stängs eller återaktiveras. Detta leder i sin tur till att natriumjoner (Na+) läcker ut genom 
cellmembranet och skapar en destabiliserande negativ efterpotential. Effekten av detta blir att ett 
enda stimuli kan leda till en rad urladdningar av neuronen, vilket i sin tur leder till spasmer och/eller 
döden hos insekten (Coats 1990).    
 
Den långa halveringstiden i kombination med fettlösligheten hos DDT gör att samtliga isomerer och 
metaboliter stannar kvar en lång tid i naturen och anrikas i näringskedjorna (Jirsová et al. 2010). 
Eftersom DDT ackumuleras på varje trofinivå i näringskedjan kommer koncentrationen av giftet i 
individerna att öka på varje ny nivå. Detta fenomen kallas biomagnifikation och är anledningen till 
att det ofta är topp-predatorerna som påverkas mest (Campbell et al. 2008). 
 
 
Malaria och DDT-användning 
Malaria orsakas av en parasit som sprids via mygg tillhörande släktet Anopheles. Då myggan suger 
blod förs parasiten in i oss människor via saliven (WHO 2011b). Parasiten är en encellig eukaryot 
och tillhör släktet Plasmodium. Det finns ett flertal olika arter av Plasmodium, men de som ger 
upphov till sjukdom hos människor är i första hand P. falciparum och P. vivax (Smi 2011). Parasiten 
har en komplicerad livcykel bestående av tre huvudsteg – i  myggan, i levern och i blodet (Bozdech 
et al. 2003) (Figur 2). I de olika stegen antar parasiten olika livscykelstadier (Florens et al. 2003):  
 

• Sporozoit – infektionsformen som injiceras av myggan. 
• Merozoit – den form som invaderar de röda blodkropparna. 
• Trofozoit – formen som multiplicerar sig i de röda blodkropparna. 
• Gametozyt – det sexuella stadiet.  

 
Då sporozoiten kommer in i människan tar den sig via blodomloppet till levern inom 45 minuter 
(Ho & White 1999, WHO 2011b). I levercellerna (hepatocyterna) genomgår parasiten asexuell 
förökning och bildar en stor intracellulär schizont. I schizonten bildas tusentals merozoiter som 
sedan ligger där och mognar i 5-15 dagar. Detta gör att levercellen svullnar och till slut brister, 
vilket leder till att merozoiterna sprids ut i blodomloppet och invaderar de röda blodcellerna 
(erytrocyterna) (Ho & White 1999). Efter invasionen börjar merozoiten att modifiera värdcellen och 
går då själv in i trofozoit-stadiet (varar i cirka 30 timmar). Modifieringen av värdcellen tillåter 
trofozoiten att transportera molekyler in och ut genom cellen (Florens et al. 2002). Transporten av 
molekyler gör att parasiten kan ändra cellytans struktur och på så vis skydda parasiten från att 
rensas bort av mjälten (Ho & White 1999). Transporten av molekyler är också viktig för att 
trofozoiten skall kunna smälta innehållet i cytoplasman, framför allt hemoglobin, och därefter spara 
detta i sina matvakuoler (Florens et al. 2002). I det sista skedet (cirka 18 timmar) av trofozoitstadiet 
bildas en ny schizont där tusentals nya merozoiter bildas. Då schizonten är mogen, brister den röda 
blodkroppen och merozoiterna sprids till blodomloppet och kan invadera nya friska blodkroppar 
(Ho & White 1999). Vissa av de merozoiter som invaderar de röda blodkropparna bildar ingen 
trofozoit utan utvecklas istället till gametocyter. Dessa har ingen verkan på människan, utan ligger 
kvar i blodet tills en mygga kommer och suger upp dem. Väl i myggan utvecklas gametocyterna till 
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makro- och mikrogameter. Dessa fuserar och bildar en ookinet (motsvarande zygot) som penetrerar 
tarmen. Därefter genomgår den en meios och en oocysta bildas. I likhet med schizonten brister till 
slut oocystan och frigör ett stort antal sporozoiter. Sporozoiterna vandrar upp till myggans 
spottkörtlar och cykeln kan börja om igen (Ho & White 1999).     
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figur 2. Parasiten som orsakar malaria tillhör släktet Plasmodium och sprids till oss människor med Anopheles-myggan. 
Den har i århundraden samevolverat med oss människor och myggen. Livscykeln hos denna parasit är komplicerad och 
sker i flera steg. Detta är en fördel för parasiten, eftersom det blir svårare för oss att ta fram mediciner och vaccin. 
Omritad efter Ho & White (1999). 
 
 
Symptomen på malaria liknar en svår influensa med feber, kräkningar, huvudvärk, frossa och 
allmän värk i hela kroppen (Smi 2011). Dock skiljer sig sjukdomsbilden något beroende på vilken 
art som har infekterat. Svårast symptom ger P. falciparium, som också är den art som orsakar flest 
dödsfall. En infektion av denna kan leda till cerebral malaria, det vill säga att hjärnan angrips. Detta 
kan leda till svåra diarréer, chock och/eller att patienten blir medvetslös. En person som drabbas av 
detta behöver omedelbar läkarvård (Smi 2011). Det är inte enbart vilken art som orsakat malarian 
som skiljer sjukdomsbilderna åt utan även åldern på patienten. Symptomen hos barn skiljer sig 
något från de hos vuxna och är mer diffusa. Feber, hosta och diarré är dock vanliga symptom 
(Läkare Utan Gränser 2010). Diagnosen ställs genom en undersökning av blodet, med hjälp av 
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mikroskop eller ett så kallat snabbtest. Snabbtestet är utvecklat för att kunna användas i områden 
där laboratorium och mikroskop saknas. Detta innebär att man kan sätta in rätt behandling och på så 
vis minska den onödiga användningen av malariamediciner. Ett stort problem med malaria är 
nämligen att parasiten har utvecklat resistens mot de klassiska läkemedlen (Läkare Utan Gränser 
2010). Nya mediciner finns och WHO har nu gett ut riktlinjer för hur de ska användas. Detta för att 
minska risken att parasiten utvecklar resistens även mot dessa (WHO 2009). På grund av den 
komplicerade livscykeln hos Plasmodium (Figur 2) har man ännu inte lyckats ta fram ett vaccin mot 
malaria. Detta är dock ett stort forskningsområde (Bozdech et al. 2003). Ett väl fungerande vaccin 
vore i allra högsta grad att föredra, eftersom även myggorna har utvecklat en resistens mot de 
vanligast använda insekticiderna, inklusive DDT (N'Guessan et al. 2007). 
 
Idag lever omkring 40 % (cirka 3,3 miljarder människor) av världens befolkning i områden där 
risken att smittas av malaria är hög, och varje år insjuknar flera hundra miljoner människor (Läkare 
Utan Gränser 2010). Värst drabbade är barn under fem år, boende i Afrika söder om Sahara. Där dör 
i snitt två barn varje minut till följd av sjukdomen. Siffrorna kring hur många personer som dör av 
malaria varje år skiljer sig åt, men bara i Afrika rör det sig om minst en miljon barn per år (WHO 
2009, Smi 2011, WHO 2011b). Av dem som dog i malaria 2008 bodde hela 89% i Afrika (WHO 
2009). Det vidtas en rad förebyggande åtgärder för att minska spridningen av malaria. Exempelvis 
delar flera hjälporganisationer ut impregnerade myggnät, samt uppmanar människor boende i 
malariadrabbade områden att ha heltäckande kläder på sig om de är ute på kvällen (Läkare Utan 
Gränser 2010). En annan åtgärd är besprutning med insekticider inomhus (Indoor Residual 
Spraying, IRS). De grundläggande kraven för att man skall få bespruta inomhus är:  
 

• En hög procent av ytorna i ett operativt område kan förväntas bli väl besprutade. Det vill 
säga, väggar och dylikt har rätt struktur och är tillräckligt stora. 

• Den största andelen av vektorpopulationen (myggen) vilar inomhus. 
• Vektorn är känslig för bekämpningsmedlet som används (WHO 2011a). 
 

Användningen av IRS har ökat explosionsartat de senaste åren. För tio år sedan skyddades cirka 5 
miljoner personer av denna metod och 2008 var siffran uppe i 60 miljoner människor (WHO 2009). 
Det är endast ett begränsat antal insekticider som dödar vuxna myggor. Inom IRS använder man sig 
av insekticider av fyra olika kemiska klasser, nämligen carbamater, organfosfater, organklorider och 
pyrethroider. De insekticider som används är till exempel permethrin, deltamethrin och bendiocarb 
(Ramphul et al. 2009). I de tolv länder som är värst drabbade, exempelvis Sydafrika och Uganda, är 
det även tillåtet att bespruta med DDT inomhus (WHO 2009). Hur detta påverkar de människor och 
djur som lever i dessa områden är ännu inte tillräckligt undersökt, men en del studier finns 
(Eskenazi et al. 2009). 
 
 
Påverkan på människor 
Många av de gifter som cirkulerar i naturen idag är skapade och har distribuerats till ekosystemen 
av oss människor. DDT är inget undantag. Frågan är om nyttan med bekämpningsmedlet är så pass 
stor att den väger upp de risker för vilka vi utsätter oss själva och de ekosystem vi lever i. Då DDT 
först introducerades på marknaden ansågs det vara näst intill ofarligt för människor. Tusentals 
soldater, fångar och flyktingar pudrades med medlet för att utrota löss (Carson 1963, Costa 2008). 
Under andra världskriget var användningen av DDT ytterst stor för att kontrollera de mygg som var 
vektorer för svåra sjukdomar, till exempel malaria och tyfus (Ruus et al. 2010). Efter kriget spreds 
användningen till allmänheten och DDT började användas såväl i hemmet som på åkrarna 
(Eskenazi et al. 2009). Med tiden började man inse att DDT kanske inte var så ofarligt som man 
först hade trott. Genom åren har tusentals studier gjorts på hur DDT och dess metaboliter och/eller 
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analoga produkter påverkar människor på olika sätt. Trots detta finns det inget entydigt och enkelt 
svar på hur farligt DDT egentligen är och hur mycket det påverkar oss människor.  
 
Vilka olika effekter av exponering har påvisats? 
Typexemplet är att DDT påverkar fortplantningen, framför allt hos kvinnor. Dock har man ännu inte 
funnit några signifikanta resultat på att DDT påverkar fertiliteten, det vill säga, det försämrar inte 
möjligheten att bli gravid, men stör på andra vis. Man har emellertid kunnat se en trend att 
fertiliteten påverkas om koncentrationen av DDT ökar kraftigt (dubbelt så mycket som de nivåer 
som uppmätts i människor idag) (Jirsová et al. 2010).  
 
Hormonstörande egenskaper 
DDT stör det endokrina systemet hos levande organismer i och med att strukturen hos ämnet har 
likheter med hormoner (Ouyang et al. 2005). Det endokrina systemet är bland annat uppbyggt av 
nukleära receptorer (Celik et al. 2008). Dessa receptorer finns i cellkärnan och är till skillnad från 
många andra receptorer inte membranbundna. De aktiveras av att en ligand binder till receptorn 
varvid en strukturändring av proteinet sker. Då strukturen ändras blir det möjligt för receptorn att 
binda till en promotor för en specifik gen och transkriptionen påbörjas (Campbell et al. 2008). DDT 
(samt dess metaboliter och analoger) fungerar som en ligand och binder till de nukleära 
receptorerna, framför allt receptorn för östrogen (Celik et al. 2008) (Figur 3). Studier har visat att 
DDT kan binda till receptorn i alla dess olika konformationer, vilket leder till att DDT är en stark 
konkurrent till de naturliga liganderna (Celik et al. 2008). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figur 3. Olika hormoner har olika målceller. De målceller som östrogen binder till innehåller icke-membranbundna 
nukleära receptorer. Då liganden (östrogen eller något annat hormonliknande ämne, till exempel DDT) binder till 
receptorn sker en stukturändring av proteinet som möjliggör att receptorn binder till en promotor och transkription kan 
påbörjas. Omritad efter National Cancer Institute (2010).  
 
Eftersom östrogen är ett kvinnligt könshormon, som bland annat är med och kontrollerar 
menstruationscykeln kan DDT ge störningar av denna. Studier visar att höga halter (41-113 ng g-1) 
av serum-DDT hos unga kvinnor kan leda till att den första menstruationen kommer tidigare än hos 
genomsnittet. Man har även kunnat påvisa att dessa höga halter av serum-DDT förkortar 
menstruationscykeln till under 21 dagar (Ouyang et al. 2005, Perry et al. 2006). En annan studie 
visar att höga halter av DDT kan leda till att koncentrationen av östrogen minskar vid den tid i 
menstruationscykeln då den bör öka för att möjliggöra ägglossning. Även halten progesteron verkar  
sjunka då halten av DDT ökar. Hos en gravid kvinna kan detta leda till missfall eftersom 
progesteron krävs för att livmoderslemhinnan skall kunna ta emot ett befruktat ägg, samt hålla kvar 
det (Perry et al. 2006).  
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Cancer 
I likhet med många andra ”onaturliga” ämnen anses DDT vara cancerogent. Rapporter om att  DDT 
har en tumörbildande effekt på många olika djurarter kom tidigt. Därför påbörjades en 
långtidsstudie 1969 på två arter av primater, krabbmakaker (Macaca fascicularis) och 
rhesusmakaker (Macaca mulatta) med syfte att undersöka effekterna av DDT under en lång tid. Då 
denna studie avslutades 1994 hade maligna (elakartade) tumörer uppstått hos två apor (av 24) och 
tre apor hade benigna (godartade) tumörer. Utöver detta upptäcktes även cellförändringar i brösten 
hos två av aporna. Ingen av de 17 apor som ingick i kontrollgruppen hade några tumörer (Takayama 
et al. 1999). Resultaten av denna studie har tolkats olika. Det forskarteam som utförde studien anser 
att resultaten inte är tillräckliga för att säkert kunna säga att DDT har en cancerogen effekt hos 
dessa primater (Takayama et al. 1999). Andra forskare som följt studien menar på att det inte är en 
slump att flera tumörer har uppstått hos försöksdjuren, medan inget djur i kontrollgruppen har fått 
några tumörer (Tomatis & Huff 2000). Det har även gjorts ett flertal studier på människor angående 
DDT:s cancerogena effekt, men i likhet med denna finns det inga entydiga svar på de studier som 
har gjorts på ämnet (Eskenazi et al. 2009). 
 
Hos människor är levercancer en av de cancerformer där man har funnit ett samband mellan cancer 
och höga halter av serum-DDT. Höga halter av serum-DDE gav dock inget utslag (McGlynn et al. 
2006). I en studie från 2000 fann man att höga halter av DDE i fettvävnader ökade dödligheten i 
levercancer hos vita män och kvinnor, dock inte hos de afroamerikaner som var med i studien 
(Cocco et al. 2000). Forskarna försökte sig inte på att ge en förklaring till denna skillnad. Även 
cancer i bukspottskörteln har kopplats till höga halter av DDT. I en studie gjord bland 
fabriksarbetare på kemiska industrier i USA fann man att risken för cancer i bukspottskörteln var 
7,4 gånger högre om man utsattes för DDT dagligen. Arbetarna i studien hade i genomsnitt 
exponerats för DDT i 47 månader (Garabrant et al. 1992). En annan studie gjord på 
utomhusarbetare (med insamlade data från åren 1935-1990) i Australien styrker att dödligheten i 
cancer i bukspottskörteln är högre hos arbetare som dagligen har exponerats för DDT under en 
längre tid (Beard et al. 2003). Dock finns det andra studier där man inte funnit något samband 
mellan DDT (och dess metaboliter) och cancer i bukspottskörteln. Dessa studier är dock inte helt 
och hållet jämförbara med studierna ovan eftersom exempelvis halten av DDT, antalet 
försökspersoner samt exponeringstiden skiljer sig mycket mellan studierna (Hoppin et al. 2000, 
Hardell et al. 2007). Även andra cancerformer, till exempel bröstcancer, har kopplats till höga halter 
av DDT i kroppen. I likhet med de studier som skett på cancer i bukspottskörteln finns det inga 
entydiga resultat för huruvida DDT påverkar eller ej vid en långtida exponering (Eskenazi et al. 
2009).  
 
Diabetes 
Under 1980-talet observerade ett forskarteam att serumhalterna av DDT och DDE hos arbetare som  
exponerades för bekämpningsmedlet i sitt jobb var 29% högre hos dem som led av diabetes 
(Morgan et al. 1980). Detta var den första indikationen på att det finns ett samband. Därefter har ett 
flertal artiklar publicerats och till skillnad från studierna gällande cancer, finns det här en 
entydighet. Trots skillnader i koncentrationer och vilka isomerer av DDT och/eller DDE man har 
studerat pekar resultaten på att det finns en stark koppling mellan diabetes och höga halter i blodet 
av dessa ämnen (Rylander et al. 2005, Lee et al. 2006, Rignell-Hydbom et al. 2007, Rignell-
Hydbom et al. 2009). Dock bör det påpekas att DDT (och dess isomerer/metaboliter) inte behöver 
vara orsaken till sjukdomen. Det kan lika väl vara sjukdomen som är orsaken till de förhöjda 
halterna i blodet på grund av försämrad metabolism (Rylander et al. 2005, Lee et al. 2006). Det är 
inte enbart för DDT och dess metaboliter som ett samband med diabetes har upptäckts, flera andra 
POP:s har också haft en påvisad effekt (Lee et al. 2006). 
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Graviditet och barnens första år 
Då användningen av DDT var som störst, 1959-1966, genomfördes ett projekt i USA, US 
Collaborative Perinatal Project (CPP). Man samlade in prover från över 44 000 mödrar och deras 
barn som föddes under denna tidsperiod. En studie på dessa prover genomfördes 2001. Man fann då 
att höga serumkoncentrationer (> 10 μg l-1) av metaboliten DDE hos gravida kvinnor kan leda till en 
för tidig födsel och/eller att barnet är ovanligt litet vid födseln (oberoende av att barnet är för tidigt 
fött) (Longnecker et al. 2001). Ett barn räknas som för tidigt fött om det föds före graviditetens 37:e 
vecka (Kramer et al. 2000). I västvärlden borde inte detta vara något problem, eftersom halterna av 
serum-DDE i regel är betydligt lägre än de koncentrationer som kvinnorna i studien hade. 
Medianvärdet för serum-DDE hos kvinnor i New York är numera 1,4 μg l-1 medan det hos 
kvinnorna i studien var 25 μg l-1. Sannolikheten för en för tidig födsel bland de 2380 gravida 
kvinnorna som deltog i studien var 3,1 gånger högre hos de som hade serum-DDE koncentrationer 
på ≥ 60 μg l-1 än hos de med koncentrationer <15 μg l-1 (Longnecker et al. 2001). Däremot kan 
koncentrationen av DDE i blodet hos kvinnor i länder där DDT används till inomhusbesprutning, 
vara högre än de halter som uppmättes i studien (Longnecker et al. 2001). En förklaring till varför 
DDE påverkar på detta sätt kan vara att det hämmar progesteron att binda till sin receptor (Siddiqui 
et al. 2003). Primärt är progesteron ett hormon som förbereder livmodern inför en graviditet samt 
upprätthåller vävnaderna i livmodern under graviditeten. Detta möjliggör att embryot kan utvecklas 
(Campbell et al. 2008). Trots de tydliga resultat man fann i denna studie har man i andra 
undersökningar inte lyckats dra samma slutsats. Detta kan möjligtvis bero på att de andra kohorter 
som studerats har varit betydligt mindre (n ≈ 170-350 mot n = 2380) och med lägre koncentrationer 
av DDE. Man fann inte heller något samband när man korrigerade för dessa skillnader (Bjerregaard 
och Hansen 1999, Fenster et al. 2006). Dock finns det andra mindre studier där man har funnit ett 
samband mellan DDE och för tidigt födda barn samt barn som är ovanligt små vid födseln (Siddiqui 
et al. 2003, Eskenazi et al. 2009).  
 
För tidigt födda barn samt underviktiga barn är i regel ännu mer utsatta i länder med en utbredd 
fattigdom, sjukdomar samt brist på näring och rent vatten. Det är därför extra viktigt i dessa länder 
att modern kan amma sitt barn under en lång tid, helst hela första året (WHO 2000). Studier visar att 
höga halter av DDE hos mödrar förkortar tiden för laktation, vilket innebär att de slutar amma 
tidigare än genomsnittet (Rogan et al. 1987, Gladen & Rogan 1995). Medianlängden för amning 
hos kvinnor med låga halter (0-2,5 ppm g-1 kroppsfett, andel per miljon gram fett) av DDE i 
bröstmjölken är cirka 7,5 månader medan den för kvinnor med höga halter (> 5 ppm g-1 kroppsfett) 
är cirka 3,8 månader (Gladen & Rogan 1995). Den troligaste förklaringen till detta är att DDE 
liknar det kvinnliga könshormonet östrogen. Under graviditeten inhiberas laktationen av höga halter 
av östrogen. Då koncentrationen sedan sjunker aktiveras laktationen och möjliggör amning. I och 
med att halterna av DDE inte sjunker vid födseln (så som östrogen gör) kommer detta att störa 
laktationen under hela amningsperioden och därmed leda till att den förkortas (Gladen & Rogan 
1995). Halterna av DDE sjunker i och med amning, eftersom DDE är bundet till fettet i 
bröstmjölken (Rogan et al. 1986). Detta i sin tur kan innebära att amningstiden hos en kvinna som 
ammat minst ett barn tidigare inte påverkas lika mycket som hos en kvinna som ammar för första 
gången, trots samma exponering för DDE (Tabell 1). Detta på grund av att kvinnan som ammar för 
andra gången (eller fler gånger) redan har sänkt kroppsbördan av DDE vid den tidigare amningen, 
genom exkretion via bröstmjölken (Rogan et al. 1987, Gladen & Rogan 1995). 
 
  
 
 
 
 



10 

Tabell 1. Sambandet mellan koncentrationen av DDE i bröstmjölken och mediantiden mödrarna i studien ammade sina 
barn. Skillnaden i varaktighet hos dem som ammar för första gången och dem som tidigare har ammat är störst vid låga 
halter av DDE (Gladen & Rogan 1995). Lägg märke till att ≥ 10 under första laktationen ger en längre amningsperiod.  

 Första laktationen  Senare laktationer 
p,p´-DDE, 
ppm, i fett 

% av kvinnor 
(n = 95) 

Amningstid 
(månader) 

 % av kvinnor 
(n = 134) 

Amningstid 
(månader) 

0 – 5,0 32 3  43 8,8 

5,0 – 7,5 36 2,5  24 4,1 
7,5 – 10  14 1,5  15 5 
≥ 10  19 4  18 2,8 

 
Idag finner man DDT och dess metaboliter i bröstmjölken hos kvinnor över hela världen (Rogan et 
al. 1987). Eftersom POP:s kan färdas långa sträckor från där de först användes finner man det även 
i kvinnor boende på ställen där DDT inte har använts. Exempelvis hos inuiter beror detta på de stora 
mängderna förorenad fisk och marina däggdjur som de äter (Bjerregaard & Hansen 2000, Muckle et 
al. 2001). I en undersökning som genomfördes i Stockholm och Göteborg 2009/2010 fann man att 
medelvärdet för p,p´-DDT i bröstmjölken var 4 ng g-1 fett. Medelvärdet för p,p´-DDE var 58,0 ng g-

1  fett. Detta pekar tydligt på att det framför allt är DDE som lagras i människor. Maxvärdet för  
p,p´-DDE var 127,0 ng g-1 fett och för p,p´-DDT var det 7,1 ng g-1 fett (Bergman et al. 2010). 
      
Effekterna av exponering för DDT och DDE i en tidig ålder stannar inte vid en förkortad 
amningsperiod. Ämnena anrikas i barnets fettvävnader och i blodet, vilket kan leda till en rad olika 
effekter på barnets utveckling och hälsa. Exempelvis visar en tysk studie att flickor med höga halter 
av DDE i blodet får en signifikant minskad tillväxt, från 1,3 månaders ålder upp till åtta år. Vid åtta 
års ålder var flickorna med högst halt DDE i blodet (> 0,44 μg l-1 blod) i snitt 7,3 cm kortare än de 
flickor som hade de lägsta halterna av DDE i blodet (0,08-0,20 μg l-1 blod). Vid tio års ålder 
observerades inte längre någon skillnad. Hos pojkar fann man ingen skillnad (Karmaus et al. 2002). 
Undersökningar har också visat att höga halter av DDT i mammans kost under graviditeten 
möjligtvis kan ha en påverkan på utvecklingen av barnets immunsystem. Dock behöver detta 
utredas ytterligare för säkrare resultat (Belles-Isles et al. 2002). Man har även funnit ett signifikant 
samband mellan prenatal exponering av DDT och en lägre förmåga gällande den verbala 
utvecklingen, minnets utveckling samt den kvantitativa och perceptuella prestationsförmågan hos 
förskolebarn (4 år). Det vill säga att barnets kognitiva förmåga försämras. Barn med högre 
koncentrationer än 0,20 ng ml-1 serum-DDT taget från navelsträngen, hade en  märkbart sämre 
kognitiv förmåga än de med koncentrationer lägre än 0,05 ng ml-1. I likhet med påverkan på 
längden, är det flickor som påverkas mest (Ribas-Fitó et al. 2006).   
 
Detta är bara ett axplock av de mängder av studier som har gjorts på hur DDT:s isomerer, 
metaboliter och analoger påverkar människor. Visserligen är många resultat tvetydiga och fler 
undersökningar behöver göras, men vissa trender går trots allt att se. I och med att 
inomhusbesprutning numera är tillåten för att kontrollera spridningen av vektorer i malariadrabbade 
områden finns det all anledning att ha resultaten av dessa studier i åtanke. 
 
 
Påverkan på ekosystem – djur och växter 
Självklart är det inte bara vi människor som påverkas av de gifter vi släpper ut i naturen. Vi 
besprutar för att underlätta för oss själva, men vad ger oss rätt att göra det? Idag besprutar vi med 
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DDT enbart för att minska spridningen av malaria, men det har tidigare använts i exempelvis 
jordbruket för att minska angreppen av skadeinsekter. Kortsiktigt är detta positivt för oss, men vad 
händer då DDT (och andra gifter) läcker ut i ekosystemen? Hur påverkas dessa när organismerna 
som lever i dem blir förgiftade? 
 
Effekterna av DDT var på 1960-talet så pass tydliga, att de flesta länder i västvärlden totalförbjöd 
användningen under början av 1970-talet (Eskenazi et al. 2009). I Sverige var havsörnen 
(Haliaeetus albicilla) näst intill utrotad, uttern (Lutra lutra) hade försvunnit längs Östersjöns kuster 
och sillgrisslornas (Uria aalge) ägg hade påtagligt tunnare äggskal. Sedan förbudet har dessa 
populationer ökat, men inte återhämtat sig helt. Sillgrisslornas ungar väger mindre än tidigare 
(äggskalen har dock återfått tjockleken) och havsörnarna har färre ungar i sina kullar än innan 
användningen av DDT påbörjades (Bignert et al. 2010). Trots att dessa populationer inte har 
återhämtat sig helt (förmodligen mycket beroende på nya gifter i naturen) tyder den goda 
utvecklingen på att organismer, populationer och ekosystem trots allt kan återhämta sig. Åtgärder i 
likhet med förbudet av DDT är alltså betydelsefulla och inte på något vis onödiga (Naturvårdsverket 
2008, Bignert et al. 2010).  
 
Inom ekologin brukar man tala om att ekosystem (även populationer) har en återhämtningsförmåga 
och/eller att de är motståndskraftiga mot förändringar. Motståndkraften kan till exempel innebära att 
det finns en buffertkapacitet i systemet. Återhämtningsförmågan är ekosystemets förmåga att 
kompensera för de förluster som störningen har orsakat. Det kan till exempel handla om att det 
produceras fler avkommor i en population med en stor dödlighet, för att populationen inte skall 
minska (Ricklefs 2008). Dessa förmågor är dock inte oförstörbara och kan minska om stora 
förändringar sker. Exempelvis om vissa nyckelarter i systemet utrotas, om alla arter i en trofinivå 
försvinner eller om stora mängder föroreningar läcker ut i systemet (Folke et al. 2004). Ett exempel 
på ett ekosystem som har förändrats till följd av en mänsklig påverkan är sjön Kariba som ligger på 
gränsen mellan Zambia o Zimbabwe. Sjön är från en början skapad av människor, men effekterna 
man ser på ekosystemet idag bör inte påverkas av detta faktum. Under 1960-talet minskade fisket i 
sjön, vilket sammanträffar med användningen av DDT. Samtidigt skedde en signifikant minskning 
av zooplankton som följdes av en ökning av de mindre arterna i sjön (Berg & Kautsky 1997). Man 
har även observerat att antalet insekter och insektslarver i sjön minskade efter att man började 
bespruta med DDT i områdena omkring sjön (Berg & Kautsky 1997). Man kan inte säkert säga att 
det enbart var användningen av DDT som ledde till att ekosystemet stördes, men det är ändå ett bra 
exempel på hur strukturen och funktionen hos ett ekosystem kan förändras till följd av en störning.  
 
Akvatiska system och terrestra system – likheter och skillnader 
Miljögifter som läcker ut i akvatiska system återinförs till näringsväven via alger och bottenlevande 
organismer som tar upp giftet. De äts sedan upp av större organsimer, som äts av större organismer 
och så vidare. Till slut har giftet nått ända upp till topp-predatorerna där effekterna av giftet blir 
tydliga på grund av den biomagnifikation som har skett (Bignert et al. 2010). Det vill säga, 
koncentrationen i fettvävnaderna hos djuren högst upp i näringsväven är många gånger högre än hos 
dem längre ned (Nakamaru et al. 2003). En annan möjlig väg för miljögifter som läcker ut i havet är 
att de där kan binda till partiklar för att sedan sedimentera i en djuphåla på havsbotten. Dessa 
djuphålor är ofta syrefria (döda bottnar), vilket innebär att giftet blir kvar där tills en syresättning av 
bottnen av någon anledning sker. Giftet är otillgängligt för levande organismer så länge den syrefria 
miljön hålls intakt och kan på så vis inte ta sig in i näringsväven igen. Detta är något som man bör 
ha i åtanke när man artificiellt syresätter döda bottnar, eftersom man då riskerar att släppa lös en rad 
olika gifter, inklusive DDT (Cato 2010). Syrefria bottnar är i många fall något negativt, men är 
naturligt förekommande och fyller trots allt en viktig funktion i och med att det binder miljögifter 
(Cato 2010). 
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I Sverige bevakas den akvatiska miljöns tillstånd och förändringar av Naturvårdsverkets nationella 
miljöövervakning samt den regionala miljöövervakningen som varje länsstyrelse ansvarar för. Den 
nationella miljöövervakningen är indelad i olika programområden, där ”Hav och Kust”, ”Sötvatten” 
och ”Miljögiftsamordning” är de som berör den akvatiska miljön. I miljögiftsövervakningen ingår 
att årligen ta prover på samma plats (till exempel sediment, fisk eller liknande) vid samma tidpunkt. 
Detta gör att man kan följa utvecklingen över en lång tid. Denna metod har använts för 
övervakningen av DDT och andra klassiska miljögifter, där Sverige därför har unikt långa mätserier 
(Naturvårdverket 2008).  
 
Det är inte bara de akvatiska systemen som har påverkats av den kraftiga användningen av DDT. 
Under 1950-talet besprutade man träd med DDT i ett försök till att utrota almsjukan, en 
svampsjukdom som i första hand sprids av almsplintborren (Scolytus spp) (Wurster et al. 1965). I 
”Tyst vår” kan man läsa om hur rödhakesångarna (Erithacus rubecula) näst intill utrotades från 
stora områden i USA till följd av att man besprutat sjuka almar med DDT. På ett universitetsområde 
där man 1954 hittade 370 bon med ungar, fann man i slutet av juni 1957 endast en enda ungfågel. 
Året därpå rapporterade en anställd på universitetet: ”Inte en enda gång under hela våren och 
sommaren (1958) har jag sett någon rödhakeunge någonstans inom universitetsområdet, och inte 
heller har jag träffat någon annan som har gjort det” (Carson 1963). I likhet med havsfåglarna var 
det via födan som rödhakarna fick i sig höga halter av DDT. En studie har visat att DDT anrikas i 
daggmaskar (Lumbricidae) som kan ha halter som är fyra gånger större än de i jorden (Bailey et al. 
1974). Även de terrestra däggdjuren påverkas av DDT i naturen, främst deras fortplantning. Studier 
har bland annat visar att den embryonala utvecklingen påverkas negativt av DDT och dess 
metaboliter (Tiemann 2008). 
 
Fiskar  
I och med de unikt långa mätserier vi har i Sverige har jag valt att i beskrivningen om hur akvatiska 
ekosystem påverkas, utgå från de effekter och förändringar som har detekterats här. Under slutet av 
1960-talet och början av 1970-talet var halterna av s-DDT (summan av DDT, DDE och DDD) hos 
insjöfiskar i snitt 80% högre än de halter man senare uppmätte under mitten av 1990-talet 
(exempelvis i gädda (Esox lucius) i Helgasjön 5,60/1,06 μg g-1 fett) (Roos et al. 2001). I sjön Siljan 
uppmätte man 1970 ett genomsnitt av s-DDT i sikens (Coregonus lavaretus) fettvävnader på 8,10 
μg g-1. Tjugofem år senare, 1995, var halterna nere på 0,14 μg g-1. Detta innebär att det i Siljans 
sikfiskar hade skett en minskning av halten s-DDT på hela 98 % (Roos et al. 2001). I haven har 
liknande trender påvisats. Sedan 1970-talet har koncentrationerna av s-DDT i sill (Clupea 
harengus) sjunkit med i snitt 6-12 % per år i Östersjön och Kattegatt. Generellt sett har DDT 
minskat mer än s-DDT (i och med att halveringstiden för metaboliterna är längre). De lägsta 
värderna som uppmättes 2006 var i Harufjärden i Bottenviken och de högsta var i Fladen i 
Östersjön 0,038 μg g-1 fett respektive 0,32 μg g-1 fett (Bignert et al. 2008).   
 
Vad för konsekvenser miljögifter har på fiskpopulationer är på grund av komplexa ekologiska 
interaktioner svåra att påvisa. Det hårda fisketrycket och andra yttre faktorer är ofta ett större 
problem som ger tydligare förändringar (Naturvårdsverket 2008). En studie gjord på vuxna 
abborrhonor (Perca fluviatilis) i vattnen kring Stockholm (inne i staden, inner-, mellan- och 
ytterskärgården) visade att fiskarna där är extremt påverkade av alla föroreningar. Det var endast i 
mellanskärgården som man fann abborrar utan någon tydlig påverkan (Linderoth et al. 2006). 
Effekter som man fann var: utvecklingshämmad tillväxt, ökad frekvens av sexuellt omogna honor, 
lågt gonadosomatiskt index (gonadvikt/kroppsvikt) och störd visceral fettmetabolism. I studien 
använde man koncentrationen av s-DDT hos vuxna aborrhonor som en indikator på hur förorenat 
vattnet var (genomsnittliga koncentrationen för samtliga mätstationer var 0,67 mg kg-1 fett). Detta 
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innebär att man inte kan tillskriva s-DDT alla effekter, men en viss påverkan har det förmodligen 
(Linderoth et al. 2006). Andra studier har visat att DDT anrikas i gonaderna hos fiskar. Detta kan 
påverka äggen och sperman, vilket kan leda till ökad mortalitet och deformerad ryggrad hos 
avkomman. Även hos fiskar har DDT en störande effekt på det endokrina systemet vilket kan 
påverka den sexuella utvecklingen (Ungerer & Thomas 1996). Detta innebär att om larven tar upp 
DDT då den är extra hormonkänslig, till exempel vid den sexuella differentieringen, kan 
reproduktionen påverkas. Om  reproduktionen påverkas hos flertalet individer kan det leda till att 
hela populationen påverkas (Ungerer & Thomas 1996).         
 
Fåglar 
Problematiken med äggskalsförtunning hos fåglar i samband med höga halter av DDT är idag 
allmänt känd. Kopplingen har i Sverige varit känd sedan 1960-talet då ornitologer observerade och 
rapporterade om återkommande misslyckade fortplantningsförsök hos havsörnar (Helander et al. 
2002). Idag vet man att det är metaboliten p,p´-DDE (Figur 1) som orsakar förtunningen, men den 
exakta verkningsmekanismen är fortfarande inte helt kartlagd (Lundholm 1997). Koncentrationerna 
av p,p´-DDE i havsörnsägg har minskat kraftigt från 1960-talet fram till idag. Det geometriska 
medelvärdet för p,p´-DDE i havsörnsägg i Sverige var i slutet av 1960-talet 743 μg g-1 fett. I slutet 
av 1990-talet var koncentrationerna nere på 110 μg g-1 fett, en minskning på 85 % (Helander et al. 
2002). Mellan åren 1965 och 1997 undersöktes äggen hos 82 havsörnshonor. Resultatet av denna 
studie blev att man fann en stark negativ korrelation mellan antalet ungar i kullen och 
koncentrationen av p,p´-DDE i äggen. Tröskelvärdet för då reproduktionen hos havsörnar påverkas 
har uppskattats till 120 μg g-1 fett i äggen. Under 1970-talet var den genomsnittliga halten hela sju 
gånger högre än detta värde (Helander 2007). Hos honor där värdena överskrider 900 μg g-1 fett är 
fortplantningen lika med noll (Helander et al. 2002). Trots att koncentrationerna av p,p´-DDE i 
äggen idag är betydligt lägre än på 1970-talet, har havsörnspopulationen i Sverige fortfarande inte 
återhämtat sig helt (Helander 2007) (Figur 4). 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figur 4. Genomsnittlig kullstorlek hos havsörn vid svenska Östersjökusten. De mörka staplarna markerar 
bakgrundsnivån som fram till 1950 var 1,84 ungar per kull. Som grafen tydligt visar är kullstorleken idag mindre än 
bakgrundsvärdena. Ovanpå staplarna anges hur många kullar som har undersökts. Omritad efter Helander 2007.  
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Olika fågelarter påverkas olika mycket av p,p´-DDE, exempelvis har man inte sett någon 
skalförtunning hos tamhöns (Gallus gallus) medan vissa arter av ankor får en förtunning på över 
30%. Självklart beror detta även på vilka koncentrationer det handlar om, men skillnaderna finns 
även vid samma grad av exponering. Det finns även ett flertal andra toxiska substanser som 
kortsiktigt kan förtunna äggskalen hos fåglar (några dagar). Skillnaden med p,p´-DDE är att 
effekterna sitter i upp till 2 år efter att exponeringen har upphört (Lundholm 1997). 
 
I en studie som genomfördes åren 1963 och 1964 i två amerikanska städer, Hanover och Norwich, 
fann man en stark korrelation mellan antal döda fåglar och besprutning av DDT (2,1 kg ha-1). I 
Hanover, där man använde DDT för att kontrollera almsjukan, fann man 151 döda fåglar av 34 olika 
arter under 1963. I Norwich, där DDT ej användes, fann man samma år 10 döda fåglar. Året därpå 
användes inte DDT i någon av städerna, men effekterna var fortfarande tydliga med 72 döda fåglar i 
Hanover mot 8 i Norwich (Wurster et al. 1965). Ett tillägg till detta är att de flesta småfåglar är 
svåra att hitta, vilket antyder att dödssiffrorna förmodligen var betydligt större (Wurster et al. 1965).  
Populationen av rödhakesångare i Hanover minskade med 70% mellan åren 1963 och 1964. Då 
besprutningen av DDT avstannade återhämtade populationen sig igen, dock inte till riktigt samma 
nivå. Dödsorsaken hos fåglarna konstaterades vara höga halter (>50 ppm) av DDT i hjärnan. Den 
minskade populationen berodde alltså på DDT-förgiftning och inte på fortplantningsstörningar 
(Wurster et al. 1965). En annan studie från 1974 stödjer resultaten om att mindre fåglar dör av 
DDT-förgiftning. Den genomsnittliga koncentrationen av s-DDT i levern hos döda koltrastar 
(Turdus merula) funna i ett DDT-besprutat område var 249,3 ppm hos honor och 195,3 ppm hos 
hanar. Detta jämfördes med halterna i koltrastar som skjutits ned i ett område där DDT inte 
användes. Hos dessa fåglar var de genomsnittliga värdena 0,36 ppm hos honor och 1,09 ppm hos 
hanar. Studien visade också på att höga halter i fåglarna var direkt kopplade till höga halter hos 
födan (Bailey et al. 1974). En nyare studie från Sydafrika visar på att fågeläggen hos ett antal 
afrikanska fågelarter, bland annat den heliga ibisen (Threskiornis aethiopicus), än idag har höga 
halter av s-DDT. Dock är halterna lägre än vad de var under början av 1990-talet. Denna studie 
visade också att terrestra fåglar hade högre kvot av DDE/PCB än de akvatiska. Man fann ingen 
förklaring till detta (Bouwman et al. 2008).          
    
Däggdjur 
I likhet med fåglar som lever av fisk, ackumuleras miljögifter även i våra vattenlevande däggdjur. 
POP:s anrikas i många fall ännu mer i däggdjur än i fåglar på grund av deras tjocka späcklager. Hur  
mycket som lagras i fettvävnaderna beror även på hur effektiv metabolism djuret har (Nyman et al. 
2002). Sälar har ofta liknande halter av sDDT och sPCB som sina byten, vilket indikerar att de har 
en låg metabolism gällande dessa ämnen. Uttrar å andra sidan verkar kunna metabolisera DDT och 
dess metaboliter snabbt, eftersom halterna funna i uttrar ofta är betydligt lägre än halterna i deras 
föda (Roos et al. 2001). Det finns inga bevis för att DDT och andra organkloriner (till exempel 
PCB) orsakar någon direkt mortalitet för däggdjur, men andra toxiska effekter har påvisats 
(Reijnders 1986). Som hos de flesta andra djurgrupper och människan, påverkas 
fortplantningsförmågan hos däggdjur. I en studie från Japan visade man att höga halter av DDE i 
späcket hos vuxna tumlarhanar (Phocoenoides dalli) leder till låga halter av testosteron i blodet 
(Tanabe et al. 1987) (Figur 5). Detta kan i sin tur leda till reproduktionsstörningar hos hanarna. 
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Figur 5. Relationen mellan koncentrationen av DDE i späcket och halterna av testosteron i blodet hos vuxna 
tumlarhanar. Höga halter av DDE ger låga halter av testosteron, vilket kan påverka fortplantningen. Omritad efter 
Tanabe et al. (1987).      
 
Sedan 1960-talet har sterilitet, missfall, dödfödd avkomma och liknande observerats hos marina 
däggdjur. Även ett flertal sjukdomar, massdöd samt strandade djur har ökat (Tanabe 2002). Exakt 
vad detta beror på är inte klarlagt, men många forskare tror att de höga halterna av miljögifter i 
djuren spelar en roll i detta (Tanabe 2002). Exempelvis tyder allting på att det höga antalet sterila 
gråsälshonor under 1970-talet berodde på höga koncentrationer av PCB (Bignert et al. 2010). Då 
det gäller s-DDT ser man en nedåtgående trend. Exempelvis har man funnit att halterna av s-DDT 
hos gråsälar (Halichoerus grypus) och vikare (Pusa hispida) i Östersjön har sjunkit med 72-85 % 
sedan 1970-talet (Nyman et al. 2002). Även för PCB är trenden nedåtgående, dock inte i samma 
takt som för DDT, eftersom det fortfarande ingår i en mängd produkter i samhället (Bignert et al. 
2010).  
 
Även de terrestra däggdjuren påverkas av DDT. En studie gjord på råttor (Rattus sp.) visar att o,p´-
DDT förhindrar att östrogen binder till sin receptor. En råtta som behandlats med o,p´-DDT två 
timmar innan den behandlas med östrogen, binder 50-60 % mindre östrogen än en råtta som inte 
behandlas med DDT (Forster et al. 1975). Eftersom östrogen är ett av kvinnliga könshormon som 
reglerar fortplantningen kan detta leda till en försämrad reproduktion hos råttorna (Perry et al. 
2006). I en annan studie där man undersökte mullvadar (Talpidae sp.) som levde i ett område där 
man kontinuerligt besprutade med DDT fann man att dessa verkar kunna metabolisera DDT bättre 
än många andra djur. Denna slutsats kunde man dra av att koncentrationen av DDT i levern var 
lägre hos mullvadarna än hos deras huvudsakliga föda, daggmaskar. Slutsatsen stöddes ytterligare 
av att man fann högre halter av metaboliterna DDE och DDD än av DDT (Bailey et al. 1974).      
 
 
Diskussion 
Ovan presenteras en rad olika effekter som DDT har på ekosystem och på oss som lever i dem. 
Trots detta finns det än idag många som förespråkar en användning av DDT för att bekämpa mygg i 
malariadrabbade områden. Frågan vi måste ställa oss är vad som är viktigast, kortsiktigt eller 
långsiktigt tänkande, att ekosystemen mår bra eller att människor överlever för stunden? För oss 
som lever i områden där malaria inte är något problem är svaret enkelt, självklart bör man förbjuda 
all användning. Däremot i Afrika, där nära en miljon barn dör i malaria varje år, är detta ingalunda 
lika självklart (WHO 2009).   
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DDT är idag det billigaste alternativet för att effektivt hindra spridningen av malaria (van den Berg 
2009). Tolv länder har tillstånd att bespruta med DDT, varav åtta av dessa ligger i Afrika. 
Användningen är ytterst begränsad och kontrollerad, besprutning får endast ske inomhus och i 
områden där man säkert kan säga att det har en effekt (WHO 2009). Detta minskar risken att DDT 
läcker ut i ekosystemen, men exponeringen blir otroligt hög för dem som bor i de besprutade husen 
(Longnecker et al. 2001). Visserligen kan man inte säkert säga vad denna exponering innebär, men 
en viss risk medföljer trots allt. Tidigare studier har bland annat kopplat en långvarig exponering för 
DDT till diabetes (Morgan et al. 1980, Rignell-Hydbom et al. 2009), förkortad menscykel (Ouyang 
et al. 2005, Perry et al. 2006), förkortad amningsperiod (Rogan et al. 1987, Gladen & Rogan 1995) 
samt olika former av cancer (Garabrant et al. 1992, McGlynn et al. 2006).  
 
DDT är på många sätt ett skrämmande bekämpningsmedel då man ser till de effekter som har 
kunnat kopplas till användningen av det. Framför allt för att det anrikas och finns kvar under en 
lång tid i naturen, men också för att det har en akut toxisk verkan på exempelvis småfåglar (Wurster 
et al. 1965, Helander 2007). Dessutom har flera arter och stammar av Anopheles-myggan utvecklat 
en resistens mot DDT (och flera andra bekämpningsmedel), vilket gör att man besprutar med ett 
medel som ändå inte har någon stor verkan (N'Guessan et al. 2007). Dessa egenskaper är självklart 
inte önskvärda hos en insekticid som man regelbundet besprutar med. Vad är då alternativen för de 
människor som lever i de svårast malariadrabbade områdena?  
 
I och med att det verkliga problemet, parasiten Plasmodium sp., har en så pass komplicerad 
livscykel är det svårt att utveckla ett vaccin mot malaria (Bozdech et al. 2003) (Figur 2). Därför har 
man istället riktat in sig på vektorn, Anopheles-myggan. Dock har myggan mer och mer börjat 
utveckla resistens mot de insekticider som används idag, främst pyrethroider och DDT (N'Guessan 
et al. 2007). De medel som tidigare visat sig vara lika effektiva, och billigare än DDT, till exempel 
pyrethroiden deltamethrin, är nu tyvärr medel som myggorna är mer eller mindre resistenta mot 
(Bozhao et al. 1991, N'Guessan et al. 2007). Alternativ till dessa finns, bland annat Chlorfenapyr, 
som har en annan verkningsmekanism och är därför effektivt mot de resistenta myggorna 
(N'Guessan et al. 2007). Ämnet är lätt toxiskt för oss människor och har ett oralt LD50 på  >400 mg 
kg-1 hos råttor (oralt LD50 DDT = 250mg kg-1) (N'Guessan et al. 2007, Costa 2008). Huruvida denna 
insekticid är snällare än DDT mot ekosystemen återstår dock att se.  
 
I nuläget är det svårt att uttala sig om användningen av DDT är lämplig eller ej, eftersom det inte 
finns något självklart, säkrare alternativ. Detta trots att hela ekosystem sätts i obalans samt att både 
djur och människor påverkas negativt. Man bör därför fortsätta att söka nya lösningar och kanske 
framför allt, försöka finna ett fungerande vaccin mot malaria.  
 
 
Tack 
Stort tack till min handledare Katariina Kiviniemi Birgersson och mina medstudenter Linnea 
Bergström och Lina Johansson för era värdefulla kommentarer under arbetets gång. Jag vill även 
tacka Jan Örberg för ett trevligt samtal och hjälp med att finna information om DDT. Tack också till 
Björn Helander för det fina fotografiet av en havsörnsunge. Sist, men inte minst, vill jag även tacka 
mina föräldrar, Björn och Kristina Asker för en noggrann korrekturläsning. 
 
 
Referenser 
Bailey S, Bunyan PJ, Jennings DM, Norris JD, Stanley PI, Williams JH. 1974. Hazards to wildlife 
 from the use of DDT in orchards: II. A further study. Agro-Ecosystems 1: 323-338. 



17 

Beard J, Sladden T, Morgan G, Berry G, Brooks L, McMichael A. 2003. Health Impacts of  
 Pesticide Exposure in a Cohort of Outdoor Workers. Environmental Health Perspectives 111: 
 724-731. 
Belles-Isles M, Ayotte P, Dewailly E, Weber J-P, Roy R. 2002. Cord blood lymphocyte functions in 
 newborns from a remote maritime population exposed to organochlorines and 
 methylmercury. Journal of Toxicology and Environmental Health Part A 65: 165-182. 
Berg H, Kautsky N. 1997. Persistent Pollutants in the Lake Kariba Ecosystem – a Tropical Man-
 made lake. I: Remane K. African Inland Fisheries, Aquaculture and the Environment, ss. 115-
 135. Organisation of the United Nations by Fishing News Books Blackwells, Oxford.   
Bergman Å, Hovander L, Sundström M, Athanassiadis I, Athanasiadou M, Sällsten G, Bignert A, 
 Nyberg E. 2010. Insamling av kemisk analys av miljöföroreningar i svensk modersmjölk – 
 Resultat från 2008-2010. Rapport till Naturvårdsverket- 2010-11-24.  
Bignert A, Danielsson S, Strandmark A, Nyberg E,Wilander A, Haglund P. 2008. Comments 
 Concerning the National Swedish Contaminant Monitoring Programme in Marine Biota, 
 2008. Sakrapport, Naturhistoriska riksmuseet. 
Bignert A, Nyberg E, Asplund L, Eriksson U, Nylund K, Berger U. 2010. Åtgärder får effekter. 
 Vikman K, Brenner U, Tidlund A, Svärd M (red.). Havet 2010, ss 68-72. Naturvårdsverket, 
 Motala.  
Bjerregaard P och Hansen JC. 1999. Organochlorines and heavy metals in pregnant women from 
 the Disko Bay area in Greenland. The Science of the Total Environment 245: 195-202. 
Bouwman H, Polder A, Venter B, Skaare JU. 2008. Organochlorine contaminants in coromorant, 
 darter, egret and ibis eggs from South Africa. Chemosphere 71: 227-241. 
Bozdech Z, Llinás M, Pulliam BL, Wong ED, Zhu J, DeRisi JL. 2003. The Transcriptome of the 
 Intraerythrocytic Developmental Cycle of Plasmodium falciparum. PLoS Biology 1: 85-100. 
Bozhao X, Xianqi X, Webber RH, Lines JD. 1998. Comparison of the effect of insecticide-treated 
 bed nets and DDT residual spraying on the prevalence of malaria transmitted by Anopheles 
 anthropophagus in China. Transactions of the Royal Society of Tropical Medicine and 
 Hygiene 92: 135-136.   
Campbell, Reece, Urry, Cain, Wasserman, Minorsky, Jackson. 2008. Biology. 8:e uppl. Pearson 
 Education, San Fransisco. 
Carson RL. 1963. Tyst vår. Tidens förlag, Stockholm. 
Cato I. 2010. Döda bottnar håller miljögifter. Vikman K, Brenner U, Tidlund A, Svärd M (red.)  
 Havet 2010, ss 73-76. Naturvårdsverket, Motala. 
Coats JR. 1990. Mechanisms of Toxic Action and Structure-Activity Relationships for 
 Organochlorine and Synthetic Pyrethroid Insecticides. Environmental Health Perspectives 87: 
 255-262. 
Celik L, Dalsgaard Lund JD,Schiøtt B. 2008. Exploring Interactions of Endocrine-Disrupting 
 Compounds with Different Conformations of the Human Estrogen Receptor r Ligand 
 Binding Domain: A Molecular Docking Study. Chemical Research in Toxicology 21: 2195-
 2206. 
Cocco P, Kazerouni N, Hoar Zahm S. 2000. Cancer Mortality and Environmental Exposure to DDE 
 in the United States. Environmental Health Perspectives 108: 1-4. 
Costa LG. 2008. Toxic Effects of Pesticides. Klaasen CD (red.). Casarett and Doull's Toxicology 
 The Basic Science of Poisons, ss 901-906. McGraw Hill Medical. Tryckort?? 
Eskenazi B, Chevrier J, Goldman Rosas L, Anderson HA, Bornman MS, Bouwman H, Chen A, 
 Cohn BA, de Jager C, Henshel DS, Leipzig F, Leipzig JS, Lorenz EC, Snedeker SM, 
 Stapleton D. 2009. The Pine River Statement: Human Health Consequences of DDT Use. 
 Environmental Health Perspectives 117: 1359-1367. 
Fenster L, Eskenazi B, Anderson M, Bradman A, Harley K, Hernandez H, Hubbard A, Barr DB. 
 2006. Association of In Utero Organochlorine Pesticide Exposure and Fetal Growth and 



18 

 Length of Gestation in an Agricultural Population. Environmental Health Perspectives 114: 
 597-602. 
Folke C, Carpenter S, Walker B, Scheffer M, Elmqvist T, Gunderson L, Holling CS. 2004. Regime 
 Shifts, Resilience, and Biodiversity in Ecosystem Management. Annual Review of Ecology, 
 Evolution and Systematics 35: 557-581. 
Forster MS, Wilder EL, Henrichs WLR. 1975. Estrogenic Behavior of 2(o-Chlorophenyl)-2-(p-
 Chlorophenyl)-1,1,1-Trichloroethane and Its Homologues.  Biochemical Pharmacology 24: 
 1777-1780. 
Florens L, Washburn MP, Raine JD, Anthony RM, Grainger M, Haynes JD, Moch JK, Muster N, 
 Sacci JB, Tabb DL, Witney AA, Wolters D, Wu Y, Gardner MJ, Holder AA, Sinden RE, Yates 
 JR, Carucci DJ. 2002. A proteomic view of the Plasmodium falciparum life cycle. Nature 419: 
 520-526.  
Garabrant DH, Held J, Langholz B, Peters JM, Mack TM. 1992. DDT and Related Compounds and 
 Risk of Pancreatic Cancer. Journal of National Cancer Institute 84: 764-771. 
Gladen BC och Rogan WJ. 1995. DDE and Shortened Duration of Lactation in a Northern Mexican 
 Town. American Journal of Public Health 85: 504-508.  
 Hardell L, Carlberg M, Hardell K, Björnfoth H, Wickbom G, Ionescu M, van Bavel B, Lindström 
 G. 2007. Decreased survival in pancreatic cancer patients with high concentrations of 
 organochlorines in adipose tissue. Biomedicine and Pharmacotherapy 61: 659-664. 
Helander B. 2007. Havsörn – i miljöövervakningens tjänst. Viklund K, Brenner U, Tidlund A,  
 Lindblom R (red.). Havet 2007, ss 90-92. Naturvårdsverket, Växsjö.  
Helander B, Olsson A, Bignert A, Asplund L, Litzén K. 2002. The Role of DDE, PCB, Coplanar 
 PCB and Eggshell Parameters for Reproduction in the White-tailed Sea Eagle (Haliaeetus 
 albicilla) in Sweden. 
Ho M, White NJ. 1999. Molecular mechanisms of cytoadherence in malaria. American Journal of 
 Physiology – Cell Physiology. 276: C1231-C1242. 
Hoppin JA, Tolbert PE, Holly EA et al. 2000. Pancreatic Cancer and Serum Organochlorine Levels. 
 Cancer Epidemiology, Biomarkers & Prevention 9: 199-205. 
IPCS (International Programme on Chemical Safety). 1979. DDT and its Derivates. Environmental 
 Health Criteria 9. 
IPCS (International Programme on Chemical Safety). 2004. DDT. WWW-dokument 2004-04-01: 
 http://www.inchem.org/documents/icsc/icsc/eics0034.htm. Hämtad 2011-03-02.   
IPCS (International Programme on Chemical Safety). 2008. Draft, DDT Health Hazard Assessment. 
 WHO (World Health Organization). 
Jirsová S, Masata J, Jech L, Zvárová J. 2010. Effect of polychlorinated biphenyls (PCBs) and 1,1,1-
 trichloro-2,2,-bis(4-chlorophenyl)-ethane (DDT) in follicular fluid on the results of in vitro 
 fertilization-embryo transfer (IVF-ET) programs. Fertility and Sterility 93: 1831-1837. 
Karmaus W, Asakevich S, Indurkhya A, Witten J, Kruse H. 2002. Childhood growth and exposure 
 to dichlorodipenhyl dichloroethene and polychlorinated biphenyls. The Journal of Pediatrics 
 140: 33-39. 
KIFS. 2005. Kemikalieinspektionens föreskrifter om klassificering och märkning av kemiska 
 produkter. ISSN 0238-1937. 
Kramer M, Demissie K, Yang H, Platt RW, Sauvé R, Liston R. 2000. The Contribution of Mild and 
 Moderate Preterm Birth to Infant Mortality. Journal of American Medical Association 284: 
 843-849. 
Lee D-H, Lee I-K, Song K, Steffes M, Toscano W, Baker BA, Jacobs DR. 2006. A Strong Dose-
 Response Relation Between Serum Concentrations of Persistent Organic Pollutants and 
 Diabetes. Diabetes Care 29: 1638-1644. 
Linderoth M, Hansson T, Liewenborg B, Sunberg H, Noaksson E, Hanson M, Zebühr Y, Balk L. 
 2006. Basic physiological biomarkers in adult female perch (Perca fluviatilis) in a chronically 



19 

 polluted gradient in the Stockholm recipient (Sweden). Marine Pollution Bulletin 53: 437-450. 
Longnecker MP. 2005. Invited Commentary: Why DDT Matters Now. American Journal of 
 Epidemiology 162: 726-728.  
Lundholm CE. 1997. DDE-induced Eggshell Thinning in Birds: Effects of p,p´-DDE on the 
 Calcium and Prostaglandin Metabolism of the Eggshell Gland. Comparative Biochemistry 
 and Physiology C-Toxicology & Pharmacology 118: 113-128. 
Läkare Utan Gränser. 2010. Malaria. WWW-dokument 2010-04-20: 
 ://www.lakareutangranser.se/uppdrag/sjukdomar/Malaria/. Hämtad 2011-02-17.      
McGlynn KA, Abnet CC, Zhang M, Sun X-D, Fan J-H, O'Brien TR, Wei W-Q, Ortiz-Conde BA, 
 Dawsey SM, Weber J-P, Taylor PR, Katki H, Mark SD, Qiao Y-L. 2006. Serum 
 Concentrations of 1,1,1-Trichloro-2,2-bis( p -chlorophenyl)ethane (DDT) and 1,1-Dichloro-
 2,2-bis  
 (p -chlorophenyl)ethylene (DDE) and Risk of PrimaryLiver Cancer. Journal of the National 
 Cancer Institute 98: 1005-1011. 
Morgan DP, Lin LI, Saikally HH. 1980. Morbidity and mortality in workers occupationally exposed 
 to pesticides. Archives of Environmental Contamination and Toxicology 9: 349-382. 
Nakamaru M, Iwasa Y, Nakanishi J. 2003. Extinction risk to bird populations caused by DDT 
 exposure. Chemosphere 53: 377-387. 
National Cancer Institute. 2010. Estrogen Receptors. WWW-dokument 2010-10-15: 
 http://www.cancer.gov/cancertopics/understandingcancer/estrogenreceptors/page3. Hämtad 
 2011-02-14.  
N'Guessan R, Boko P, Odjo A, Akogbéto M, Yates A, Rowland M. 2007. Chlorfenapyr: A pyrrole 
 insecticide for the control of pyrethroid or DDT resistant Anopheles gambiae (Diptera: 
 Culcidae) mosquitoes. Acta Tropica 102: 69-78.   
Nyman M, Koistinen J, Fant ML, Vartiainen T, Helle E. 2002. Current levels of DDT, PCB and 
 trace elements in the Baltic ringed seals (Phoca hispida baltica) and grey seals (Halichoerus 
 grypus). Environmental Pollution 119: 399-412. 
Ouyang F, Perry MJ, Venners SA, Chen C, Wang B, Yang F, Fang Z, Zang T, Wang L, Xu X, Wang 
 X. 2005. Serum DDT, age at menarche, and abnormal menstrual cycle. Occupational and 
 Environmental Medicine 62: 878-884. 
Perry MJ, Ouyang F, Korrick SA, Venners SA, Chen C, Xu X, Lasley BL, Wang X. 2006. A 
 Prospective Study of Serum DDT and Progesterone and Estrogen Levels across the Menstrual 
 Cycle in Nulliparous Women of Reproductive Age. American Journal of Epidemiology 164: 
 1056-1064. 
Ramphul U, Boase T, Bass C, Okedi LM, Donnelly MJ, Müller P. 2009. Insecticide resistance and 
 its association with target-site mutations in natural populations of Anopheles gambiae from 
 eastern Uganda. Transactions of the Royal Society of Tropical Medicine and Hygiene 103: 
 1121-1126.   
Reijnders PJH. 1986. Reproductive failure in common seals feeding on fish from polluted coastal 
 waters. Nature 324: 456-457. 
Ribas-Fitó N, Torrent M, Carrizo D, Muños-Ortiz L, Júlvez J, Grimalt JO, Sunyer J. 2006. In Utero 
 Exposure to Background Concentrations of DDT and Cognitive Functioning among 
 Preschoolers. American Journal of Epidemiology 164: 955-962. 
Ricklefs RE. 2008. Community Structure. I: Correa J, Moran S (red.). The Economy of Nature, ss. 
 380. W. H. Freeman and Company, New York.  
Rignell-Hydbom A, Lidfeldt J, Kiviranta H, Rantakokko P, Samsioe G, Agardh D, Rylander L. 
 2009. Exposure to p,p´-DDE: A Risk Factor for Type 2 Diabetes. PloS ONE 4: e7503. 
Rignell-Hydbom A, Rylander L, Hagmar L. 2007. Exposure to persistent organochlorine pollutants 
 and type 2 diabetes mellitus. Human & Experimental Toxicology 26: 447-452. 
Rogan WJ, Gladen BC, McKinney JD, Carreras N, Hardy P, Thullen J, Tingelstad J, Tully M. 1986. 



20 

 Polychlorinated Biphenyls (PCBs) and Dichlorodiphenyl Dichloroethene (DDE) in Human 
 Milk: Effects of Maternal Factors and Previous Lactation. American Journal of Publec Health 
 76: 172-177. 
Rogan WJ, Gladen BC, McKinney JD, Carreras N, Hardy P, Thullen J, Tingelstad J, Tully M. 1987. 
 Polychlorinated Biphenyls (PCBs) and Dichlorodiphenyl Dichloroethene (DDE) in Human 
 Milk: Effects on Growth, Morbidity, and Duration of Lactation. American Journal of Public 
 Health 77: 1294-1297. 
Roos A, Greyerz E, Olsson M, Sandegren F. 2001. The otter (Lutra lutra) in Sweden – population 
 trends in relation to ∑DDT and total PCB concentrations during 1968-99. Environmental 
 Pollution 111: 457-469. 
Ruus A, Green NW, Maage A, Amundsen CE, Schøyen M, Skei J. 2010. Post World War II 
 orcharding creates present day DDT-problems in The Sørfjord (Western Norway) – A case 
 study. Marine Pollution Bulletin 60: 1856-1861. 
Rylander L, Rignell-Hydbom A, Hagmar L. 2005. A cross-sectional study of the association 
 between persistent organochlorine pollutants and diabetes. Environmental Health: A Global 
 Access Science Source. 4: 28-34. 

SCPOP (Stockholm Convention on persistant organic pollutants (POPs)). 2011.  About the 
convention. WWW-dokument: http://chm.pops.int/Convention/tabid/54/language/en- 

 US/Default.aspx. Hämtad 2011-02-14. 
Smi, Smittskyddsinstitutet. 2011. Sjukdomsinformation om malaria. WWW-dokument 2011-02-11: 
 http://www.smittskyddsinstitutet.se/sjukdomar/malaria/. Hämtad 2011-02-17. 
Siddiqui MKJ, Srivastava S, Srivastava SP, Mehrota PK, Mathur N, Tandon I. 2003. Persistent 
 chlorinated pesticides and intra-uterine foetal growth retardation: a possible association. 
 International Archives of Occupational and Environmental Health 76: 75-80.  
Takayama S, Sieber SM, Dalgard DW, Thorgeirsson UP, Adamson RH. 1999. Effects of long-term 
 oral administration of DDT on nonhuman primates. Journal of Cancer Research and Clinical 
 Oncology 125: 129-225. 
Tanabe S, Tatsukawa R, Saito A, Miyazaki N. 1987. Reduction in the Testosterone Levels by PCBs 
 and DDE in Dall's Porpoises of Northwestern North Pacific. Marine Pollution Bulletin 18: 
 643-646. 
Tanabe S. 2002. Contamination and toxic effects of persistent endocrine disrupters in marine 
 mammals and birds. Marine Pollution Bulletin 45: 69-77.  
Tiemann U. 2008. In vivo and in vitro effects of the organochlorine pesticides DDT, TCPM, 
 methoxychlor, and lindane on the female reproductive tract of mammals: A review. 
 Reproductive Toxicology 25: 316-326. 
Tomatis L, Huff J. 2000. Evidence of carcinogenicity of DDT in nonhuman primates. Journal of 
 Cancer Research and Clinical Oncology 126: 246. 
Ungerer JR, Thomas P. 1996. Role of very low density lipoproteins in the accumulation of o,p´-
 DDT in fish ovaries during gonadal recrudescence. Aquatic Toxicology 35: 183-195. 
van den Berg H. 2009. Global Status of DDT and Its Alternatives for Use in Vector Control to 
 Prevent Disease. Environmental Health Perspectives 117: 1656-1663.  
Verhoeven & Schmitz. 1991. Control of plant growth by nitrogen and phosphorus in mesotrophic 
 fens. Biogeochemistry 12: 135-148. 
Wershaw RL, Burcar PJ, Goldberg MC. 1969. Interaction of petsticides with natural organic 
 material. Environmental Science Technology 3: 271-273.  
WHO. 2011a. Indoor residual spraying (IRS). WWW-dokument 2011-02-17: 
 http://www.who.int/malaria/vector_control/irs/en/index.html. Hämtad 2011-02-17.  
WHO. 2011b. Health topics: Malaria. WWW-dokument 2011-02-17: 
 http://www.who.int/topics/malaria/en/. Hämtad 2011-02-17.    
 



21 

 
WHO Collaborative Study Team on the Role of Breastfeeding on the Prevention of Infant Mortality. 
 2000. Effect of breastfeeding on infant and child mortality due to infectious diseases in less 
 developed countries: a pooled analysis. Lancet 355: 451-455.  
Wurster CF, Wurster DH, Strickland WN. 1965. Bird Mortality after Spraying Dutch Elm Disease 
 with DDT. Science 148: 90-91.   


