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FORORD

Dette prosjektet ble utført våren 2021 som en bacheloroppgave ved studieprogrammet kjemiingeniør

ved Norges teknisk-naturvitenskapelige universitet (NTNU). Oppgaven ble gjort i samarbeid med

SINTEF Ocean og den eksperimentelle delen ble gjennomført ved økotoksikologi- og

miljølaboratoriene ved SINTEF Ocean. Hensikten med oppgaven var å studere utlekking av tilsatte

kjemikalier fra ulike plastprodukter til vann, og øke forståelsen for hvilke miljøparametere som er av

betydning for denne prosessen. Oppgaven var en del av prosjektet MicroLEACH (Microplastics -

Long-term Effects of plastics and Additive Chemicals on marine organisms), ledet av Norsk institutt

for vannforskning (NIVA), finansiert av Norges forskningsråd og støttet av et utvalg sentrale

miljøinstitutter, deriblant SINTEF Ocean. Formålet med prosjektet er å undersøke de langtidseffektene

som mikroplasten og dens tilsetningsstoffer har på et utvalg marine organismer i det norske miljøet.

Vi vil gjerne takke alle som har bidratt under utførelsen av forsøket, for råd, veiledning og en

eksepsjonelt varm velkomst på laboratoriet. Vi vil rette en spesiell takk til:
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● Forskningsleder Andy Booth

● Senioringeniør Lisbet Støen
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● Senioringeniør Marianne Unaas Rønsberg
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SAMMENDRAG

I dagens samfunn er marin plastforsøpling blitt et økende problem og det er mye usikkerhet rundt hva

slags miljøkonsekvenser dette medfører. Et komplett plastprodukt blir tilført karakteristiske

kjemikalier, med den hensikt å tilføre plasten de egenskapene som er ønskelig, eller å eliminere,

eventuelt redusere, de egenskapene som er uønskede. I dette prosjektet ble det sett nærmere på hva

som skjer med disse kjemikaliene når plastproduktene havner i havet, ved å undersøke hvor mye av

kjemikaliene som lekker ut og hvilke miljøparametere som påvirker utlekkingen. Dette ble gjort ved å

studere plastmaterialene oppvaskhansker, gummigranulat, laboratoriehansker og ballonger i vann, og

utsette disse for forhåndsbestemte variasjoner av utlekkingstid, temperatur, turbulens, salinitet og

partikkelstørrelse. Kjemikaliene som lekket ut i vannet ble ekstrahert ved væske-væske ekstraksjon og

ekstraktene ble analysert med GC-MS. Det ble gjort videre undersøkelser på ti utvalgte kjemikalier, og

ut i fra resultatene var det mulig å se på hvilken effekt parameterne hadde på konsentrasjonen av disse.

Forsøket ble planlagt og utført i samarbeid med SINTEF Ocean, og oppgaven er en del av prosjektet

MicroLEACH.

Ved å registrere konsentrasjonen av fem av de ti utvalgte kjemikaliene som lakk ut fra partikler av

oppvaskhansker til sjøvann over 1-35 dager, ble det funnet store variasjoner i konsentrasjonen av

kjemikaliene over tid. Ett kjemikalie viste stabil økning med tid, to viste økning etterfulgt av

reduksjon, og to viste liten forandring over tid. En endring av temperatur fra 5oC til 20oC, førte til økt

utlekking for flertallet av de studerte kjemikaliene. Økning av turbulensnivået i vann, fra 0 rpm til 1

rpm, resulterte generelt i en høyere grad av utlekking fra oppvaskhansker og gummigranulat, for

majoriteten av kjemikaliene. Ytterligere økning, til 225 rpm, hadde motsatt effekt og det kunne ses en

nedgang i konsentrasjon for de fleste kjemikaliene. En økning i partikkelstørrelse fra <1 mm til 2-10

mm hadde stor effekt på konsentrasjonen av kjemikaliene i sjøvann, og førte til en betydelig økning

for alle de undersøkte kjemikaliene. Ved å se på utlekkingen av kjemikalier fra gummigranulat i

smeltevann (0-1 ‰) og sjøvann (35 ‰), ble det observert at kjemikaliene hadde en moderat økning i

konsentrasjon i smeltevann. Sammenlagt hadde partikkelstørrelse, etterfulgt av tid, den største

påvirkningen på utlekkingen av de fleste kjemikaliene. Større partikler førte til mer utlekking og

effekten av tid viste seg å være avhengig av kjemikalie. Videre var det nest størst variasjon i

konsentrasjon som følge av endringer i temperatur og turbulens. Salinitet resulterte i minst forskjell i

konsentrasjon av kjemikaliene. De fleste kjemikalier lakk ut mer ved høyere temperatur, lav turbulens

resulterte generelt i mest utlekking og lavere salinitet førte til mer utlekking fra gummigranulat. Alle

de studerte kjemikaliene viste dermed en synlig påvirkning fra en eller flere kunstige miljøparametere,

men hvilken effekt de hadde var i flere tilfeller individuelt, og varierte fra kjemikalie til kjemikalie.
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ABSTRACT

In recent times, marine littering has become a growing concern and there is a lot of uncertainty

concerning what kind of environmental consequences this entails. A complete plastic product is

supplied with chemical additives, with the intention of imparting desirable properties to the plastic, or

to eliminate or reduce the properties which are undesirable. In this bachelor thesis, what happens to

these chemicals as the product ends up in the ocean was considered, by examining how much of the

additives leach from the plastics to the surrounding water, and how the leaching was affected by

various parameters. This was researched using four different plastic products; dishwashing gloves, car

tire rubber, laboratory gloves and balloons, in water and exposing them to carefully selected variations

in time, temperature, turbulens, salinity and particle size. The chemicals that had leaked into the water

were extracted by liquid-liquid extraction and the extracts were analyzed by GC-MS. Ten chemicals

were selected for further analysis, and the results made it possible to determine how the leaching was

affected by the different parameters. The experiment was planned and executed in collaboration with

SINTEF Ocean, and this bachelor thesis is part of the MicroLEACH project.

By analysing the concentration of five chemicals leached from dishwashing gloves in seawater after

1-35 days, it was found that there were substantial variations in how the concentration varied with

time. One chemical showed a steadily increasing concentration over time, two chemicals showed an

increase followed by a decrease, and two chemicals showed little change in concentration over time.

A change in temperature from 5oC to 20oC led to increased leakage for the majority of the chemicals.

Increasing the turbulence of the water, from 0 rpm to 1 rpm, generally resulted in a higher degree of

leaching from dishwashing gloves and car tire rubber, for the majority of the chemicals. A further

increase, to 225 rpm, had the opposite effect and resulted in a decrease in concentration for most

chemicals. An increase in particle size from <1 mm to 2-10 mm showed a large effect on the

concentration of the chemicals in seawater, and led to a significant increase in concentration of all

chemicals examined. By analysing the leaching of chemicals from car tire rubber in meltwater (0-1

‰) and seawater (35 ‰), it was observed that the chemicals had a moderate increase in concentration

in meltwater. Overall, particle size, followed by time, showed the biggest impact on the concentration

of most of the chemicals. Larger particles resulted in more leaching, and the effect of time on leaching

was different for each chemical. Furthermore, the second largest variation in concentration was

observed as a result of changes in temperature and turbulence. Most chemicals leached more at higher

temperatures and lower turbulence. Of the studied parameters, the salinity resulted in the lowest

variations, and more leaching occurred at lower salinity. One or more of the parameters had a visible

influence on each of the chemicals. However, the effects were, in several instances, individual.
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1 INNLEDNING

I 1907 ble den aller første, syntetiske polymeren framstilt og dette blir på mange måter sett på som

startskuddet for den moderne plasthistorien [1]. I dag blir plast sett på som et av de mest allsidige

materialene som noen gang er laget og det har, på mange bruksområder, erstattet mer tradisjonelle

materialer som stein, skinn, papir, tre, keramikk, glass og metall. Denne allsidigheten kommer av de

mange fordelaktige egenskapene som plasten har, blant annet at den har et høyt styrke-til-vekt forhold,

den er lett å forme, er tilnærmet ugjennomtrengelig for væsker og dens høye motstandsdyktighet mot

fysisk og kjemisk nedbrytning [2].

Strukturmessig er plast bygd opp av polymerer; makromolekyler som er satt sammen av flere små,

strukturelle enheter bundet sammen med kovalente bindinger. Polymerer kan være både syntetiske og

naturlige, hvorav førstnevnte er menneskeskapte, mens de naturlige finnes i flere former i naturen

rundt oss [3]. Dermed kan det sies at all plast er bygd opp av polymerer, men alle polymerer er ikke

nødvendigvis plast. På mange måter har hverdagen og livet blitt enklere, men denne medaljen har også

en bakside. Plast er nemlig i all hovedsak ikke biologisk nedbrytbart, noe som resulterer i at det hvert

eneste år havner mellom 4.8 og 12.7 millioner tonn plast i havet [4]. Dette har ført til at havet i dag er

beregnet til å inneholde 150 millioner tonn plastavfall, hvorav 270 000 tonn av dette er flytende plast

som har blitt brutt ned til 5.25 billioner plastpartikler [5]. Disse plastpartiklene er av variert form og

størrelse, men et begrep som har fått mye oppmerksomhet de siste årene er mikroplast; plastpartikler

med en partikkelstørrelse på under 5 mm [6]. På bakgrunn av dette har plastforurensning blitt en

økende bekymring hos forskere, og engasjert mennesker verden over. Disse bekymringene er blant

annet knyttet til hva slags konsekvenser dette har for marine organismer og biologisk mangfold.

Et fullkomment plastprodukt består riktignok ikke utelukkende av polymerer. Det tilføres også en

mengde kjemikalier til plastmaterialet med den hensikt å gjøre den enklere å bearbeide, modifisere

egenskapene og styrke produktets ytelse [7]. I de fleste tilfeller er ikke tilsetningsstoffet kjemisk

bundet til polymeren i plastmaterialet, og det kan derfor potensielt lekke ut under produksjon eller før,

under og etter bruk [8]. Selv om det har vært forsket mye på plastavfall i havet og mikroplast, er det

relativt få studier som tar for seg kjemikaliene som tilsettes plasten og deres giftighet. Spesielt er det

lite kunnskap om hvilke kjemikalier som lekker ut fra plastprodukter i vann, og hvilke

miljøparametere som avgjør eller påvirker utlekkingen. Dette er et område hvor mer forskning er

nødvendig for å bedre forstå den påvirkningen plastavfallet har på verden. I lys av dette ønsker

prosjektet MicroLEACH å undersøke de langtidseffektene som mikroplasten og dens tilsetningsstoffer
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har på et utvalg marine organismer i det norske miljøet. Resultatene og de eksperimentelle dataene

som er hentet inn i løpet av prosjektet vil brukes for å utvikle og etablere testsystemer for fremtidig

utarbeiding av regulerende retningslinjer for effektvurdering av mikroplast og tilsatte kjemikalier [9].

Som en del av MicroLEACH vil dette bachelorprosjektet studere utlekking av tilsatte kjemikalier fra

ulike plastprodukter til vann, og deretter prøve å øke forståelsen for hvilke miljøparametere som er av

betydning for denne prosessen. Dette innebærer et forsøk med fire hverdagslige plastprodukter:

oppvaskhansker, ballonger, laboratoriehansker og gummigranulat. Disse plastmaterialene males opp,

tilsettes i beholdere med vann og får deretter tildelt et bestemt sett med designerte miljøparametere.

Hensikten er å undersøke hvilke kjemikalier som lekker ut i vannet, hvor mye som lekker ut og

hvordan variasjon av parameterne påvirker prosessen. Miljøparameterne som studeres i forsøket er

salinitet, turbulens, temperatur, tid og partikkelstørrelse. En GC-MS analyse av det vannet som

plastproduktene lå i vil så kunne bidra til å fastsette relative responser av tilsetningsstoffene i

beholderne. Til slutt vil de endelige resultatene kunne være med på gi et bilde av hvilken innflytelse

parameterne har på utlekkingsprosessen.
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2 TEORI

2.1 POLYMERER

2.1.1 POLYMERERS OPPBYGNING
Plast består av makromolekyler kalt polymerer [10]. Makromolekyler defineres av IUPAC som “et

molekyl med høy relativ molekylmasse, med en struktur bestående av flere repeterende enheter,

faktisk eller konseptuelt, fra molekyler med lav relativ molekylmasse” [11]. Makromolekylene kan

dermed beskrives som en kjede med kjemisk repeterende enheter, kalt monomerer. Disse er bundet

sammen med kovalente bindinger, vanligvis som organiske forbindelser, med karbon bundet til

hydrogen, oksygen, nitrogen, halogener osv. En kjede er vanligvis et par mikrometer lang og består

typisk av mellom 1000 og 10 000 monomerer. Kjedene er også bundet til hverandre, men enten med

svakere bindinger som van Der Waals, hydrogen- eller dipolbindinger eller med kovalente

kryssbindinger [12]. Dersom den samme monomeren repeteres gjennom hele kjeden, og i alle

enhetene som er bundet sammen, kalles molekylet en homopolymer. De repeterende enhetene i

polymeren kan også dannes fra to eller flere ulike monomerer. Dette kalles da en kopolymer [10]. Det

finnes både naturlige og syntetiske polymerer hvorav plast tilhører sistnevnte. Noen eksempler på

naturlige polymerer er DNA, cellulose, stivelse og proteiner som alle utgjør det meste av strukturen av

vev hos levende organismer [11].

2.1.2 EKSEMPLER PÅ POLYMERER
Polymeren klassifiseres generelt ut i fra hva slags monomerer den er bygget opp av, og som danner

selve grunnstrukturen, og deretter hvilke stoffer som utgjør eventuelle sidekjeder. Polyetylen (PE) er

et eksempel på en polymer med en relativt enkel struktur. I PE-kjeden er det etylen som bygger opp

kjeden og antallet C2H4-grupper som avgjør grad av polymerisering. Polymeriseringsgraden er det

gjennomsnittlige antallet monomerer i molekylkjedene som polymeren er bygget opp av. Etylen og

polyetylen er avbildet i figur 1.
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Etylen Polyetylen

Figur 1: Figuren viser strukturen til etylen og videre hvordan en kjede av etylen vil gi polymeren polyetylen. Etylen

repeteres bortover kjeden og dette er illustreres av prikkene i polyetylenfiguren [10].

Syntetiske polymerer fremstilles generelt under en kjemisk reaksjon hvor utgangspunktet er

forbindelser med lav molar masse [10]. Poly kommer fra det greske ordet polys og betyr “mye” eller

“tallrik”, dermed kan navnet “polyetylen” direkte oversettes til “mange etylen”. Ordet indikerer da at

polymeren består av flere repeterende enheter av hydrokarbonet etylen. Et annet eksempel på en

vanlig polymer er polystyren. Polystyren har fenylgrupper bundet til grunnkjeden som sidegrupper.

Dette kommer frem i figur 2.

Styren Polystyren

Figur 2: Figuren viser strukturen til styren og videre hvordan en kjede av styren vil gi polymeren polystyren [10].
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2.2 FREMSTILLING AV PLASTPOLYMERER

2.2.1 POLYMERISASJON
Syntetiske polymerer kan hovedsakelig fremstilles på tre ulike måter fra relativt enkle startmaterialer

[10]. Disse metodene er:

1. Polyaddisjon eller addisjonspolymerisasjon

2. Polykondensasjon eller kondensasjonspolymerisasjon

3. Polymerisasjon som kjedereaksjon

I en polyaddisjonsreaksjon reagerer to ulike monomerer uten at det spaltes av et biprodukt. I en

polykondensasjonsreaksjon vil to ulike monomerer reagere med hverandre og det vil spaltes av et

lavmolekylært stoff. I den siste reaksjonen, polymerisasjon som kjedereaksjon, knytter like

monomerer seg sammen til en kjede og ingen atomer bytter plass. Sistnevnte er den enkleste måten å

bygge opp kjedemolekyler på og og 75% av all plast framstilles på denne måten. Eksempler på

polymerer som produseres slik er polyvinylklorid, polyetylen og polypropylen [13]. De tre

reaksjonene samt eksempler er gitt i tabell 1.

Tabell 1: Tabellen viser de tre vanligste måtene polymerer fremstilles på. Reaksjonene er oppgitt med en forklaring og et

eksempel på reaksjonsmekanisme [13].

REAKSJON FORKLARING EKSEMPEL

Polyaddisjon Polyuretan (PUR) dannes ved
polyaddisjon av en dialkohol og
diisocyanat.

polyuretan (PUR)

Polykondensasjon Polyamid dannes ved polykondensasjon
av et diamin og en disyre.

diamin disyre

→
polyamid 66

Polymerisasjon
som kjedereaksjon

Monomeren vinylklorid polymeriseres
som kjedereaksjon og danner
polyvinylklorid. Dobbeltbindingene i
vinylklorid molekylene brytes og nye,
kovalente bindinger dannes.

→
vinylklorid          polyvinylklorid
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2.3 ULIKE TYPER AV PLASTPOLYMERER

2.3.1 TERMOPLAST
Polymeren som plastmaterialet består av kan deles inn i to hovedklasser basert på hvordan den

reagerer ved oppvarming. Disse betegnes termoplast og herdeplast. Termoplastiske polymerer er

relativt duktile materialer, det betyr at kan formes, bøyes og modelleres lett. De kan være amorfe, men

består ofte av regioner med amorf og krystallinsk struktur, kalt semikrystallinsk [12]. I amorfe

områder er ikke atomene systematisk ordnet og det er ikke noe fast struktur. I et krystallinsk område

vil atomene være ordnet i et fast, repeterende mønster. Enhetene i de lange kjedene er lineært bundet

og kjedene er bundet til hverandre med sekundære van der Waalske krefter. I det polymeren tilføres

varme vil molekylene få nok energi til å overgå de intermolekylære kreftene og danne en viskøs

væske. De sekundære bindingene vil dominere igjen ved kjøling og kjedene vil være tilbake igjen i

opprinnelig tilstand. Termoplast kan dermed smeltes flere ganger uten at materialet blir ødelagt [12]. I

figur 3 illustreres forskjellen mellom de primære, kovalente bindingene i polymerkjeden og de

sekundære, svakere bindingene mellom de ulike polymerkjedene. Et eksempel på en termoplast er

polyetylen.

Figur 3: Figuren viser hvordan monomerene er bundet sammen med primære bindinger. Kjedene holder sammen ved

sekundære krefter, som Van der Waal-, dipol- og hydrogenbindinger [13].
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2.3.2 HERDEPLAST
Herdeplast er alltid amorfe polymerer og generelt er de sterkere, stivere og har større

motstandsdyktighet enn termoplaster, men de er sprø og kan knekke. De lange kjedene eksisterer i et

amorft nettverk med kovalente kryssbindinger til hverandre. Hovedmolekylkjeden kan ha opp i mot en

kryssbinding per tyvende atom [12]. Kryssbindingene er irreversible og forhindrer materialet fra å bli

varmet og formet flere ganger slik som termoplasten. Blir herdeplasten varmet over glasstemperaturen

vil kryssbindingene bli brutt og dermed vil materialet ødelegges [12]. Glasstemperaturen, Tg, indikerer

et temperaturpunkt der de amorfe regionene i et semikrystallinsk materiale blir fleksible. Under

glasstemperaturen vil et stoff ha egenskaper som minner om glass, over vil egenskapene minne om

gummi. Glasstemperaturen må ikke forveksles med smeltepunktet, som er beskrevet som den

temperaturen hvor de krystallinske regionene blir flytende [14]. Figur 4 illustrerer hvordan termoplast

kan varmes opp og formes igjen, i motsetning til herdeplast. Et eksempel på en herdeplast er

polyuretan.

Figur 4: Figuren viser den grunnleggende forskjellen på herdeplast og termoplast, og hvordan det kun er termoplast som kan

varmes og formes igjen [13].

2.3.3 ELASTOMERER
En annen stor gruppe polymere materialer er elastomerer, og disse er også alltid amorfe [12]. Gummi

er et eksempel på en naturlig polymer og silikon tilhører gruppen av syntetiske polymerer [12]. De

lange kjedene hos elastomerer er bundet sammen med relativt svake intermolekylære krefter med

enkelte tilfeller av kryssbindinger [15]. Ved romtemperatur har molekylkjedenes eksitasjon overgått de

svakere, sekundære bindingene, men kryssbindingene forhindrer materialet fra å bli væske slik som

termoplasten [16]. Dermed vil de delene av kjedene som er uten kryssbindinger være fleksible og

kunne bevege seg i forhold til hverandre. Kryssbindingene vil gjøre at materialet vil kunne gjenoppta

sin originale form etter å ha blitt utsatt for ytre krefter (eks. press, strekking o.l.) [17]. Polymerer av

denne typen er spesielt elastiske og kan strekkes langt uten permanent skade på materialet.

Elastomerer har omtrent én kryssbinding per tusende atom i hovedmolekylkjeden, og dermed færre

kovalente kryssbindinger enn herdeplast [12]. Figur 5 viser de tre nevnte polymergruppene og deres

strukturelle forskjeller.
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Figur 5: Figuren gir strukturen til de tre nevnte polymergruppene. Hos gummi og herdeplast illustrerer prikkene

kryssbindinger i strukturen [13].

2.4  POLYMERERS EGENSKAPER OG BRUKSOMRÅDER

2.4.1 EGENSKAPER HOS VANLIGE POLYMERER
I 2019 ble det produsert 368 millioner tonn plast globalt. Dette er en gradvis, årlig økning fra tidligere

år. Denne mengden innebærer flere ulike typer polymerer, men noen fibre og tilsetningsstoffer er ikke

medregnet [18]. Termoplaster utgjør minst 90% av det globale plastkonsum. Av dette er 50% designet

for engangsbruk [19]. Tabell 2 gir en oversikt over de mest anvendte og etterspurte plasttypene i

Europa [18], og noen av polymerenes mest fremtredende egenskaper [19]. Noen polymerer kan

klassifiseres under flere grupper, i disse tilfellene er de satt i den gruppen de oftest kategoriseres

under. Eksempelvis er PE vanligvis en termoplast, men kan også framstilles som herdeplasten

tverrbundet polyetylen (PEX) med kryssbindinger mellom kjedene. Et annet viktig moment er at ulike

polymere kan sorteres på flere måter. Et eksempel er at både umettede polyestere (UP) og

polyetylentereftalat (PET) hører til gruppen polyestere ettersom de begge har esterbindinger i

hovedkjeden, men kan videre plasseres i henholdsvis herdeplaster og termoplaster [19]. Dette gjelder

også elastomerer.
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Tabell 2: Tabellen viser noen av de mest etterspurte plasttypene, delt inn i termoplaster, herdeplaster og elastomerer. Alle

plasttypene er oppgitt med engelsk, og internasjonal, forkortelse samt noen av de mest fremtredende polymeregenskapene

[10].

Polymer Egenskaper Forkortelse

Termoplast Polyetylen

Polypropylen

Polyvinylklorid

Polyetylentereftalat

Polystyren

Ekspandert polystyren

Polyamider

Polykarbonat

Polymetylmetakrylat

Styren-akrylnitril

Akrylnitril- butadien-styren

Isolator, kjemikaliebestandig

Lette, kjemikaliebestandig, langvarig

Stiv, lett, slitesterk, flammeresistent

Sterk

Transparent, vanntett/-resistent

Veldig lett

Sterk, kjemikaliebestandig, slitesterk

Sterk, flammeresistent, syreresistent

Hard, transparent, slitesterk

Vann- og gasstett, kjemikaliebestandig

Sterk, slitesterk

PE

PP

PVC

PET

PS

EPS

PA

PC

PMMA

SAN

ABS

Herdeplast Polyuretan

Umettede polyestere

Epoksy

Vinylestere

Fenolformaldehyd

Ureaformaldehyd

Tverrbundet polyetylen

Sterk, kjemikaliebestandig

Kjemikaliebestandig, stiv

Sterk, slitesterk, kjemikaliebestandig

Kjemikaliebestandig

Kjemikalie-,vann- og varmebestandig

Gjennomskinnelig, krympefri

Sterk, kjemikalie- og varmebestandig

PUR

UP

EP

VP

PF

UF

PEX

Elastomerer Naturgummi

Akrylonitril-butadiene-gummi

Styren-butadien-gummi

Kloroprengummi

Butylgummi

Butadiengummi

Sterk, slitesterk, allsidig

Kjemikalieresistent

Fleksibel, slitesterk

Kjemikalieresistent

Vann- og gasstett

Slitesterk

NR

NBR

SBR

CR

HR

BR

2.4.2 POLYMERERS BRUKSOMRÅDER
Plastens bruksområde varierer mye etter hvilke egenskaper polymeren har og hva slags kjemikalier

som er tilsatt. Valg av polymertype avhenger av produktets formål og pris, samt at mekaniske, fysiske,

kjemiske og elektriske egenskaper må vurderes. PE, som er den plastgruppen det selges mest av på

verdensbasis, finnes i flere ulike varianter og brukes i alt fra plastfolie til korrosjonsbestandige rør.

Noen former for PE er lavdensitetspolyetylen, middelsdensitetspolyetylen og høydensitetspolyetylen.

Forskjellen på de tre er tettheten til polymeren. LDPE har forgreininger som skaper avstand mellom
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molekylene. I HDPE er det få forgreininger, og molekylene er generelt sett mer lineære og tettere

pakket. Dette gjør LDPE mer fleksibel, men mer utsatt for påkjenninger. Det motsatte gjelder for

HDPE, som er mindre fleksibel og mer motstandsdyktig [19]. Tabell 3 viser noen av de mest anvendte

polymertypene og typiske bruksområder for hver av typene.

Tabell 3: Tabellen gir eksempler på bruksområde for noen polymerer [20].

Polymertype Eksempel på bruksområde

LDPE Plastposer, plastfolie

HDPE Sjampoflasker, bøtter, rør

PP Matbokser, fiber, korker

PS Isolasjon, takeawaybeholdere, engangsbestikk

PVC Rør, varmeisolasjon, bildeler

PET Brus- og vannflasker, tekstilfiber

PUR Isolasjon, puter, flytevester

PP&A Fiber, garn

2.5 KJEMISKE TILSETNINGSSTOFFER I PLAST

2.5.1 TILSETNING AV KJEMIKALIER TIL PLAST
Helt fra plastindustrien så dagens lys og frem til dagens plastproduksjon har det vært nødvendig å

tilsette kjemikalier til grunnpolymeren. Disse tilsetningsstoffene tilfører de egenskapene som er

ønskelig, og kan også eliminere eller redusere de egenskapene hos polymeren som er uønskede.

Mange polymerer er nærmest ubrukelige til å lage produkter av uten tilsetningsstoffer [21]. I de fleste

plastprodukter er polymeren innlemmet i en plastforbindelse med ulike kjemiske forbindelser som er

tilsatt for å øke ytelsen, funksjonaliteten og aldringsprosessen til polymeren. Tilsetningskjemikaliets

egenskaper avhenger i tillegg av hvilken polymertype den tilsettes. Kjemikaliet kan tilsettes på flere

måter, enten under selve formingen av polymeren, sprøytestøping, ekstrudering, formblåsing eller

vakuumstøping [22]. Tilsatt mengde kjemikalier varierer, fra noen få prosenter og opp til 50-60% av

polymerens egenvekt [23]. En gjennomsnittlig polymer inneholder 20 tilsetningsstoffer [24]. Det antas

at de aller fleste tilsetningsstoffer bevares gjennom produktets livsfase og resirkulering, men enkelte

lekkes ut. Det er spesielt under resirkulerings- eller nedbrytningsfasen at noen stoffer vil forsvinne ut

av materialet. Dette er tilfelle for noen typer antioksidanter. Under resirkuleringsprosessen vil de
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påvirkes spesielt av temperaturen og dermed må de erstattes ved gjenbruk for å bevare de egenskapene

tilsetningsstoffet originalt tilførte materialet [23].

2.5.2 INNDELING AV TILSETNINGSKJEMIKALIER
Tilsetningsstoffene kan deles inn i ulike grupper basert på de egenskapene de tilegner plasten. Blant

plastmaterialer som brukes til emballasje, er de mest vanlige tilsetningstypene: plastmyknere,

flammehemmende stoffer, antioksidanter, UV- og varmestabiliserende stoffer, smøremidler, pigmenter,

antistatiske midler og antiskliforbindelser [22]. Hver av de spiller en distinkt rolle i å levere de

endelige, funksjonelle egenskapene til plastproduktet. Pigmenter bidrar til at produktet får en spesiell

farge, antistatiske midler fjerner statisk elektrisitet fra filmen eller delen, og flammehemmende midler

gjør det mulig å bruke f.eks. PP i elektronikk, konstruksjon og transport [22]. Alle de nevnte

tilsetningsstoffene kan deles inn i fire hovedkategorier; funksjonelle tilsetningsstoffer, fargestoff,

fyllstoff og armering [22]. Dette legges frem i tabell 4.

Tabell 4: Tabellen viser hvordan tilsetningsstoffer kan deles inn i fire hovedkategorier [22].

Kategori Eksempler

Funksjonelle tilsetningsstoffer Stabilisatorer, antistatiske midler,
flammehemmende midler, mykner, smøremidler,
antiskli midler, herdemidler, skummingsmidler,
biocider osv.

Fargestoff Pigmenter, løselige azofargestoffer osv.

Fyllstoff Glimmer, talk, kaolin, leire, kalsiumkarbonat,
bariumsulfat osv.

Armering Glassfiber, karbonfiber osv.

I de aller fleste tilfeller er ikke tilsetningsstoffene kjemisk bundet til plastpolymeren. Det er kun noen

typer organiske kjemikalier som polymeriseres sammen med plastmolekylene og dermed blir en del av

polymerkjeden. Bisfenol A, for eksempel, brukes som en monomer i polykarbonat, men også som en

stabilisator i andre polymerer [8].

2.5.3 VANLIGE TILSETNINGSKJEMIKALIER OG DERES FUNKSJON
De fire hovedkategoriene kan også deles inn i grupper hvor hver gruppe som regel tilegner plasten en

bestemt egenskap. Tabell 5 gir en oversikt over de mest vanlige gruppene av tilsetningskjemikalier.

Det finnes altså flere, men dette er sett på som de aller viktigste for dagens plastproduksjon [25].
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Tabell 5: Tabellen gir de vanligste gruppene av tilsetningskjemikalier i plast. Hver gruppe er vist med tilhørende stoffer av

betydning innenfor gruppen, ofte de mest anvendte [22] [25] [26] [27] [28].

Gruppe Stoffer Eksempler

Plastmyknere Estere Diisodekylftalat, tricresylfosfat

Antioksidanter HALS, fenoler, aromatiske
aminer, fosfitter, fosfonitter,
tioetere, metallsalter

2,6-Di-tert-butyl-4-methylfenol
tris(2,4-di-tert-butyl) fosfitt

UV-stabilisatorer Oxalanilider, nikkelkomplekser,
HALS

Stoffer i hovedsak kjent under merkenavn,
2-hydroksybenzofenoner og
4-hydroksybenzoater er eksempler på
grupper

Varme-
stabilisatorer

Fosfitter, polyoler, bly- og
tinnforbindelser

Blykarbonat, tinkarboksylat
tris(nonylfenyl)fosfitt

Flamme-
hemmere

Metalloksider, rød fosfor,
ammonium polysulfat, halogenerte
organiske forbindelser,
organofosfater.

Alluminiumtrihydroksid
decabromdifenyloksid
melamin

Friksjons- og
heftemidler

Voks, parafiner, kalk, grafitt,
teflon

Stearinsyre, sinkstearat,
kalsiumkarbonat

Fyllstoff og
armering

Kalk, glassfiber og -kuler,
karbonfiber, aramidfiber

Kalsiumkarbonat, silisiumoksid

Fargestoffer Titanoksid, azofargestoffer, div.
metalloksider og -komplekser

Titanoksid, jernoksid,
monoazogul

Skumdannere DCM, små hydrokarboner
(C5-C7), CFC, inerte gasser og
luft

Karbondioksid, heksan, nitrogen
azodikarbonamid

Vulkaniserings-

midler

Svovel, svovelforbindelser,
organiske peroksider

Svovel, perketal,
2-mercaptobenzothiazole

Plastmyknere er den aller mest anvendte av tilsetningsstoffene og gruppen utgjør totalt 34% av alle

kjemikalier som benyttes i global plastproduksjon. Fyllstoff utgjør totalt 28% og er dermed den nest

største gruppen. Figur 6 viser andelen for flere av tilsetningskjemikaliene og i hvilken grad disse

brukes i plastproduksjon verden over [25].
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Figur 6: Kakediagrammet viser den andelen som hver gruppe av tilsetningsstoffer utgjør i den globale plastproduksjonen.

Data fra 2000-2014 [25].

Videre følger informasjon om ti av de mest anvendte gruppene av tilsetningsstoffer som vist i tabell 5.

PLASTMYKNERE
Plastmyknere er stoffer som tilsettes plasten for å gjøre den mykere og mer fleksibel. Dette gjøres ved

at tilsetningsstoffet senker smelteviskositeten eller glasstemperaturen til polymeren [26]. Myknere kan

deles inn i to grupper; primære og sekundære. Primære myknere påvirker glasstemperaturen og/eller

viskositeten til polymeren direkte. De sekundære myknerne øker effekten av de primære. Begge

grupper består i all hovedsak av estere. [25] [26].

ANTIOKSIDANTER
En antioksidant er en type stabilisator og denne gruppen kan deles i to kategorier; primære og

sekundære [25]. Primære antioksidanter fanger frie radikaler i strukturen sin uten reaksjon. Eksempler

på denne kategorien er sterisk hindrede aminer (HALS) og fenoler, og sekundære, aromatiske aminer

[27]. Sekundære antioksidanter reagerer med de frie radikalene. Noen sekundære antioksidanter er

fosfitter, fosfonitter, tioetere og metallsalter[22] [25].
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UV-STABILISATORER
Generelt kan UV-stabilisatorer deles inn i tre grupper etter virkemåte: UV-absorbenter,

“energislukkere” og nøytralisatorer for frie radikaler. UV-absorbenter er stoffer som absorberer

UV-stråler og avgir dem som varme [27]. Oxalanilider faller inn under denne kategorien.

“Energislukkere” absorberer energi fra eksiterte deler av polymeren og dispergerer det i plasten, og er

som oftest nikkelkomplekser. Nøytralisatorer for frie radikaler reagerer med og nøytraliserer frie

radikaler og hindrer disse i å reagere med polymeren. HALS er et eksempel på disse [25] [27].

VARMESTABILISATORER
Varmestabilisatorer brukes i PVC for å hindre misfarging ved høye temperaturer, og deles gjerne i to

hovedgrupper; med og uten metall [27]. Varmestabilisatorer er en stor gruppe kjemikalier med varierte

virkemåter. Felles for alle stoffene er at de hindrer dannelsen av dobbeltbindinger i polymeren som

følge av eliminasjon av HCl, men mekanismen bak dette er svært variert [27] [25]. Metallene i

metallholdige stabilisatorer er som regel bly, tinn, kadmium, barium, sink eller antimon. Eksempler på

metallfrie stabilisatorer er fosfitter og polyoler. [22] [25].

FLAMMEHEMMERE
Flammehemmere er en bred gruppe tilsetningsstoffer, og kan deles i fire hovedgrupper:

1. Uorganiske flammehemmere

2. Halogenerte, organiske flammehemmere

3. Organofosforer

4. Øvrige organiske flammehemmere

Uorganiske flammehemmere består stort sett av metallforbindelser, og da i hovedsak metalloksider og

metallhydrider, men inkluderer også rød fosfor og ammonium polyfosfat. Flere av disse forbindelsene

brytes ned endotermt ved bestemte temperaturer og slipper ut vann og inerte gasser [25]. Ved høye

konsentrasjoner har disse stoffene en sterk, negativ påvirkning på plastens mekaniske egenskaper.

Stoffer i denne gruppen virker som regel ved å enten frigjøre inerte gasser gjennom en endoterm

reaksjon, eller ved å danne en barriere mellom plasten og atmosfæren [27]. Halogenerte organiske

flammehemmere er en svært effektiv gruppe som kan brukes i små konsentrasjoner og med liten

påvirkning på plastens øvrige egenskaper. Ved eventuell brann slipper disse ut halogensyrer i

gassform, noe som fører til sekundære skader, i tillegg til brannen [27]. Bromforbindelser er de mest

effektive, mens fluor- og jodforbindelser ikke benyttes som flammehemmere. Denne gruppen virker

ved at en endoterm reaksjon frigjør gasser, og at gassene som frigjøres fortrenger oksygen [25].

Organofosforer er en gruppe med noen likheter med de halogenerte organiske, men med mindre fare

for sekundære skader. Organofosforer er effektive i å hemme gløding, men fører til økt termisk

14



deformering av plasten. Andre svakheter med denne gruppen inkluderer høy flyktighet og sensitivitet

til hydrolyse. Denne gruppen virker gjennom å endre hvordan polymeren pyrolyserer. Dette fører

gjerne til økt forkulling og røykutvikling, men hindrer effektivt utvikling av flammer, spesielt i

polymerer som inneholder oksygen [25]. De øvrige organiske flammehemmerne er en svært variert

gruppe og brukes i mange tilfeller i kombinasjon med stoffer fra de øvrige tre gruppene [25] [27].

FRIKSJONS- OG HEFTEKONTROLLERENDE MIDLER
Friksjons- og heftekontrollerende midler (smøremidler, antiskli midler, osv.) kan deles i flere grupper

etter deres primære funksjon. Eksempler på denne typen stoffer som er vanlige å bruke er fettsyrer,

fettalkoholer, parafin, diverse typer voks, silikon, grafitt, kalk, silicagel og fluorerte polymerer [27].

1. Interne smøremidler

2. Eksterne smøremidler

3. Formfrigjøringsmidler

4. Glidemidler

5. Heftemidler

Interne smøremidler reduserer friksjon internt i plasten og gir bedre fordeling av andre

tilsetningsstoffer, samt bedre flytegenskaper ved smelting og forming. De eksterne smøremidlene

reduserer friksjonen mellom plasten og varme deler av maskineriet under ekstrudering. De gir også en

jevnere og blankere overflate. Formfrigjøringsmidler hindrer hefting mellom selve plasten, og de

formene eller rullene som benyttes ved formingen av plastmaterialet [27]. Glidemidler reduserer

friksjon i ferdige plastprodukter og hindrer hefting mellom stablede plastfilmer. Heftemidler gir

ferdige plastprodukter noe klebrighet for å øke overflatefriksjonen til det ferdige produktet, f.eks.

plastfolie [22] [25] .

FYLLSTOFF OG ARMERING
Fyllstoff og armering brukes hovedsakelig for å redusere kostnad, endre tetthet, redusere

varmedeformering, øke motstandsdyktighet mot vann, øke styrke, øke termisk og elektrisk ledeevne

eller gi/endre andre egenskaper som ikke allerede er dekket av andre tilsetningsstoffer [27]. De

vanligste av disse bruksområdene er kostnadsreduksjon, endring av tetthet og økt styrke, men stoffer

kan også endre f. eks. akustiske eller termiske egenskaper [25]. Det vanligste kostnadsreduserende

fyllstoffet er kalsiumkarbonat, som kan utgjøre over 60% av plasten [27]. Kalsiumkarbonat brukes

mest i PVC, men også mye i andre termoplaster. Fibre, som glass, karbon, aramid eller organiske

typer, brukes for å øke styrke. Inerte stoffer med høyere tetthet enn hovedpolymeren kan øke tettheten

til materialet. Hule glasskuler kan tilsettes for å senke tettheten til materialet. [22] [27].
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FARGESTOFFER
Fargestoffer brukes hovedsakelig for å gi plasten ønsket farge, men noen har sekundære funksjoner,

som UV-beskyttelse eller økt elektrisk ledeevne [25]. Fargestoffer er enten  uorganiske eller organiske

og kan deles inn i kategorier deretter. Uorganiske fargestoffer er i hovedsak metalloksider. De er

uløselige i plasten, ugjennomsiktige og farger ikke av [27]. Organiske fargestoffer som brukes mye er

azofargestoffer og metallkomplekser. Organiske fargestoffer løses i plasten og gir sterke, men

halvgjennomsiktige farger. Det er vanlig å kombinere organiske og uorganiske fargestoffer for å få

ugjennomsiktige, sterke farger. [27].

SKUMDANNERE
Skumdannere brukes for å gjøre plasten til skum. Dette reduserer tettheten og øker plastens termiske

og lydisolerende egenskaper [27]. Skumdannere kan deles i to kategorier; permanente gasser, som

blåses inn i plasten, og kjemiske skumdannere, som fordamper eller brytes ned til gasser ved

prosesseringstemperaturen til plasten [25] [27].

VULKANISERINGSMIDLER
Vulkaniseringsmidler brukes for å danne kryssbindingene mellom polymerkjedene som kjennetegner

elastomerer [25]. Svovel er det vanligste vulkaniseringsmiddelet, men mange svovelholdige

forbindelser og organiske peroksider kan også brukes. [25] [28].

2.6 GLOBAL PLASTETTERSPØRSEL OG TRENDER

2.6.1 PLASTPRODUKSJON OG PLASTAVFALL PER SEKTOR
Plastproduksjonen er i stor grad styrt av etterspørselen og denne er forskjellig fra sektor til sektor. I

figur 7A er den kumulative, globale plastproduksjonen delt inn i sektorene emballasje, transport,

bygning og konstruksjon, elektronikk, forbruker og drift- og vedlikeholdsprodukter for bedrifter

(institutional products), industrimaskiner, tekstiler og annet. Ut i fra figuren er det tydelig at

emballasje og samt bygg og konstruksjon står for størsteparten av produksjonen [29].

16



Figur 7A: Figuren angir hvordan den globale Figur 7B: Figuren angir hvor mye plastavfall hver sektor

plastproduksjonen har utviklet seg per sektor fra genererer, globalt, fra 1950 t.o.m. 2015 [29]. Faksimile

1950 t.o.m. 2015. Faksimile fra Jambeck et al 2017 [29].            fra Jambeck et al 2017 [29].

Tilsvarende viser figur 7B hvor mye plastavfall de ulike sektorene genererer. Det kommer frem at

emballasjesektoren sammen med forbrukerprodukter og drift- og vedlikeholdsprodukter for bedrifter,

og tekstiler, svarer til den største mengden plastavfall. Dette er tett knyttet til hvilken polymertype de

ulike bransjene benytter seg mest av, noe som styres av hvilke behov og preferanser de har. Videre har

hver av polymertypene, og dermed plastproduktene, en forventet levetid, noe som sier noe om hvor

ofte de må erstattes eller hvor lenge de er i bruk basert på produktenes bruksområde [29]. Dette

kommer frem i tabell 6.

Tabell 6: Tabellen viser gjennomsnittlig levetid for plastprodukter brukt i de åtte sektorene som tidligere presentert.

Standardavvik er også oppgitt for hver av sektorene [29].

Sektor Midlere levetid (i år) Standardavvik (i år)

Emballasje 0.5 0.1

Transport 12 3

Bygg og konstruksjon 35 7

Elektronikk 8 2

Forbruker og institusjonelle
produkter

3 1

Industrimaskiner 20 3

Tekstiler 5 1.5

Andre 5 1.5
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2.6.2 PLASTPRODUKSJON OG -AVFALL PER POLYMER
Bransje, polymertype, forventet levetid og bruksområde henger tett sammen. Bygging- og

konstruksjonssektoren, for eksempel, etterspør mest av polymertypene PVC og en god del av HDPE,

PS og PUR. Fra tabell 6 kan det ses at forventet levetid for polymerer i bygg- og

konstruksjonssektoren er på 35 år. PVC er blant de polymerene det kastes relativt lite av årlig. Et annet

eksempel er emballasjebransen. Emballasjebransjen etterspør mest av PE, av alle varianter, PET og

PP. PE er blant de polymertypene som utgjør den største andelen av global plastavfallsmengde, og ut i

fra tabell 6 har plastprodukter innenfor emballasjesektoren en forventet levetid på et halvt år. PE

brukes mye i engangsplast og dermed er mengden som kastes årlig tilnærmet lik

produksjonsmengden. Dette kommer frem i figur 8A og 8B. I figur 8A kan den kumulative, globale

plastproduksjonen fra 1950 t.o.m. 2015 ses, med en inndeling for hver av de mest anvendte

polymertypene. Videre viser figur 8B hvor mye plastavfall som genereres årlig, på verdensbasis, også

delt inn etter polymertype. Tilsetningsstoffer er også inkludert i beregningene [29].

Figur 8A: Figuren angir global utvikling og årlig Figur 8B: Figuren angir hvor mye plastavfall som stammer

produksjon for polymertypene og tilsetningsstoffer fra           fra de ulike polymertypene og tilsetningsstoffer fra de 1950

1950 t.o.m. 2015. Faksimile fra Jambeck et al 2017 [29].        t.o.m. 2015. Faksimile fra Jambeck et al 2017 [29].

.

2.7 PLASTAVFALL

2.7.1 PLASTAVFALL PÅ VERDENSBASIS
Majoriteten av monomerer som brukes som råmateriale i plastproduksjon, som for eksempel propylen

eller etylen, stammer fra ikke-fornybare kilder som råolje eller naturgass. Ingen av de mest anvendte

plasttypene er biologisk nedbrytbare og konsekvensen er dermed at de akkumuleres i naturen, enten

som landfyll eller forsøpling, i stedet for å brytes ned [30]. Den eneste måten å tilintetgjøre plast på er

ved termisk destruksjon, som pyrolyse eller forbrenning. Noen plasttyper kan resirkuleres eller bli

reprosessert til et sekundært materiale [29]. Mellom 1950 og 2015 er det beregnet at det er generert

6300 millioner tonn plastavfall globalt. Dette innebærer både primær plast, men også sekundær plast,

som er resirkulert. Av dette har 800 millioner tonn blitt destruert ved forbrenning. Videre har 600
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millioner tonn av dette blitt resirkulert. Totalt har 4900 millioner tonn plast blitt forkastet og endt opp

som landfyll eller i naturen. Det er altså her mesteparten av plastavfallet tar veien og dette utgjør rundt

60% av all plast som noen gang er produsert [29] [30]. Dette kommer frem i figur 9.

Figur 9: På figuren viser den svarte, heltrukne linjen den totale mengden plastavfall, i millioner tonn, som er generert på

verdensbasis de siste tiårene. De røde, grønne og blå heltrukne linjene indikerer henholdsvis mengden plastavfall som er

kastet, brent og resirkulert. De stiplede linjene er prognoser for fremtiden som er basert på dagens trender [29].

Plastmaterialets produksjons-, bruk- og avfallsfase er vist i figur 10. Etter at plastproduktet har tjent

sitt formål er det da fire potensielle videre muligheter. Plasten kan gjenvinnes, enten ved mekanisk

eller kjemisk resirkulering, eller ved energigjenvinning som genererer termisk eller elektrisk energi.

Den kan også brennes uten energigjenvinning. Dersom plasten ender som landfyll eller forsøples i

naturen, vil den degraderes, enten mekanisk eller kjemisk, eller ved biodegradering. Deretter vil den

fragmenteres og/eller mineraliseres [31]. Dette kan ta mange år og er situasjonsavhengig. En studie fra

American Chemical Society estimerte at ordinær engangsplast som LDPE plastposer, og HDPE

plastflasker og vaskemiddelbeholdere, har en halveringstid på henholdsvis 5 og 250 år i

jord-/kompost-/landfyllogivelser. I marint miljø hadde de samme plastproduktene en halveringstid på

3,4 og 58 år [32].
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Figur 10: Flytskjemaet viser alle de potensielle trinnene i plastens livssyklus [22].

2.7.2 PLASTAVFALL I MARINT MILJØ
Beregninger viser til at havet allerede inneholder mer enn 150 millioner tonn plastavfall [33]. I tillegg

til dette ender ytterligere 4,8 til 12,7 millioner tonn plast opp i havet hvert eneste år [4]. Tilsammen

stammer 80% av alt plastavfallet som havner i havet fra landbaserte kilder. Mesteparten av denne

plasten har endt opp der gjennom transport via renseanlegg, elver, bekker, slam og overvann. De

gjenværende 20 prosentene har sitt opphav fra marin virksomhet. Dette kan være fiskeri, havbruk,

kommersielle cruise eller private skip [33] [34]. Av plastavfallet som tilføres havet er polymertypene

PE, PP, PS, PA, polyestere og akrylater mest utbredt [35]. Dette henger tett sammen med at disse

polymertypene har kort levetid og brukes mye i engangsprodukter.

Hvordan plastavfallet distribueres etter at det har endt opp i havet avhenger av flere forhold, blant

annet polymertypen, tilsetningsstoffer, størrelse, utslippslokasjon osv. Noe av plasten flyter i

havoverflaten, noe ender opp i strandsonen, noe flytter på seg med havstrømmene, noe er innefrosset i

polaris, men den største andelen ender opp på havbunnen. Av all alt plastavfallet som tilføres det

marine miljø er det estimert at 15% flyter i overflaten, 15% skylles i land og opp til 70% ender opp på
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havbunnen [36]. Når det kommer til konsentrasjonen av plast i havet, så er det vanskelig å gi et presist

resultat, gitt alle de ulike faktorene som spiller inn på fordelingen. En studie fra 2016 utført av

Euronomia har samlet inn data, og videre vurdert og beregnet globale plastkonsentrasjoner i

verdenshavene. I havoverflaten er den globale gjennomsnittlige konsentrasjonen av plast beregnet til å

være i underkant av 1 kg/km2, med variasjoner ut i fra hvor på kloden en befinner seg.

Konsentrasjonen øker med avstand til kysten, og den høyeste målte konsentrasjonen var på 18 kg/km2

ved den subtropiske havvirvelen i Nord-Stillehavet. På strendene er det målt en plastkonsentrason på

2000 kg/km2 globalt. Noe av dette er direkte forsøpling, noe kommer av plast som er skylt opp på

stranden, men mye av det er i bevegelse som en fluks mellom strendene og havet. På havbunnen er 70

kg/m2 den globale, gjennomsnittlige plastkonsentrasjonen [37].

2.8 NEDBRYTNING AV PLAST I MILJØET

2.8.1 DEGRADERINGSPROSESSER
Nedbrytning av polymerer kan defineres som fysiske eller kjemiske forandringer grunnet

miljømessige faktorer som lys, varme, fuktighet, kjemiske forhold eller biologisk aktivitet.

Plastdegraderingen er i stor grad påvirket av sammensetningen av polymeren samt hvilke egenskaper

den har, som mobilitet, taktisitet, krystallinitet, molekylvekt, eventuelle funksjonelle grupper og

substituenter i strukturen. Innholdet av tilsetningsstoffer har også vesentlig innvirkning på

nedbrytningen. Spesielt vil innholdet av antioksidanter, UV- og varmestabilisatorer påvirke

nedbrytning, da disse gruppene er tilsatt spesifikt for å hindre degradering av plasten [27]. Prosessen

kan forekomme både biotisk og abiotisk. Generelt foregår abiotisk degradering forut biotisk

degradering, og er initiert hydrolytisk eller av UV-lys i miljøet. Prosessens kinetikk i miljøet avhenger

av den spesifikke kombinasjoner av miljømessige faktorer: oksygenkonsentrasjon, vannets kjemi,

sollys, temperatur, tilstedeværelse av andre kjemikalier og nedbrytende mikroorganismer [36].

Nedbrytningen reflekteres i endringer i materialegenskapene, mekaniske, optiske eller elektriske

karakteristikker, enten det er sprekker i materialet, erosjon, faseseparering, misfarging, delaminering

el. Endringene skyldes for eksempel at bindinger brytes, kjemisk transformasjon eller at nye

funksjonelle grupper oppstår. De viktigste nedbrytningsprosessene for plastavfall er foto-, termisk og

biologisk degradering. Hvilke faktorer som forårsaker og fremskynder disse prosessene er vist i tabell

7. Andre eksempler er mekanisk og hydrolytisk nedbrytning [38].
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Tabell 7: Tabellen viser hvordan polymerer brytes ned i naturen med nedbrytningsrate for alle prosessene [38].

Fotodegradering Termisk degradering Biodegradering

Aktiv faktor UV-stråling eller stråling
med høy energinivå

Varme og oksygen Mikroorganismer

Nedbrytningshastighet Initieres sakte, men
forplantes raskt

Fort Moderat

FOTODEGRADERING
Fotodegradering, eller fotooksidativ degradering, forekommer når plasten utsettes for UV-stråling og

oksygen [32]. Hvor sensitiv de ulike polymerene er i forhold til fotodegradering er knyttet til i hvilken

grad polymeren er i stand til å absorbere den skadelige delen av strålingen fra solen i troposfæren.

Dette vil si UVA- (~ 315–400 nm)  og UVB-stråling (~ 295–315 nm). Denne typen stråling fører til

fotolyse og fotooksidering, som er former for direkte fotodegradering. Den synlige delen av lyset

(400–760 nm) fremskynder nedbrytningen grunnet varme og infrarød stråling (760–2500 nm)

fremskynder termisk oksidering. De fleste plasttyper har en tendens til å absorbere høyenergi-stråling i

UV-delen av spekteret, noe som skaper høyere reaktivitet hos elektronene. Dette fører til oksidasjon,

sprekker og annen nedbrytning [38].

TERMISK DEGRADERING
Termisk degradering av polymerer er definert som molekylær forandring som følge av høye

temperaturer. Ved høye temperaturer vil komponentene i polymerryggraden separeres og reagere med

andre, og dermed endre polymeregenskapene. Vanligvis fører dette til endringer i molekylvekten eller

vektdistribusjonen, og forandringer i egenskaper, dette kan være redusert duktilitet og sprøhet,

misfarging, sprekker i materialet og generell reduksjon i mange av de ønskelige fysiske egenskapene

[38].

BIODEGRADERING
Biodegradering er en prosess der organiske forbindelser blir brutt ned av levende organismer. Først

blir polymeren konvertert til monomerer og deretter blir disse mineralisert. Organisk materiale kan bli

brutt ned aerobisk, med oksygen, eller anaerobisk, uten oksygen. Generelt i naturen foregår

biodegraderingen aerobisk og det vil dannes vann og karbondioksid [38]. I sedimenter og landfyllinger

er prosessen anaerobisk og produktene der er vann og metan. I jord og kompost vil nedbrytningen

være en kombinasjon av begge [39].

Alle disse faktorene bidrar til at plasten blir brutt ned og fragmentert, derfor kan den finnes igjen i alle

mulige former og størrelser.

22



2.9 MIKROPLAST

2.9.1 DEFINISJON OG STØRRELSESORDEN FOR MIKROPLAST
Ettersom plast i hovedsak ikke er biologisk nedbrytbart eller svært tungt nedbrytbart, vil plastavfallet

gradvis brytes ned til stadig mindre partikler som spres i miljøet. Store plastartikler for eksempel, vil

over lengre tid brytes ned til små partikler på noen centimeter, millimeter eller nanometer. Derfor er

begrepet mikroplast innført, og dette er definert som små, vannuløselige polymerpartikler. På

bakgrunn av dette er det etablert standardiserte kategorier for å navngi plastpartiklene etter

størrelsesorden; macro- (≥ 1 cm), meso- (1-10 mm), mikro- (1-1000 μm) og nanoplast (1-1000 nm)

[40]. Mer overordnet er mikroplast vanligvis definert som plastpartikler med en størrelse under 5 mm

[6].

2.9.2 PRIMÆR OG SEKUNDÆR MIKROPLAST
En skiller i hovedsak mellom to kategorier av mikroplast etter hvordan det ble dannet. Primær

mikroplast er små partikler som fremstilles til kommersielt bruk og som ofte er produsert som et

tilskudd til produkter med et spesifikt formål [41]. Dette kan være mikroperler i kosmetikk- og

hygieneartikler, plastpellets i industriell produksjon og plastfibre i syntetiske tekstiler (eks. nylon).

Utslipp av primær mikroplast til miljøet forekommer direkte gjennom flere ulike kilder ut i fra

produktets formål. Mikroplast fra kosmetikk-, rengjørings- og hygieneprodukter vil slippes ut ved at

produktet brukes, for eksempel ved at produktet vaskes av og transporteres gjennom vann- og

avløpssystemet. Primær mikroplast omfatter også små plastpartikler som stammer fra slitasje av større

plastobjekter under produksjon, bruk eller vedlikehold som for eksempel erosjon av bildekk under

kjøring eller at plastfibre slites under vask av syntetiske tekstiler. Mikroplast som stammer fra større

plastartikler som etterhvert brytes ned i mindre plastpartikler kalles sekundær mikroplast. Dette

forutsetter at nedbrytningsprosessen startet etter at plasten ble eksponert for det marine miljø [42].

2.9.3 FORDELING OG SEGREGERING AV MIKROPLAST I VANNSØYLEN
Av de 150 millionene tonn plastavfall som allerede finnes i havet, er opp mot 270 000 tonn flytende

plast som er blitt fragmentert til 5.25 billioner plastbiter [5]. Dette er et av de mer konservative

estimatene, da andre kilder viser til mellom 14.9 - 51.2 billioner plastfragmenter [43]. Mikroplast

fordeles i havet ut i fra tettheten til materialet. Tettheten til noen polymerer gis i tabell 8. Selv med en

voksende mengde plastutslipp til miljøet, har det vist seg utfordrende for forskere å måle den

forventede, økte mengden plast i havoverflaten. Dette har ført til antakelser, diskusjoner og forskning

på at majoriteten av mikroplast ender opp som kyst- og dyptvannssedimenter. I havet er det de minste

partiklene som er mest utbredt på havoverflaten. For små plastpartikler i vannet vil gravitasjonskraften

konkurrere med vannets overflatespenning og denne er direkte relatert til partikkelens størrelse. En
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rekke plastpolymerer har høyere tetthet enn sjøvann, og dermed er det logisk at disse partiklene da

synker gradvis og tilslutt havner på havbunnen. I tillegg kan plastpartikler som i utgangspunktet har

lavere tetthet enn sjøvann, som noen av de masseproduserte typene PE, PP og noen varianter av PS,

synke grunnet biobegroing og dermed økt tetthet [44]. Biobegroing er en prosess som foregår på

kunstige objekter i havet, der objektets overflate blir kolonisert av alger og andre mikroorganismer og

videre kan det akkumuleres ulike typer bentiske organismer på overflaten [45].

Tabell 8: Tabellen viser tettheten til noen polymerer [46].

Polymer Tetthet (g/cm3)

PP 0.88 - 0.91

LDPE + HDPE 0.92 - 0.97

PS 1.04

PA 1.01-1.19

PET 1.30 - 1.40

PVC 1.15-1.70
* Tetthet sjøvann: 1,02 g/cm3 (ved STP)

I en metaanalyse basert på 39 studier, utført av Gibson et al. (2019), er det sett nærmere på fordelingen

av ulike typer mikroplast i havet. Det kom frem at polymerer med lavere tetthet, som PP og PE,

dominerte i prøvene tatt fra havoverflaten. PP og PE utgjorde henholdsvis 25% og 42% av den

innsamlede prøvemengden i forsøkene. På dypt vann var denne mengden redusert til 3% for PP og 2%

for PE. Gjennom vannsøylen var det høyest konsentrasjon av polymerene PA, polyestere og akrylater

(PP&A) og denne gruppen utgjorde 64% av all plast som ble samlet inn derfra. På havbunnen var

polymerene med høyest tetthet mest utbredt og tilsvarte 77% av mengden. Kun 5% av plasten som ble

samlet inn fra havoverflaten var PP&A [40].

2.10 UTLEKKING AV KJEMIKALIER FRA PLAST

2.10.1 FAKTORER SOM PÅVIRKER UTLEKKING
Utslipp fra tilsetningskjemikalier i plast kan forekomme på alle de ulike trinnene i plastproduktets

livssløp som vist i figur 10. Kjemikaliene kan lekke ut til luften, ekstraksjonsvæsker, vann,

næringsmiddelsimulanter, spytt, fordøyelsesvæsker og svette. Omfanget og type utslipp er det

vanskelig å si noe konkret om, ettersom det er avhengig av en rekke faktorer. Generelt vil

plastproduktets livsløp, de ulike substansene som lekkes ut, produkter fra degraderingsprosessen,

deres standhaftighet i ulike miljøer og bioakkumulasjonspotensialet påvirke hvordan mennesker og
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miljø eksponeres for det, både på lang og kort sikt. Kort sagt er det generelt sammensetningen til

ikke-polymeren som avgjør hva som kan lekkes ut fra plasten, og utslippspotensialet og

migrasjonspotensialet er i stor grad avhengig av det mediet som stoffet er omgitt av. I tillegg til å lekke

ut i mediet kan kjemikaliene også migrere sakte gjennom plasten og opp til overflaten.

Migrasjonsraten til organiske, kjemiske substanser er størrelsesavhengig. Små molekyler, med lave

kokepunkt, som monomerene formaldehyd, etylen og vinylklorid, vil ofte migrere selv ved naturlige,

omkringliggende temperaturer. Molekylvekten til tilsetningsstoffene i plast er beregnet til å være i

området 200-2000 g/mol. Høy molekylvekt er knyttet til store molekyler og dermed tregere migrasjon

og vice versa. Startkonsentrasjonen til tilsetningsstoffet i plasten, tykkelsen, krystalliniteten og

overflatestrukturen til plasten er alle faktorer som kompliserer og påvirker migrasjonsraten. En tettere

polymerstruktur vil senke utlekkings og migreringshastigheten til tilsetningsstoffer gjennom sterisk

hindring [13].

I havet blir plastpartiklene utsatt for både fysiske, kjemiske og biologiske interaksjoner. Innvikling,

inntak, assimilering av plankton er blant de biologiske faktorene som bidrar til fraksjonering. Fysisk

nedbrytning er spesielt knyttet til bølgebevegelser som fragmenterer plasten til makro, meso, mikro og

nanoplast. Den fysiske nedbrytningen er forsterket i kystlige strøk grunnet at bølgeaktiviteten noe

høyere, noe som gir økt slitasje. I tillegg vil sanden og kystlinjen føre til mekanisk forvitring og gjøre

plastpartiklene mer utsatt for UV-stråling. Overgangen fra makro- til nanoplast samstemmer med en

progressiv økning i overflateareal, noe som direkte påvirker kjemikalieutlekkingen og interaksjoner

med løste forbindelser, og tillater UV, oksygen og sjøvann å trenge dypere inn i plasten [44].

2.10.2 TIDLIGERE FORSKNING PÅ UTLEKKING
Det er gjort noe forskning på hvilke parametere som påvirker utlekking av tilsetningsstoffer fra plast

under forskjellige forhold. Majoriteten av disse studiene ser på utlekking av noen få enkelt kjemikalier

eller noen få grupper kjemikalier under spesifikke forhold, og noen ser også på effekten dette har på

ulike organismer. De tre forholdene som er mest studert er utlekking i matvarer, i fordøyelsessystemet

til ulike dyr, og i vann [47] [48] [49] [50] [51] [52] [53] [54] [55] [56] [57] [58] [59] [60]. Hvilke

parametere disse studiene fokuserer på er begrenset og varierer mellom studiene. En kort summering

av forskning som ser på utlekking fra plast i vann er gitt her.

Surhoff og Scholz-Böttcher (2016) så på effekten av UV-stråling, turbulens og salinitet på utlekking

av 19 kjemikalier fra PE, PS, PET og PVC. Her ble det observert at salinitet hadde varierende positiv

(økt utlekking), negativ (redusert utlekking) eller ingen effekt avhengig av stoffet. UV viste en negativ

effekt, men det er mistenkt at UV brøt ned stoffene som ble screenet for slik at de dermed ikke ble

detektert. Turbulens viste en sterk positiv effekt på alle stoffer som ble analysert [47].
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Capolupo et. al. (2020) sammenlignet utlekking av en rekke kjemikalier fra CTR, PET, PP, PS og PVC

i sjøvann og ferskvann, samt deres påvirkning på to algearter, Raphidocelis subcapitata og

Skeletonema costatum, og en muslingart, Mytilus galloprovincialis. Her ble det i likhet med Surhoff

og Scholz-Böttcher (2016) observert at salinitet (ferskvann vs. sjøvann) hadde en variabel påvirkning

på utlekking av stoffer. Metaller hadde generelt litt høyere utlekking i sjøvann, men med noen unntak.

Organiske stoffer hadde generelt litt større utlekking i ferskvann, men med en del variasjoner [48].

Sørensen et al (2021) tar for seg utlekking fra og fragmentering av mikrofiber av PA, PET og ull utsatt

for UV i sjøvann. Det ble observert at UV-stråling hadde en effekt på fragmentering mikrofiberne, og

førte til økt utlekking av flere tilsetningsstoffer og degraderingsprodukter fra alle tre typer fiber [49].

En studie av Xiang et al. (2019) så på utlekking av fluorescerende tilsettningstoffer fra PUR-svamp

mikroplast i syv ulike typer vann, tre simulerte (basisk, salt, surt) og fire naturlige (elv, innsjø, sump,

sjø), og deres påvirkning på vekst og fotosyntese hos Chlorella vulgaris. Her ble det observert at

utlekking økte med pH og tid, samt at maksimal utlekking ble nådd mellom 12 og 24 timer [50].

2.11 TOKSISITET

2.11.1 TOKSISITET BLANT MONOMERER
De fleste kjemikalier som brukes i plastpolymerproduksjon stammer fra petroleum eller råolje. Flere

av disse er i utgangspunktet skadelige for mennesker, dyr og/eller miljøet. Både under produksjon,

men også under, og etter, bruk kan disse lekke ut. I en omfattende studie utført av Lithner, Larsson og

Dave (2011) ble det forsket på 55 ulike plastpolymerer og den potensielle skadeligheten de utgjorde

basert på kjemisk sammensetning. 29% av polymerene var delvis eller helhetlig bygget opp av

monomerere som ble klassifisert som enten kreftfremkallende, mutagerende eller

reproduksjonsskadelig. De mest skadelige stoffene omfattet PUR, PAN og PVC. PP, PE og PVA ble

vurdert som de minst skadelige [51]. Denne inndelingen tar kun hensyn til monomerene og ser ikke på

tilsetningsstoffene i plasten. Det totale skadeomfanget må derfor i tillegg vurderes ut i fra

tilsetningskjemikaliene i det ferdige plastproduktet [52].

2.11.2 OPPTAK AV PLAST I MARINE ORGANISMER
Et av de store forskningsområdene de siste årene har vært å se på marine arter og hvor mye plast, og

mikroplast, de får i seg i løpet av livet. Mikroplastens partikkelstørrelse gjør at den ganske enkelt tas

opp i og oppkonsentreres i næringskjeden. Den innvirkningen opptak og fordøyelse av plast har på

livet i havet, og videre den økotoksikologiske påvirkningen det medfører, har blitt dokumentert i
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mange ulike arter gjennom flere deler av næringskjeden. Organismer kan få i seg mikroplast på

forskjellige måter, ved at plasten fanges ubevisst av filter- eller sedimentspisere, gjennom opptak av

mikro- og nanoplast av plankton som igjen spises av større dyr, ved at enkelte arter tror at

mikroplasten er et bytte, eller ved at det akkumuleres oppover i næringskjeden når rovfisken selv blir

bytte. I tillegg kan mikroplasten også festes direkte på organismer. Mikroplast er funnet i mer enn 100

marine arter rundt om i verden [53]. Hvordan mikroplasten påvirker de ulike organismene er i mange

tilfeller relativt synlig. For eksempel kan mikroplasten tette fordøyelseskanalen og skade

gjellemembranene. Andre tilsynelatende skadelige påvirkninger er reduksjon i energireserver,

betennelsesresponser, vevsforandringer og atferdsendring, noe som videre kunne få konsekvenser for

helse og formering. Det som derimot ikke er like synlig, og som det ikke har vært forsket i noen særlig

stor grad på, er hva slags helseskadelige effekter tilsetningskjemikalier kan ha på dyr og mennesker.

Noen stoffer har fått konstatert toksisitet, som f.eks. bisfenol A, nonylfenol og ftalater, hvor det har

blitt påvist at de har skadelige virkninger på endokrine kjertler hos blant annet fisk [53] [54].

2.11.3 TOKSISITET HOS TILSETNINGSSTOFFER I PLAST
Det har tidligere vært størst fokus på toksisiteten til enkelte stoffer fra plast, og på forskjell i toksisitet

mellom “fersk” plast fra produsent og tilsvarende plast fra strender. Nylig har det også blitt utført noe

forskning som ser på toksisiteten til kjemikalieblandinger som lekker ut av plast, gjerne da i vann.

Det er tidligere blitt vist at utlekkede kjemikalier fra plast funnet på strender er mer skadelige enn fra

“fersk” plast. Dette er antatt å være grunnet adsorpsjon av skadelige kjemikalier på plasten [55].

Bejgarn et. al 2015 undersøkte toksisiteten til ekstraktene fra en rekke ulike plasttyper, samt sollys sin

påvirkning på toksisiteten til ekstraktene. Det ble oppdaget at sollys sin påvirkning på toksisiteten til

ekstraktene ikke så ut til å følge noen trend, og kan øke, avta eller la toksisiteten være uendret [56].

Annen tilgjengelig forskning har vist at toksisiteten til utlekkningsprodukter fra plast varierer mye

med både type plast og forholdene plasten utsettes under utlekking. Det er tydelig at flere typer plast

lekker ut kjemikalier som er skadelige for arter som lever i vann, og at det er behov for mer forskning

på hvilke faktorer som påvirker utlekking og toksisitet [54] [55] [57] [58] [59] [60].

2.11.4 REGULERINGER FOR SKADELIGE KJEMIKALIER
Det er flere internasjonale kommisjoner og regelverk med formål å begrense forurensing av naturen.

Dette omfatter også begrensing av utslipp av skadelige kjemikalier fra blant annet plastproduksjon og

-bruk. OSPAR-kommisjonen og REACH er eksempler på slike reguleringsvirksomheter. REACH er et

grunnleggende og omfattende regelverk for identifisering og regulering av kjemikalier utarbeidet av

ECHA, et byrå under EU. Regelverket gjelder for stoffer alene, i blanding og i faste produkter, og
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legger ansvar og plikter på virksomheter i hele forsyningskjeden [61]. OSPAR er et samarbeid mellom

styresmaktene i 15 land i Vest-Europa og Skandinavia, og jobber for å begrense forurensing av havet

fra både hav- og landbasert kilder, samt å opprettholde Oslo og Paris avtalene, derav navnet OSPAR

[62].

2.12 PRINSIPPER FOR RELEVANTE KJEMISKE METODER

2.12.1 VÆSKE-VÆSKE EKSTRAKSJON
Væske-væske ekstraksjon er en form for masseoverføringsekstraksjon som bygger på overføring av en

komponent mellom to uløselige væskefaser uten at det foregår noen kjemiske reaksjoner.

Væske-væske ekstraksjon foregår vanligvis mellom en vannfase og en organisk fase. Overføringen

drives av at komponenten har ulik løselighet i de to fasene, og dermed ulik konsentrasjon ved likevekt.

Dersom det ikke foregår dissosiasjon av komponenten i noen av fasene vil fordelingskoeffisienten

være gitt ved ligning 1, der X er mengden C i henholdsvis fase B og A ved likevekt [63].

(1)
𝑋
𝐶𝐵

𝑋
𝐶𝐴

= 𝐾
𝑑

Dersom C dissosierer i en av fasene, og det antas at tettheten til begge faser er tilnærmet konstant, er

fordelingskoeffisienten med hensyn på total konsentrasjon gitt av ligning 2, der α er

dissosiasjonsgraden til C i fase A [63] [64].

(2)
𝑋
𝐶𝐵

𝑋
𝐶𝐴
(1−α) = 𝐾'

𝑑

Som det ses av ligning 1 og 2 vil større forskjeller i løselighet gi større forskjeller i konsentrasjon i de

to fasene. Dersom C er en organisk syre eller base kan fordelingen manipuleres gjennom å endre pH i

vannfasen, dette vil endre dissosiasjonsgraden gjennom å forskyve likevekten til dissosiasjonen av

syren eller basen. Sammenhengen mellom pH, gitt i konsentrasjon H+, og konsentrasjon dissosiert og

ikke-dissosiert syre, A- og HA respektivt, er gitt i formel 3. Der A- er konjugert base og HA er

konjugert syre.

(3)[𝐴−][𝐻+]
[𝐻𝐴] = 𝐾

𝑎

Overføring av C mellom fase A og B kan kun foregå der de to fasene er i kontakt med hverandre, og

dersom volumet er stort i forhold til kontaktflaten kan det ta lang tid før likevekt innstilles. Det er
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derfor vanlig å dispergere fasene i hverandre for å øke kontaktflaten. Dette gjøres på laboratorieskala

oftest gjennom tilførsel av energi i form av røring eller risting. En forenklet fremgangsmåte for

væske-væske ekstraksjon er vist i figur 11 [63] [65].

Figur 11: Tegningen viser prinsippet bak væske-væske ekstraksjon [66].

2.12.2 DIKLORMETAN
Diklormetan (DCM) er et klorert hydrokarbon som blir brukt mye i industri og på laboratorier globalt.

DCM har lavt kokepunkt, er tilnærmet ubrennbart og er kjemisk stabilt over 120°C. DCM er mye

brukt som løsemiddel og har god løselighet av upolare stoffer, samt noe løselighet av polare stoffer

[67]. Dette kombinert med lav løselighet av og i vann fører til at DCM brukes mye i både industrielle

og analytiske ekstraksjoner [68].

2.12.3 OKTANOL-VANN FORDELINGSKOEFFISIENT
Mange organiske væsker er mer eller mindre ublandbare med hverandre, eller med vann, ved normale

temperaturer og trykk. Dersom en tredje forbindelse tilsettes systemet med de to væskene, vil den

tilsatte komponenten fordeles mellom de to løsemidlene frem til den når en viss likevekt. Der vil

forholdet mellom konsentrasjonene (eller molfraksjonene) av den fordelte komponenten oppnå en

bestemt verdi. Dette forholdet kalles fordelingskoeffisienten. Fordelingskoeffisienten kan dermed

forklares som en empirisk, dimensjonsløs egenskap som beskriver hvordan en kjemisk forbindelse

fordeles mellom to faser [69].

Oktanol-vann fordelingskoefessienten (Kow ) er definert som likevektsforholdet for et stoffs

konsentrasjon i et tofasesystem med oktanol og vann. Ligningen for Kow kan ses i formel 4.
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(4)𝐾
𝑂𝑊

=
𝑐
𝑂
𝑙𝑖𝑘𝑒𝑣𝑒𝑘𝑡

𝑐
𝑊
𝑙𝑖𝑘𝑒𝑣𝑒𝑘𝑡( )

Her er cO
likevekt forbindelsens konsentrasjon i 1-oktanol ved likevekt og tilsvarende er cw

likevekt

forbindelsens konsentrasjon i vann ved likevekt. Kow er derfor et mål på en forbindelse sin hydrofilitet

eller lipofilitet. Ettersom denne verdien spenner over et bredt spekter for organiske forbindelser er det

mer vanlig å bruke log Kow for å beskrive dette forholdet. Log Kow-verdier er typisk mellom -3 (veldig

hydrofilt stoff) og 10 (ekstremt hydrofobisk stoff). I miljøkjemi blir Kow brukt til å forutsi fordelingen

av organiske forurensninger mellom vandige og naturlige, organiske faser, både i miljøet og i levende

organismer. Dermed kan den si noe om stoffets toksisitet og det kan utføres beregninger knyttet til

bioakkumulasjon [70] [71].

2.12.4 GASSKROMATOGRAFI-MASSESPEKTROSKOPI

GASSKROMATOGRAFI
Kromatografi er en stoffseparasjonsteknikk som benytter to faser til separere stoffer i en prøve basert

på stoffenes forskjellige kjemiske egenskaper. En av disse fasene er stasjonær, og kalles gjerne for

kolonnen. Den andre fasen er mobil, og driver prøven gjennom kolonnen. Kolonnen og mobilfasen er

kjemisk ulike, og separerer stoffer basert på ulik affinitet til de to fasene. Stoffer med høyere affinitet

til den mobile fasen vil tilbringe mer tid i den mobile fasen, og dermed bevege seg gjennom

kromatografen fortere. Det motsatte gjelder for stoffer med høyere affinitet for den stasjonære fasen.

Tiden det tar for et stoff å gå gjennom kolonnen kalles retensjonstiden (RT). I moderne

gasskromatografer er den stasjonære fasen som regel en væskefilm på innsiden av et kapillærrør, og

den mobile fasen en inert gass, ofte helium [73].

I gasskromatografi (GC) fordampes prøven gjennom oppvarming før den drives gjennom kolonnen av

gassen. Ved enden av kolonnen føres den nå separerte prøven inn i enten en detektor eller et

massespektrometer. Fordampningen av prøven i GC fører til noen begrensninger med metoden. En av

disse er at GC har vanskeligheter med å detektere stoffer med lav flyktighet. Dette gjelder kjemiske

forbindelser med høy molar masse, sterke molekylære ladninger, og forbindelser med både høy molar

masse og sterke ladninger. Grunnet oppvarmingen ved fordamping kan GC ofte ikke brukes på stoffer

som brytes ned ved oppvarming. En vanlig løsning på dette problemet er å kombinere

gasskromatografi med massespektroskopi, og se etter fraksjonene fra stoff som brytes ned og bruke

dette til identifikasjon [72] [73].

30



MASSESPEKTROSKOPI
I et massespektrometer (MS) ioniseres prøven i gassform ved inngangen til massespektrometeret. I en

gasskromatograf med massespektrometer (GC-MS) vil denne gassen komme direkte fra kolonnen til

gasskromatografen. Den ioniserte gassen drives av et kontinuerlig elektrisk felt til en detektor, og

stoffer separeres etter forholdet mellom masse og ladning (m/z). I en MS vil majoriteten av ioner som

dannes ha en ladning på 1, og m/z blir ofte ansett for å være lik massen [72].

Det er fire hovedtyper av ionisering som brukes i MS; electron ionization (EI), chemical ionization

(CI), electron capture negative ionization (ECNI) og field ionization (FI). EI, FI og ECNI tilfører eller

fjerner elektroner, og endrer derfor ikke massen til stoffene. CI tilfører protoner eller andre små ioner,

og endrer derfor massen til stoffene. EI gir ofte stoffer nok energi til at en andel av molekylene

fragmenteres til flere mindre ioner, og sammensetningen av disse fragmentene kan bidra til å

identifisere stoffer gjennom å danne karakteriske “fingeravtrykk” som er spesifikke for forskjellige

stoffer. Denne identifikasjonsmetoden bli kalt selected ion monitoring eller SIM [73].

I GC-MS kombineres RT og m/z for å identifisere stoffer, og GC-MS kan generelt brukes til å

identifisere komponenter i komplekse blandinger hvor komponentene har betydelig damptrykk ved

400°C eller brytes ned til stoffer som har det. Det finnes flere ulike former for både målrettede og

generelle analysemetoder ved bruk av GC-MS. En viktig teknikk som ofte brukes uavhengig av

analysemetode er løsemiddelforsinkelse. Ved å vente med aktiveringen av MS-delen av en GC-MS til

etter løsemidlet har passert, vil ikke den relativt store mengden løsemiddel ioniseres eller detekteres.

Dette reduserer slitasjen på instrumentet, og eliminerer den ellers svært store som toppen løsemidlet

ville produsert i massespekteret [72] [73].

2.12.5 INTERNSTANDARDMETODEN
I internstandardmetoden tilsettes en standard bestående av bestemte kjemikalier, i gitte

konsentrasjoner, til alle prøvene før de analyseres. Ut i fra kromatogrammet kan mengden av en

analytt kvantifiseres ved å se på internstandarden. Komponentene som internstandarden består av vil

gi utslag i kromatogrammet etter analysen. Videre kan disse komponentene brukes til å se på ukjente

analytter og beregne mengde av de, ved å se på toppenes høyde eller sammenligne areal. Vanligvis

lages det også en kalibratorkurve. Dette gjøres ved å bruke kalibratorprøver hvor mengden standard

holdes konstant mens analyttkonsentrasjon endres. Disse blir så analysert, og det lages et plott av

signalforholdet mellom internstandarden og analytten mot konsentrasjonsforholdet mellom

internstandarden og analytten. Slik kan kalibratorkurven benyttes for å regne ut konsentrasjonen til

analytten ut ifra toppareal i kromatogrammet. Dersom internstandardmetoden brukes er det essensielt

at internstandarden kan behandles omtrent likt som analyttene når det kommer til prøvepreparering og

at det er mulig å sammenligne retensjonstidene. Dette betyr at det er nødvendig at den har forholdsvis
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like kjemiske egenskaper som analyttene. Et annet viktig moment er internstandarden er av høy renhet

og stabil, samt at det er et realistisk forhold mellom konsentrasjonen av standard og analytt [74].

Av internstandarder skilles det mellom surrogat internstandarder (SIS) og recovery internstandarder

(RIS). Surrogatstandarder (SIS) tilsettes ved starten av opparbeiding, og dette er oftest flere ulike

kjemikalier med ulik løselighet og/eller kokepunkt. Hensikten med disse er å ha en standard med kjent

mengde, slik at det kan tas høyde for eksperimentelle variasjoner i opparbeidingen for analytter med

ulik flyktighet og løselighet. Recovery (gjenvinnings-) standarder tilsettes helt på slutten. Formålet er

å ha en helt kjent mengde som introduseres på analytiske instrumenter. Dermed kan dette ta høyde for

instrumentelle variasjoner [74].
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3 MATERIALER & METODE

I dette prosjektet ble utlekking av tilsetningskjemikalier fra fire plastmaterialer i vann undersøkt ved å

variere fem parametere. Alle plastmaterialene ble tilsatt en Pyrex®-flaske fylt med vann og tilegnet et

bestemt sett parametere. De ferdige prøvene ble analysert med GC-MS. Videre følger en presentasjon

av materialer, parametere, kjemikalier og metode.

3.1 MATERIALER

Det ble valgt ut fire plastmaterialer til gjennomføring av forsøket. Dette var gummigranulat (CTR),

laboratoriehansker (LG), ballonger (BAL) og oppvaskhansker (DG). Materialene, i malt form, er vist i

figur 12A og 12B.

Figur 12A: Bildet viser materialene som ble brukt i forsøket Figur 12B: Bildet viser plastmaterialene som ble brukt i

på merkede beholdere. Fra venstre: DG, BAL, LG og CTR.         forsøket. Fra venstre: DG, BAL, LG og CTR.

Det ble besluttet at den mest hensiktsmessige måten å organisere forsøket på var å fordele de fire

plastmaterialene på 16 prøver bestående av tre paralleller hver. Oppvaskhansker ble valgt til

standardmaterialet, og ble i tillegg undersøkt ved to ulike størrelser: oppmalt (DG <1 mm) og

oppkuttet (DG cut, 2-10 mm). Resten av materialene ble kun studert ved én partikkelstørrelse.

Fordelingen av materialene var da som følger: ti prøver med oppvaskhansker, fire prøver med

gummigranulat, én prøve med ballonger og én prøve med labhansker. Dette resulterte i 48 replikater

totalt. Det ble så, for hver av de 16 prøvene, bestemt et sett parametere. Tabell 9 viser plastmassen per

replikat, antall replikater per type plast, total masse plast per plasttype, og partikkelstørrelse for de

ulike plasttypene.
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Tabell 9: Tabellen gir alle materialene som ble brukt i forsøket, med SINTEF-ID, vekt, replikater, størrelse og total masse.

SINTEF-ID Materiale Nominal size Masse per replikat (mg) # Replikater Total masse (g)

2017-6323 CTR Fine <1.2mm 500 12 6

2020-1132-S1 DG <1mm <1mm 500 27 13.5

2020-1159-S1 LG <1mm <1mm 500 3 1.5

2020-1128-S1 BAL <1mm <1mm 500 3 1.5

2020-1132 DG Cut 2-10mm 500 3 1.5

Forsøkets materialer ble kjøpt på dagligvarebutikk eller bestilt fra leverandør. De ble så sendt til

CARAT GmbH i Tyskland, med unntak av gummigranulat og de oppkuttede oppvaskhanskene (2-10

mm), for å males opp til mikroplaststørrelse ved kryogen sliping i en kryomølle. Oppvaskhanskene

(2-10 mm) ble kuttet opp med saks til en størrelse på ca. 1x1 cm på laboratoriet. Gummigranulatet ble

bevart i sin originale størrelse. De originale oppvaskhanskene og størrelsen på de oppkuttede

oppvaskhanskene er vist i figur 13A og 13B.

Figur 13A: Figuren viser oppvaskhanskene som Figur 13B: Figuren viser DG cut etter oppkutting med saks til

DG <1mm og DG cut stammet fra. riktig størrelse.
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Alle materialene som er behandlet eller prosessert fra deres originaltilstand kan ses i tabell 9 som “S1”

bak SINTEF-ID-en. Tallet bak indikerer at materialet kun er behandlet én gang. Videre gir tabell 10 en

helhetlig beskrivelse av materialene med forhandler, produsent, forkortelse og både norsk og engelsk

navn.

Tabell 10: Tabellen viser alle plastmaterialene i forsøket og gir informasjon om hvor de er kjøpt inn, produsert, navn og

beskrivelse av hver av de.

Forkortelse Norsk navn Engelsk navn Forhandler Produsent Beskrivelse

CTR fine Gummigranulat Car tire

rubber

Ragnsells Ragnsells Gummigranulat

fra dekk,

finfraksjon

DG Oppvaskhansker Dishwashing

gloves

Europris Effekt Latex

naturgummi, gule

LG Laboratoriehansker Laboratory

gloves

Ansell Ansell

Tochntuff

Nitril, uten

pudder, grønne

BAL Ballonger Balloons Europris Globos

Nordic

Latex

naturgummi,

assorterte farger

3.2 PARAMETERE

Parametrene som ble undersøkt for å påvirke utlekking av kjemikalier fra plast i vann var tid, størrelse,

temperatur, turbulens og salinitet. For salinitet, tid, størrelse og temperatur var det valgt ut kun én lav

og én høy verdi. Det ble valgt ut tre variasjoner av turbulens: stillestående, roterende og ristebord.

Tidsparameteren varierte med seks verdier: 1, 3, 7, 10, 14 og 35 dager. Høyeste og laveste verdi for

alle parameterne som ble brukt i forsøket er presentert i tabell 11. En mer utfyllende tabell med alle

aktuelle parametere kan ses i vedlegg A, tabell Ⅰ-Ⅲ.
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Tabell 11: Tabellen viser hver av de fem utvalgte parameterne og deres laveste, høyeste og standardverdi.

Parameter Laveste verdi Høyeste verdi Standardparameter/baseline

Tid 1 dag 35 dager 7 dager

Størrelse < 1 mm 2-10 mm < 1 mm

Temperatur 5°C 20°C 20°C

Turbulens Stillestående (0 rpm) Ristebord (225 rpm) Roterende (1 rpm)

Salinitet 0-1‰ (smeltevann) 35‰ (sjøvann) 35‰

Det ble fastsatt et sett med standardparametere med DG som er vist med uthevet skrift, til høyre, i

tabell 11. Den prøven som inneholdt DG med akkurat de parameterne ble kalt baselinen. Hver prøve

utenom baselinen varierte én av disse verdiene, inkludert materialet. Utlekking av kjemikalier fra de

ulike plastmaterialene ble undersøkt med følgende fordeling av parametere:

● DG: alle parameternes ble undersøkt, med unntak av salinitet.

● CTR: parameterne temperatur, salinitet og turbulens ble undersøkt.

● BAL: kun baselineparameterne ble undersøkt.

● LG: kun baselineparameterne ble undersøkt.

En helhetlig oversikt over dette finnes i tabell 12.

Tabell 12: Tabellen gir en oversikt over forsøket med alle de ulike prøvenes materialer og tilhørende parametere.

LIMSID Sample ID Materiale Vann Temp
(℃)

Turb.
(rpm)

Tid
(dager)

Vol. (L)

2021-742
2021-743
2021-744

DG-1mm-01
DG-1mm-02
DG-1mm-03

DG 1 mm SW 20 1 1 1

2021-745
2021-746
2021-747

DG-1mm-04
DG-1mm-05
DG-1mm-06

DG 1 mm SW 20 1 3 1

2021-748
2021-749
2021-750

DG-1mm-07
DG-1mm-08
DG-1mm-09

DG 1 mm SW 20 1 7 1

2021-751
2021-752
2021-753

DG-1mm-10
DG-1mm-11
DG-1mm-12

DG 1 mm SW 20 1 10 1

2021-754
2021-755
2021-756

DG-1mm-13
DG-1mm-14
DG-1mm-15

DG 1 mm SW 20 1 14 1
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2021-757
2021-758
2021-759

DG-1mm-16
DG-1mm-17
DG-1mm-18

DG 1 mm SW 20 1 35 1

2021-760
2021-761
2021-762

DG-1mm-19
DG-1mm-20
DG-1mm-21

DG 1 mm SW 5 1 7 1

2021-763
2021-764
2021-765

DG-1mm-22
DG-1mm-23
DG-1mm-24

DG 1 mm SW 20 0 7 1

2021-766
2021-767
2021-768

DG-1mm-25
DG-1mm-26
DG-1mm-27

DG 1 mm SW 20 225-250 7 0.25

2021-769
2021-770
2021-771

CTR-01
CTR-02
CTR-03

CTR SW 20 1 7 1

2021-771
2021-772
2021-773

CTR-04
CTR-05
CTR-06

CTR SW 5 1 7 1

2021-774
2021-775
2021-776

CTR-07
CTR-08
CTR-09

CTR MW 20 1 7 1

2021-777
2021-778
2021-779

CTR-10
CTR-11
CTR-12

CTR SW 20 225-250 7 0.25

2021-780
2021-781
2021-782

BAL-1mm-01
BAL-1mm-02
BAL-1mm-03

BAL 1 mm SW 20 1 7 1

2021-783
2021-784
2021-785

LG-1mm-01
LG-1mm-02
LG-1mm-03

LG 1 mm SW 20 1 7 1

2021-786
2021-787
2021-788

DG-cut-01
DG-cut-02
DG-cut-03

DG cut SW 20 1 7 1

3.3 BLANKPRØVER

I tillegg til forsøkets 48 replikater ble det lagt til tre blankprøver med tre paralleller hver. Dette ga ni

replikater, hvorav seks inneholdt sjøvann og tre inneholdt smeltevann. Dette ga sammenlagt 57

replikater. Som blankprøver var alle uten materialer. Foretrukket Pyrex®-flaskestørrelse under forsøket

var 1 L, men grunnet utformingen av ristebordet ble det nødvendig å redusere volum på alle prøver

merket med shaking-turbulens til 0.25 L. En total oversikt over alle prøver og paralleller, samt

blankprøver med gjeldende parametere og materialer, kan sees i vedlegg A, tabell Ⅰ-Ⅲ .
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3.4 KJEMIKALIER

Kjemikaliene som ble brukt i forsøket er gitt i tabell 13. Alle kjemikaliene, da naturligvis med unntak

av smeltevann og sjøvann, var av analysekvalitet. Sjøvannet og smeltevannet ble beskyttet fra lys

under oppbevaring, mellom forsøkene, og tildekket med en mørk tekstilduk. Sjøvann ble tappet fra

SINTEFs sjøvannskran som henter vann fra Trondheimsfjorden ved 90 meters dyp. Fokksnø ble

samlet og hentet fra Spannlia på Bratsberg, og deretter satt til smelting på laboratoriet ved

romtemperatur, for å danne smeltevann. Diklormetanen (DCM) som ble brukt under ekstraksjonen var

av analysekvalitet og batchens renhet verifisert etter interne rutiner. Na2SO4 var både vannfri og glødet

ved 450°C i 3 timer.

Tabell 13: Tabellen viser alle kjemikaliene som ble benyttet i løpet av forsøket. Kjemisk formel og andre opplysninger er

oppgitt der det er relevant.

Navn Kjemisk formel Andre opplysninger

Metanol CH3OH HPLC     ≥99.9%

Diklormetan (DCM) CH2Cl2 HPLC     (0.1% Metanol)

15% HCl HCl (aq) Analysegrad

Vann H2O Milli-Q type 1

Natriumsulfat Na2SO4 Vannfri, glødet

I tillegg til kjemikaliene som er nevnt i tabell 13 ble det også brukt tre forskjellige internstandarder i

forsøket, hvorav to var surrogat internstandarder (SIS) og en var recovery internstandard (RIS). Disse

var SIS-PAH (polyaromatiske hydrokarboner), SIS-Phenol og RIS-PAH. De besto av flere ulike typer

kjemikalier og disse gis det en oversikt på i tabell 14. Alle de tre standardene ble brukt med mid-level

konsentrasjon. Eksakt konsentrasjon per kjemikalie i hver av standardene kan også ses i tabell 14.

Tabell 14: Tabellen gir en oversikt over alle kjemikalier i internstandardene SIS-PAH, SIS-Phenol og RIS-PAH.

SIS-PAH SIS-Phenol RIS-PAH

Forbindelse Konsentrasjon

[µg/ml]

Forbindelse Konsentrasjon

[µg/ml]

Forbindelse Konsentrasjon

[µg/ml]

Naphthalene-d8 2.522 Phenol-d6 25.334 Acenaphtene-d10 1.000

Phenanthrene-d10 0.480 p-Cresol-d8 1.042 Fluorene-d10 1.000

Perylene-d12 0.500 4-n-Propylphenol-d12 1.374

Chrysene-d12 0.508
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3.5 FREMGANGSMÅTE

3.5.1 PROSEDYRE FØR FORSØKSSTART
Alt av prøveutstyr ble glødet, kalt baking, ved 450°C i 3 timer. Unntaket var nøyaktig, volumetrisk

utstyr, som f.eks. målesylindere, eller utstyr som ikke tålte gløding, som teflontopper, haner ol. Dette

ble vasket grundig med DCM. Alle flasker, skilletrakter, veieskip og annet utstyr tilhørende spesifikke

prøver ble til enhver tid merket med LIMSID, Sample-ID og variabelspesifikasjoner.

3.5.2 STERILFILTRERING AV VANNET
Før plastmaterialet kunne overføres til vannet, kalt prøveoppstart, ble alt vannet sterilfiltrert med

Whatman GF/F-filter. Dette ble gjort i forkant av prøveoppstart satt til 02/04 og 04/04.

STERILFILTRERING AV SJØVANN

Sjøvannet ble tappet på plastdunker (10 L) i forkant av sterilfiltrering, og saliniteten på vannet ble

målt med et håndholdt Atago S/Mill refraktometer. Total mengde sjøvann for forsøket ble beregnet

etter maksimum flaskevolum i tillegg til et erfaringsmessig egnet volum anbefalt av

senioringeninørene på laboratoriet for å toppe flaskene. Dette var for å dekke eventuelle svinn, uhell

og annet uforutsett forbruk. Det ble sterilfiltrert sjøvann (67.5 L) etter beregningene vist i tabell 15.

Tabell 15: Tabellen viser beregning av det totale volum sjøvann for forsøket.

Volum vann per

parallell

Beregnet tillegg (per flaske) Max. flaskevolum Antall prøver Sum

(liter)

1 L Pyrex 800 mL 350 mL 1.15 L 42 63

250 mL

Pyrex

200 mL 150 mL 350 mL 9 4.5

TOTALT 67.5

Sterilfiltreringen ble gjennomført ved å bruke MasterflexⓇ, en peristaltisk pumpe, med to fleksible rør.

I enden ble det satt på et SterivexTM-filter med en porestørrelse på 0.22μm. Vannet ble overført til

PyrexⓇ-flasker av borosilikat. Oppsettet kan ses i figur 14A og pumpen er avbildet i figur 14B.
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Figur 14A: Bildet viser oppsettet under sterilfilteringen Figur 14B: Bildet viser den peristaltiske pumpen som

med pumpe, rør og sterilfilter. ble brukt under forsøket.

Det ble tappet sjøvann (ca. 800 mL) i PyrexⓇ-flaskene på 1L. Det ble også tappet sjøvann (ca. 200

mL) i PyrexⓇ-flaskene på 250 mL. Tilslutt ble det tappet sjøvann til topping på store PyrexⓇ-flasker

(10 L). Figur 15 viser det sterilfiltrerte sjøvannet overført til de 30 respektive flaskene for prøvene

med oppstart 02/03, samt en flaske med vann til topping.

Figur 15: Figuren viser de 30 prøvene med oppstart 02/03. Disse ble sterilfiltrert i forkant av oppstart.

Videre ble alle PyrexⓇ-flaskene satt til temperering. I henhold til vedlegg A, tabell Ⅰ-Ⅲ, ble da 10 L

satt til temperering på kjølerom (5°C) og det resterende volumet på laboratoriet (20°C).
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STERILFILTRERING AV SMELTEVANN

Smeltevannet var romtemperert og plassert under lystett dekke før sterilfiltreringen startet. Saliniteten

på vannet ble målt med et håndholdt Atago S/Mill refraktometer. Videre ble smeltevannet forfiltrert

med et Whatman GF/C filter på en Buchnertrakt. Dette ble gjort i forkant av sterilfiltreringen. For å

øke hastigheten på filtreringen ble det brukt en vakuumpumpe. Filteret, trakten og vakuumpumpen

kan ses i figur 16A, B og C.

Figur 16A: Bildet viser glassfiberfilterene Figur 16B: Bilder viser Buchner- Figur 16C: Bildet viser MilliporeⓇ-

som ble brukt under forfiltreringen. trakten som ble benyttet.                     pumpen som ble brukt til filtrering.

Videre foregikk sterilfiltreringen på identisk vis som med sjøvannet. Beregning av mengden

smeltevann ble utført etter samme fremgangsmåte som etter tabell 15. Dette ga 6 L smeltevann.

3.5.3 OPPSTART AV FORSØK
Alle materialene ble veid ut på finvekt til 500 mg ± 5 mg. Oppvaskhansker, labhansker og ballonger

ble veid ut i aluminiumsformer. Finvekten ble verifisert i forkant av hver utveiing med to vektlodd, én

på 1 g og én på 100 mg, etter SINTEFs instrukser. Akseptgrensen for hver av loddene var ± 0.0003 g.

Gummigranulat ble veid ut i veieskip av glass, grunnet vanskeligheter ved overføring fra

aluminiumsformene. De utveide materialene er avbildet i figur 17A-C.
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Figur 17A-C: Figurene viser de utveide materialene. Figur 17A viser BAL, LG og DG cut i aluminiumsformer, figur

ddd17B viser DG <1mm i aluminiumsformer og figur 17C viser glassveieskipene med CTR.

Etter utveiing ble plastmaterialene overført til merkede PyrexⓇ-flasker i de størrelser som er angitt i

vedlegg A, tabell Ⅰ-Ⅲ. Deretter ble aluminiumsformen/veieskipet skylt ut med prøvens tilhørende

vanntype. Alle prøveflaskene ble fylt helt opp til gjengene med samme tilhørende vanntype.

Figur 18: Bildet viser prøve BAL-1mm-01 som er tilsatt

ballonger og deretter fylt opp med sjøvann til gjengene.

Videre ble flaskene plassert på karusell (1 rpm), ristebord (225 rpm) eller satt stillestående (0 rpm) på

hylle ved gitt temperatur, som vist i tabell 12. Denne prosessen foregikk over to dager, hvorav 27

prøver og tre blankprøver ble startet opp 02/03 og de resterende 21 prøvene og seks blankprøvene ble

startet opp 04/03. Karusellen og ristebordet er vist i figur 19A-C.

42

17A 17B 17C



Figur 19A-B: Bildene viser karusellen som ble brukt i forsøket Figur 19C: Bildet viser ristebordet som ble brukt for alle

på alle prøvene med turbulensen “rotating”. prøvene med turbulensen “shaking”.

3.5.4 UTTAK AV PRØVER
Før hvert uttak ble det målt temperatur i rommet flaskene ble hentet fra. Alle prøvene ble tatt ut etter

det tidsintervallet som ble presentert i tabell 12. Prøvene ble filtrert gjennom et GF/F-filter med

vakuum fra en MillieporeⓇ-vakuumpumpe, og overført til nye PyrexⓇ-flasker med identisk merking i

samme størrelse. I figur 20 vises filtreringsoppsatsen med vakuumpumpen.

Figur 20: Bildet viser filteringsoppsatsen med vakuumpumpen. GF/F-filteret er under

klypen på bildet.
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Hver av prøvene ble dekantert med forsiktighet, for å redusere dannelsen av filterkake på filteret.

Dersom det ble observert partikler i vannet, ble prøven filtrert om igjen. Mellom hver prøve ble

filteroppsatsen, uten GF/F-filter, vasket med metanol (MeOH, ≥99,9%) tre ganger, etterfulgt av en

vask med Milli-QⓇ-vann (type 1) tre ganger. Mellom hver parallell, og da også mellom hver prøve,

ble GF/F-filteret byttet ut.

Etter filtreringen ble hver av prøvene fordelt, med ulikt volum ut i fra flaskestørrelse som kan ses i

tabell 15, på to PyrexⓇ-flasker. Det største volumet ble brukt videre i forsøket og det minste volumet

ble fryst ned til eventuelle senere analyser. Et eksempel kan ses i figur 21.

Figur 21: Figuren viser hvordan parallell DG-1mm-02 ble fordelt etter filtrering gjennom GF/F-filter.

800 mL ble fordelt på 1L-flaske og det resterende volumet på 0,5L-flasken.

Alle prøvene som ble brukt videre ble tilsatt HCl (15%) og mengden ble tilpasset etter flaskens

volum. Dette ble beregnet ut i fra en ønsket pH på <2 og dermed 1 mL HCl (15%) per 200 mL. En

oversikt over fordeling av filtrert prøve og tilsatt HCl (15%) gis i tabell 16.
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Tabell 16: Tabellen viser omtrentlig volum som skulle fylles i PyrexⓇ-flaskene ut i fra prøvevolum. Tabellen oppgir også

hvor mye HCl som skulle tilsettes de ulike flaskene.

PyrexⓇ-flaske Volum Tilsatt HCl (15%)

1L-prøver 1 liter 800 mL 4 mL

0.5 liter resterende --

250 mL-prøver 250 mL 200 mL 1 mL

0.5 liter resterende --

Prøvene ble, etter surgjøring, lagret på kjølerom (5°C) fram til ekstraksjon. Flaskene med det

resterende volumet ble lagt i ziplock-poser og plassert på fryserom.

3.5.5 EKSTRAKSJON AV VANNPRØVER
Under forsøket ble ekstraksjonene, og annet arbeid der diklormetan (DCM) var involvert, utført med

egnet verneutstyr og i avtrekkskap.

Før ekstraksjonsstart ble alle vannprøvene satt til romtemperering. Vannivået i PyrexⓇ-flaskene ble

merket med tape i forkant av ekstraksjonen. Volum av hver prøve ble så målt ved å fylle flasken til

merket med springvann og deretter måle dette med målesylinder. For hver ekstraksjonsserie ble det

også laget en labblank av Milli-Q-vann (type 1, 800 mL). Labblanken ble tappet på PyrexⓇ-flaske (1

L) og behandlet på samme måte som alle de andre prøvene videre. En oversikt over hvilke labblanker

som tilhører de ulike ekstraksjonsseriene kan ses i vedlegg B, tabell Ⅳ.

Prøvene ble ekstrahert via væske-væske ekstraksjon med DCM i skilletrakt. Ekstraksjon av

vannprøvene ble gjennomført tre ganger. Ved første ekstraksjon ble det benyttet dobbelt så mye DCM

som ved andre og tredje ekstraksjon. DCM-volum for de tre ekstraksjonene og størrelsen på

skilletraktene ut i fra prøvevolum er oppgitt i vedlegg C, tabell Ⅴ.

Oppsettet i forkant av ekstraksjonen kan ses i figur 22A. Vannprøven ble overført til skilletrakt og

flasken vasket med DCM (20/10 mL) tre ganger. Dette volumet tilsvarte første ekstraksjonsvolum

(60/30 mL) fordelt på tre vask. Innholdet i skilletraktene ble tilsatt mid-level surrogat internstandarder

(100 µl SIS-PAH, 50 µl SIS-Phenol). Internstandardene ble tilsatt med designerte mikrosprøyter.

Trakten som ble brukt ved overføring ble skylt tre ganger med DCM fra spruteflaske. Deretter ble

skilletrakten satt på kork og ristet i 3 min. Med jevne mellomrom ble korken tatt av for å slippe ut

trykk. Etter risting ble skilletrakten satt tilbake i stativet og hvor den ble stående i 5 min før den
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nederste fasen (DCM) ble tappet over i merkede EM-kolber. Det ble tappet ut av den nederste fasen til

det var igjen ca. 1 cm emulsjon. Det ble så tilsatt litt Na2SO4 (ca. to spatelskjeer) til hver av

EM-kolbene.

Videre ble ekstraksjonen gjentatt to ganger til med det DCM-volumet (30/15 mL) som er oppgitt i

vedlegg C, tabell Ⅴ, for andre og tredje ekstraksjon. Ved andre og tredje ekstraksjon ble det kun ristet

i to minutter og med mindre hyppige utluftninger. Ved andre uttapping var det igjen 1 cm emulsjon.

Ved den siste uttappingen ble emulsjonen også tappet ut. Oppsettet etter siste ekstraksjon, men før

siste nedtapping kan ses i figur 22B.

Figur 22A: Bildet viser oppsatsen i forkant Figur 22B: Bildet viser ekstraksjonsoppsatsen etter tredje ekstraksjon. Her er

av ekstraksjonen. siste risting gjennomført og skilletraktene klargjort til siste nedtapping.

Etter siste nedtapping ble det tilsatt ekstra Na2SO4. Det ble tilsatt tilstrekkelig til at flasken kunne

ristes og det kunne ses løse partikler med Na2SO4. Dersom det var synlige store, ansamlinger med

Na2SO4. ble det tilsatt mer Na2SO4-salt til det ble observert løse partikler i væsken. Det ble så satt på

kork på EM-kolbene og de ble plassert på kjølerom frem til videre behandling.

3.5.6 OPPKONSENTRERING OG VOLUMSJUSTERING
Ekstraktet i EM-kolbene, vist i figur 23A, ble filtrert gjennom en trakt med bakt Bilsomvatt og

overført til merkede TurboVapⓇ-rør. En liten bit Bilsomvatt ble lagt i toppen av rør-delen av trakten,

og en ekstra stor bit ble lagt på toppen. Det ble også tilsatt Na2SO4 (ca. en spatelspiss) til Bilsomvattet

for å fjerne eventuelle spor av vann i ekstraktet. Ekstraktet ble helt over Bilsomvattet og filtrert

gjennom det til TurboVapⓇ-røret. Dette kan ses i figur 23B.
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Figur 23A: Bildet viser parallellene 745, 746 og 747 klar til Figur 23B: Bildet viser hvordan ekstraktet ble filtrert

å filtreres og overføres til TurboVapⓇ-rør etter fullført ekstraksjon.      gjennom Bilsomvatt og overført til TurboVapⓇ-rør.

Erlenmeyerkolben ble så vasket tre ganger med DCM. Deretter ble trakten vasket tilsvarende. Rørene

ble deretter satt til oppkonsentrering på TurboVapⓇ 500 frem til “sensor endpoint” (0.5-1.0 ml). Figur

24A viser TurboVapⓇ-en under bruk og figur 24B viser innstillingene på den.

Figur 24A: Bildet viser den ene TurboVapⓇ -en som ble brukt for Figur 24B: Bildet viser de ulike innstillingene på

oppkonsentrering. TurboVapⓇ500. “Sensor endpoint” ble brukt her.

Videre ble prøvene overført fra TurboVapⓇ-rørene til merkede GC-glass. Først ble en glødet

glasspipette brukt til å overføre mesteparten av prøven. TurboVapⓇ-rørets vegger ble så vasket med
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DCM og blandingen ført over til GC-glasset. Dette ble gjentatt tre ganger. Et bilde fra prosessen er

vist i figur 25A og noen av de fylte GC-glassene er vist i figur 25B.

Figur 25A: Bildet viser et utsnitt av prosedyren. Figur 25B: Bildet viser et brett med GC-glass under overføringen av

Her blir rørets vegger vasket med DCM. de neddampede prøvene fra TurboVapⓇ-rør til GC-glass.

Innholdet i GC-glassene ble volumjustert til omtrent 400 μL med nitrogengass (N2) og ved

oppvarming til 36°C med en ThermolyneTM varmeplate. Dette ble gjort ved å bruke en mikrosprøyte (1

mL) til å måle opp DCM (400 μL) i et GC-glass og videre sammenligne alle prøvene med det glasset.

Det ble så tilsatt RIS-PAH (100 μL) med en mikrosprøyte, slik at totalvolumet i GC-glassene var på

500 μL. Alle de ferdige prøveglassene ble satt på brett i kjøleskap (4°C), klar til analyse. Figur 26

viser volumjusteringsoppsatsen.

Figur 26: Bildet viser oppsatsen som ble brukt ved volumjustering av prøvene. Alle

prøvene ble målt opp mot GC-glasset med 400 μL DCM på toppen av apparatet.
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3.5.7 GC-MS ANALYSE
I forkant av forsøket ble det gjennomført to screeninger av de valgte plastproduktene. Disse

screeningene ble gjennomført for gi data om hvilke stoffer som kunne forventes å detekteres i prøvene

i forsøket, samt bidra til utvikling av SIM metoder for deteksjon i en målrettet analyse. Disse

screeningene ble gjennomført to måter, og resultatene fra begge ble benyttet i utviklingen av SIM

metodene.

Metode 1 ble utført som beskrevet av Sørensen et al (2020) [49]:

Alle testmaterialer var komersielt anskaffet og kuttet i små biter (<1 cm i alle dimensjoner) i forkant

av bruk. Bitene ble skylt med MilliQ® vann og tørket ved 40℃ over natten. For screening av innhold

av tilsettningskjemikalier ble prøver (100 mg) ekstrahert med DCM og etylacetat (1:1, v/v) (n=3) i

ultralydbad (ultrasonication) i 30 minutter ved romtemperatur. Ekstraktene ble så filtrert (Whatman

GF/C filter) og volumjustert til omtrent 500 μL i forkant av GC-MS analyse.

Metode 2 ble tilpasset fra Zimmerman et al (2019) [59]:

Plast ble anskaffet, kuttet og skylt på samme måte som i metode 1. Oppkuttet plast (ca. 3 g) ble

ekstrahert med metanol (20 ml) (n=3) i ultralydbad i 60 minutter ved romtemperatur. Supernatanten

ble fjernet og filtrert om nødvendig (Whatman GF/C filter). En delprøve (500 µL) ble fjernet for

analyse med GC-MS.

Ferdige prøver ble analysert med GC-MS (Agilent Technologies). Dette var en Agilent 7890A GC

gasskromatograf koblet til en Agilent 5975C massespektrometer. Prøver (1 μL) ble injisert ved 250°C

i “pulsed splitless mode”. Separasjonen foregikk så ved hjelp av en Zebron ZB-1MS kolonne (30 m

lengde, 0.25 μm filmtykkelse og 0.25 mm innvendig diameter). Figur 27A viser GC-MS-en og figur

27B viser kolonnen i instrumentet.
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Figur 27A: Bildet viser GC-MS-instrumentet som ble brukt til analyse av Figur 27B: Bildet viser kolonnen i
prøvene. GC-MS-instrumentet

Bæregassen i instrumentet var helium med en konstant strøm på 1.1 mL/min. DCM-EtAc-ekstraktene

ble analysert ved følgende innstillinger: ovnen med kolonnen ble satt til 90°C (1 min) med en gradvis

økning på 5°C/min opp til 320°C (i 10 minutter). Temperaturen på overføringsledningen var 300°C ,

temperaturen på ionekilden var 230°C og for kvadrupolen var temperaturen 150°C . Ionekilden var

satt i fullscan modus (50-500 m/z) på 70 eV, med en løsningsmiddelforsinkelse på 5 minutter. Det ble

utført non-target screening (NTS) av MeOH og sjøvannsekstraktene (7 dager, rotating) med det

samme systemet, men ovntemperaturen var på 40°C (2 min), med en gradvis økning på 10°C/min opp

til 320°C (i 10 minutter) og med en fullscan utført over et spektrum på 50-550 m/z og en

løsningsmiddelforsinkelse på 8 minutter. GC-kromatogrammene og massespekterne ble registrert i

programvaren ChemStation. Videre ble rådataen behandlet i programvaren MassHunter Unknowns

Analysis for å dekonvulere og tentativt identifisere analyttene. Outputfilene ble eksportert som .csv

format for videre behandling i R (R Core Team, 2017). I R ble forbindelsene, i hver av de individuelle

prøvene, filtrert basert på en matchprosent på >75% mot NIST 2017 Mass Spectral Library, og tilslutt

ble den gjennomsnittlige matchprosenten for hver parallell beregnet.

For hvert av materialene, ble de tentativt identifiserte forbindelsene som var tilstede i alle (3 av 3)

DCM-EtAc og/eller (3 av 3) alle sjøvannsekstraktene valgt til en målrettet analyse i alle

vannekstraktene. Individuelle selected ion monitoring (SIM) metoder ble utviklet for hvert av

materialene, ved å bruke de 2-3 mest tallrike ionene for hver topp i massespekteret. GC-metoden ble

gjennomført som beskrevet over. Integrasjon av toppene ble utført i Masshunter Quantitative Analysis,

og arealene ble normalisert til responsen til den internstandarden med mest lik retensjonstid i forkant

av videre databehandling. Dataene ble så lagt inn i, og videre behandlet, i Excel.
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3.5.8 UTVELGELSE AV KJEMIKALIER
Rådata (GC-kromatogrammer og tilhørende massespektre) fra ekstrakter i henholdsvis DCM-EtAc og

MeOH, samt sjøvannsekstraktene fra prøver fra alle materialene ved samme betingelser (7 dager, 1

rpm, 20 °C) ble analysert med softwaren Agilent Masshunter Unknowns Analysis koblet til NIST17

massespekterbibliotek, med en nedre grense på match mellom eksperimentelt og bibliotekspekter satt

til 75 %. Dersom et kjemikalie ble detektert i alle tre parallellene av enten DCM-EtAc-ekstraktene

eller i alle tre parallellene sjøvannsekstraktene for samme materiale, ble det selektert for videre studie i

alle sjøvannsekstraktene. Det ble utviklet en SIM metode for hvert materiale, hvor de 2-3 mest

signifikante fragmentene for hver tentativt identifiserte analytt ble inkludert. Disse metodene ble brukt

på alle sjøvannsekstrakter. Toppene i de resulterende kromatogrammene ble integrert for å finne

arealet og dette ble så omregnet til relativ respons relatert til den interne standarden med mest lik

retensjonstid (RT). Relativ respons ble beregnet etter formel 5.

(5)
𝐴
𝐾𝑗𝑒𝑚𝑖𝑘𝑎𝑙𝑖𝑒

𝐴
𝑆𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑

( ) · 1000
Det ble så laget en liste (“resultater fra GC-MS og SIM-analyse”) over kjemikaliene med

retensjonstid, areal av topper i massespekteret og relativ respons (normalisert til IS). Denne listen

gjorde det mulig å se på interessante trender og data hos kjemikaliene, noe som igjen gjorde det mulig

å eliminere kjemikalier som ikke var sikkert identifisert i vannprøvene. På bakgrunn av denne listen

ble det dermed dannet et dokument (“interessante kjemikalier”) hvor relevant data for kjemikalier som

var sikkert identifisert i vannprøvene. Dette dokumentet inneholdt samlet data om matchprosent, SIM

data, retensjonstid i aktuelle screening analyser, CAS nummer og navn på kjemikalie, samt relevante

kommentarer.
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4 RESULTATER

4.1 VALGTE KJEMIKALIER

Fra analysen av ekstrakter i sjøvann, og i DCM-EtAc og MeOH, utført av softwaren Agilent

Masshunter Unknowns Analysis koblet til NIST17 massespekterbibliotek ble det tentativt identifisert

henholdsvis 886 og 993 kjemikalier med en matchprosent på >75%. Disse kan ses i vedlegg D,

D1-D2. Listen “resultater fra GC-MS og SIM-analyse” som viste kjemikaliene med retensjonstid,

areal av topper i massespekteret og relativ respons (normalisert til IS) kan ses i vedlegg E, E1-E4.

Dokumentet “interessante kjemikalier” med relevant data for kjemikalier som var sikkert identifisert i

vannprøvene kan ses i vedlegg F, F1-F4. For ytterligere informasjon om utvelgelse av kjemikalier, se

vedlegg D-F.

Kjemikalier tilstede enten i løsemiddelekstrakter og/eller i ekstrakter fra dag 7 av utlekkingsforsøket

(20°C, roterende på karusell), vist i dokumentet “interessante kjemikalier” i vedlegg F, dannet et

utgangspunkt for utvelgelse av de kjemikaliene som skulle studeres nærmere i oppgaven. Det ble tatt

et valg basert på litteraturdata, trender, grad av utlekking, om verdiene var betydelige i forhold til

tilhørende blankprøver, tilstedeværelse i flere av materialene og om de tre parallellene i prøvene hadde

relativt like data. Det ble valgt ut fem kjemikalier for oppvaskhansker (DG) og tre kjemikalier for hver

av materialene gummigranulat (CTR), ballonger (BAL) og labhansker (LG). Dette ga til sammen ti

kjemikalier, ettersom 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol var felles for oppvaskhansker, ballonger og

labhansker, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone var felles for oppvaskhansker og ballonger, og

N,N-dibutyl-formamide var felles for oppvaskhansker og labhansker. De utvalgte kjemikaliene er gitt i

tabell 17.
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Tabell 17: Tabellen viser de kjemikaliene som det er lagt fokus på i oppgaven for hver av plastmaterialene.

Plastmateriale Navn på kjemikalie CAS-nummer

DG 2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol 126-86-3

2,2'-Thiobis-benzothiazole 1000402-14-7

N,N-Dibutyl-formamide 761-65-9

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone 104-20-1

2-Mercaptobenzothiazole 149-30-4

CTR 1,2-Dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline 147-47-7

Acenaphthylene 208-96-8

4-(1,1,3,3-Tetramethylbutyl)-phenol 140-66-9

BAL 2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol 126-86-3

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone 104-20-1

Tributyl phosphate 126-73-8

LG 2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol 126-86-3

N,N-Dibutyl-formamide 761-65-9

3,3',3''-Nitrilotris-propanenitrile 7528-78-1

4.2 MÅLING AV TEMPERATUR OG SALINITET

Temperaturen ble målt og loggført gjennom hele forsøket. Temperaturen til alle prøver, unntatt av

prøvene med høy turbulens, var gjennom hele forsøket innenfor ønsket temperatur. Det vil si 5 ± 1℃

for prøvene ved lav temperatur, og 20 ± 1℃ for øvrige prøver. Unntaket var prøvene med høy

turbulens (225 rpm). Disse hadde, gjennom hele forsøket, en temperatur innenfor 21 ± 1℃. Høyeste

og laveste temperatur som ble målt for hver enkelt prøve kan sees i tabell 18.
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Tabell 18: Tabellen viser den laveste og høyeste temperaturen for vannprøver under samme forhold som replikatene.

Parameter Paralleller (Sample ID) Laveste temperatur (oC) Høyeste temperatur (oC)

Tid ● DG-1mm-01 t.o.m. DG-1mm-15
● DG-1mm-16 t.o.m DG-1mm-18

19,4
19,3

20,3
20,3

Temperatur ● DG-1mm-19 t.o.m. DG-1mm-21
● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
● CTR-04 t.o.m. CTR-06
● CTR-01 t.o.m. CTR-03

4,5
19,4
4,2
19,4

5,5
20,3
5,5
20,3

Turbulens ● DG-1mm-22 t.o.m DG-1mm-24
DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
CTR-01 t.o.m CTR-03

● DG-1mm-25 t.o.m. DG-1mm-27
CTR-10 t.o.m CTR-12

19,4

20

20,3

21,7

Partikkelstørrelse ● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
● DG_Cut-01 t.o.m. DG:_Cut-03

19,4 20,3

Salinitet ● CTR-01 t.o.m. CTR-03
● CTR-07 t.o.m. CTR-09

19,4 20,3

Øvrige
plastmaterialer

● BAL-1mm-01 t.o.m.
BAL-1mm-03

● LG-1mm-01 t.o.m. LG-1mm-03

19,4 20,3

I forkant av gjennomføring ble salinitet i smeltevann og sjøvann målt med et Atago S/Mill

refraktometer. Saliniteten i smeltevannet var 0-1‰, og saliniteten i sjøvannet var 35‰.

4.3 EFFEKT AV ULIKE PARAMETERE PÅ UTLEKKING AV

KJEMIKALIER I VANN

Resultatene fra GC-MS-analysen ble brukt til å undersøke hva, og hvor mye som lekket ut fra de fire

plastmaterialene samt de fem parameternes påvirkning på utlekkingen. Dette ble gjort ved å variere og

studere en av parameterne om gangen, og ved at de andre parameterne ble holdt konstant. En oversikt

over dette ses i tabell 19.
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Tabell 19: Tabellen viser hvilken parameter som ble undersøkt og hvilke parametere som da ble holdt konstant ila.

undersøkelsen. Den oppgir også Sample ID-en for alle parallellene som inngikk i undersøkelsene.

Parameter Øvrige parametere Paralleller (Sample ID)

Tid Temperatur: 20℃
Turbulens: 1 rpm
Partikkelstørrelse: <1 mm
Salinitet: 35‰
Plastmateriale: DG

● DG-1mm-01 t.o.m. DG-1mm-18
Totalt: 18

Temperatur Tid: 7 dager
Turbulens: 1 rpm
Partikkelstørrelse: <1 mm
Salinitet: 35‰
Plastmateriale: DG og CTR

● DG-1mm-19 t.o.m. DG-1mm-21
● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
● CTR-01 t.o.m. CTR-06

Totalt: 12

Turbulens Tid: 7 dager
Temperatur: 20℃
Partikkelstørrelse: <1 mm
Salinitet: 35‰
Plastmateriale: DG og CTR

● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
● DG-1mm-22 t.o.m DG-1mm-27
● CTR-01 t.o.m CTR-03
● CTR-10 t.o.m CTR-12

Totalt: 15

Partikkelstørrelse Tid: 7 dager
Temperatur: 20℃
Turbulens: 1 rpm
Salinitet: 35‰
Plastmateriale: DG

● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09
● DG_Cut-01 t.o.m. DG_Cut-03

Totalt: 6

Salinitet Tid: 7 dager
Temperatur: 20℃
Turbulens: 1 rpm
Partikkelstørrelse: <1 mm
Plastmateriale: CTR

● CTR-01 t.o.m. CTR-03
● CTR-07 t.o.m. CTR-09

Totalt: 6

Øvrige
plastmaterialer

Tid: 7 dager
Temperatur: 20℃
Turbulens: 1 rpm
Partikkelstørrelse: <1 mm
Salinitet: 35‰
Plastmateriale: DG, BAL og LG

● BAL-1mm-01 t.o.m. BAL-1mm-03
● LG-1mm-01 t.o.m. LG-1mm-03
● DG-1mm-07 t.o.m. DG-1mm-09

Totalt: 9

Dette ga så utgangspunktet for videre resultater, og grafer og diagrammer. Rådataene som ble brukt til

å lage disse kan ses i vedlegg E. Vedlegget inkluderer også data som ble fjernet grunnet store avvik,

det blir nevnt hvilke datapunkter dette gjelder i avsnittene som beskriver grafer og diagrammer hvor

dette er tilfellet. Data ble kun fjernet i de tilfellene hvor verdiene fra to av tre paralleller var svært like,

men der den tredje parallellens verdi var betydelig større eller mindre.
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4.3.1 EFFEKT AV TID PÅ UTLEKKING
Det ble undersøkt hvilken effekt tid hadde på utlekkingen av kjemikalier. Dette ble studert for

oppvaskhansker med en partikkelstørrelse på <1mm, i sjøvann ved 20℃ med lav turbulens (1 rpm),

og med uttak av prøver etter 1, 3, 5, 7, 14 og 35 dager. Resultatene er presentert i Fig. 28- 32, for

kjemikaliene 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol, 2,2'-thiobis-benzothiazole,

N,N-dibutyl-formamide, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone, og 2-mercaptobenzothiazole, respektivt.

Hvert av kjemikaliene viser ulik effekt av tid på utlekking.

I figur 28 vises den relativ responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med

oppvaskhansker sett i forhold til tid. Den relative responsen holdt seg stabilt rundt ca. 8000 og dermed

hadde tid liten effekt på konsentrasjonen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som ble målt i

sjøvannet. Det er også liten spredning i resultatene mellom paralleller.

Figur 28: Figuren viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra
oppvaskhansker (DG) ved 20℃ over tid. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert tidspunkt er 3).

Figur 29 viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker sett

i forhold til tid. Fra dag én til tre var det en sterk økning i relativ respons, fra ca. 3400 til ca. 7100.

Videre ble den relative responsen stabilt redusert med tiden, til ca. 2100, frem til dag 35. Resultatene

indikerer da at konsentrasjonen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann endret seg med tiden. Noen av

prøvene hadde en del spredning mellom paralleller, og for dag tre og dag ti ble en parallell fjernet.
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Figur 29: Figuren viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved 20℃ over tid. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved 1, 7, 14 og 35 dager er 3, antall

replikater ved 3 og 10 dager er 2).

Figur 30 viser relative responsen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med oppvaskhansker sett i

forhold til tid. Det kan ses en svak økning av den relative responsen fra ca. 550 på dag én til ca. 630 på

dag syv, deretter en sterk økning videre til 820 på dag ti, etterfulgt av en kraftig reduksjon ned til ca.

460 til dag 14, og til slutt en svak økning til ca. 650 på dag 35. Dermed viser resultatene at dette

kjemikaliets konsentrasjon i sjøvannet varierer med tiden. Prøvene for dag ti og dag 35 hadde stor

spredning mellom paralleller, de øvrige prøvene hadde liten spredning mellom paralleller.

Figur 30: Figuren viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker (DG)

ved 20℃over tid. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved hvert tidspunkt er 3).
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Figur 31 viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med

oppvaskhansker sett i forhold til tid. Resultatene viste at kjemikaliets konsentrasjon i sjøvannet hadde

en kraftig, jevnlig økning med tid, fra ca. 0 på dag én og til ca. 34 000 på dag 35. Ved dag én var den

relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone omtrent lik tilhørende blankprøver. En

parallell ble fjernet for dag syv og dag ti. Dette hadde liten innvirkning på den gjennomsnittlige,

relative responsen av kjemikaliene på disse dagene, men ga sterkt reduserte standardavvik. De øvrige

prøvene hadde relativt liten spredning mellom paralleller

Figur 31: Figuren viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) ved 20℃ over tid. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved 1, 3, 14 og 35

dager er 3, antall replikater ved 7 og 10 dager er 2).

Figur 32 viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker sett i

forhold til tid. Resultatet svarte til en sterk økning i relativ respons fra ca. 280 000 på dag én til ca. 430

000 på dag tre, deretter en svak økning frem til ca. 500 000 på dag ti, og tilslutt middels, lineær

reduksjon til ca. 180 000 på dag 35. I følge resultatene har tiden da en viss effekt på konsentrasjonen

av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann. Prøvene hadde generelt moderat til liten spredning mellom

paralleller, men en parallell ble fjernet fra dag ti grunnet stort avvik.
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Figur 32: Figuren viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved 20℃ over tid. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved 1, 3, 7, 14 og 35 dager er 3,

antall replikater ved 10 dager er 2).

4.3.2 EFFEKT AV TEMPERATUR PÅ UTLEKKING
Det ble undersøkt hvilken effekt temperatur hadde på utlekkingen av kjemikalier. Av plastmaterialene

ble oppvaskhansker og gummigranulat med en partikkelstørrelse på <1mm valgt. Disse ble studert i

sjøvann med lav turbulens (1 rpm) og med uttak etter 7 dager. Dette ble gjort ved å se på hvordan åtte

kjemikalier lakk ut av plasten ved to ulike temperaturer: lav temperatur (5℃) og romtemperatur

(20℃). Resultatene for kjemikaliene er presentert i Fig. 33-40, for henholdsvis

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol, 2,2'-thiobis-benzothiazole, N,N-dibutyl-formamide,

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone, 2-mercaptobenzothiazole, 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline,

acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol. De fem første kjemikaliene lakk ut fra

oppvaskhansker og de tre siste lakk ut fra gummigranulat. Generelt lakk det mer av kjemikaliene ut fra

plasten ved 20℃, men i varierende grad.

I figur 33 er den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med

oppvaskhansker oppgitt ved 5℃ og ved 20℃. Resultatene viste at kjemikaliet ble påvirket av

temperaturen, med en litt høyere respons av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol fra oppvaskhansker i

sjøvannet ved 5℃. Forskjellen i relativ respons fra 5℃ til 20℃ var på rundt 1000, noe som tilsvarte

en reduksjon på ca. 10%. Ved 5℃ var det større spredning i resultatene mellom paralleller.
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Figur 33: Figuren viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved

hver temperatur er 3).

Figur 34 viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker ved

5℃ og ved 20℃. Fra 5℃ til 20℃ steg den relative responsen fra ca. 3600 til ca. 5300, en økning på

ca. 50%. Dette tilsier at utlekking av 2,2'-thiobis-benzothiazole fra oppvaskhansker i sjøvann påvirkes

av temperatur. Begge prøvene hadde relativt stor spredning i resultatene mellom paralleller.

Figur 34: Figuren viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hver temperatur er 3).

I figur 35 ses den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med oppvaskhansker ved

5℃ og ved 20℃. Ved begge temperaturer var den relative responsen av kjemikaliet på ca. 620. Ut i

fra resultatene ser det ikke ut til at utlekkingen av N,N-dibutyl-formamide fra oppvaskhansker i
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sjøvann påvirkes av temperaturendringer. Ved 20℃ var det mer spredning i resultatene mellom

paralleller.

Figur 35: Figuren viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker (DG)

ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved hver temperatur er 3).

I figur 36 vises den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med

oppvaskhansker ved 5℃ og ved 20℃. Ved 5℃ var konsentrasjonen av

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvannet tilnærmet lik null. Ved 20℃ var den relative responsen

til kjemikaliet på ca. 5900. Resultatet viser at temperatur hadde stor effekt på utlekkingen av

kjemikaliet fra oppvaskhansker i sjøvann. Ved 5℃ var det liten spredning mellom paralleller. Ved

20℃ var det relativt stor spredning blant parallellene.

Figur 36: Figuren viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved

hver temperatur er 3).
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Figur 37 viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker ved

5℃ og ved 20℃. Ved 5℃ var den relative responsen av kjemikaliet på ca. 295 000 og ved 20℃ var

den ca. 460 000, dermed ca. 60% større. Resultatene tilsier at utlekkingen av 2-mercaptobenzothiazole

fra oppvaskhansker i sjøvann ble påvirket av temperaturen. Ved begge temperaturer var det lite

spredning i resultatene mellom paralleller.

Figur 37: Figuren viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hver temperatur er 3).

I figur 38 ses den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline i sjøvann med

gummigranulat ved 5℃ og ved 20℃. Den relative responsen ved 20℃ var på ca. 230. Ved 5℃ var

den relative responsen på ca. 100, noe utgjør en reduksjon på rundt 65% fra 20℃ til 5℃. Resultatene

viser at temperatur påvirker utlekking av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline fra gummigranulat i

sjøvann. Ved begge temperaturer var det relativt stor spredning i resultatene mellom paralleller. En

parallell ble fjernet fra hver av prøvene.
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Figur 38: Figuren viser den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline  som lekker ut til sjøvann fra

gummigranulat (CTR) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved

hver temperatur er 2).

I figur 39 vises den den relative responsen av acenaphthylene i sjøvann med gummigranulat ved 5℃

og 20℃. Den relative responsen til kjemikaliet ved 5℃ var på ca. 250 og ved 20℃ var den økt med

rundt 200%, til ca. 790. Ut i fra resultatene hadde temperatur liten effekt på utlekking av

acenaphthylene fra gummigranulat i sjøvann. Parallellene ved 5℃ hadde en større spredning i verdier

enn parallellene ved 20℃. En parallell ble fjernet fra hver av prøvene.

Figur 39: Figuren viser den relative responsen av acenaphthylene som lekker ut til sjøvann fra gummigranulat (CTR) ved

5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved hver temperatur er 2).
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Figur 40 viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol i sjøvann med

gummigranulat ved 5℃ og ved 20℃. Den relative responsen ved 5℃ var på ca. 6700, og den relative

responsen ved 20℃ var litt høyere, og på ca. 7700. Resultatene tilsier at det lekker mer

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol ut fra gummigranulat i sjøvann ved 20℃ enn ved 5℃. Ved 20℃

var det større spredning i resultatene mellom paralleller. En parallell ble fjernet fra hver av prøvene.

Figur 40: Figuren viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol som lekker ut til sjøvann fra

gummigranulat (CTR) ved 5℃ og 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved

hver temperatur er 2).

4.3.3 EFFEKT AV TURBULENS PÅ UTLEKKING
Det ble undersøkt hvilken effekt turbulens hadde på utlekkingen av kjemikalier. Av plastmaterialene

ble oppvaskhansker og gummigranulat med en partikkelstørrelse på <1mm valgt. Disse ble studert i

sjøvann ved 20℃ og med uttak etter 7 dager. Oppvaskhanskene ble undersøkt ved turbulensnivåene:

stillestående (0 rpm), roterende (1 rpm) og på ristebord (225 rpm). Gummigranulat ble undersøkt ved

turbulensnivåene: roterende (1 rpm) og på ristebord (225 rpm). Resultatene for er presentert i Fig.

41-48, for henholdsvis 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol, 2,2'-thiobis-benzothiazole,

N,N-dibutyl-formamide, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone, 2-mercaptobenzothiazole,

1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline, acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol. De fem

første kjemikaliene lakk ut fra oppvaskhansker og de tre siste lakk ut fra gummigranulat. Resultatene

viste stor spredning når det kom til hvor mye av kjemikaliene som lakk ut i sjøvannet ved de ulike

turbulensnivåene.
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I figur 41 ses den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol ved henholdsvis 0, 1 og

225 rpm. Ved 0 og 225 rpm var den relative responsen av kjemikaliet på ca. 8700 og ved 1 rpm var

den på ca. 7800, da noe lavere. Dette tilsvarte en reduksjon på rundt 10%. Ut i fra resultatene hadde

turbulens liten effekt på utlekkingen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol fra oppvaskhansker i

sjøvann. Det var liten spredning mellom paralleller ved 1 rpm, og moderat spredning mellom

paralleller i de øvrige prøvene.

Figur 41: Figuren viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) ved tre ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert turbulensnivå er 3).

I figur 42 vises den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker

ved henholdsvis 0, 1 og 225 rpm. Ved 0 rpm var den relative responsen av kjemikaliet på ca. 4800,

ved 1 rpm var den noe høyere og på ca. 5300. Ved 225 rpm var den relative responsen sunket til ca.

3500. Fra høyeste til laveste verdi var det da en reduksjon på rundt 50%. Resultatene viste at

turbulensnivået påvirket utlekkingen av 2,2'-thiobis-benzothiazole fra oppvaskhansker i sjøvann. Alle

prøvene hadde moderat til stor spredning mellom paralleller.
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Figur 42: Figuren viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved tre ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert turbulensnivå er 3).

Figur 43 viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med oppvaskhansker ved

henholdsvis 0, 1 og 225 rpm. Den relative responsen av kjemikaliet hadde den høyeste verdien, ca.

680, ved 0 rpm. Den sank så gradvis med økende turbulens, til ca. 630 ved 1 rpm og ned til ca. 530

ved 225 rpm. Dette svarte til en reduksjon på rundt 30% fra høyeste til laveste relative respons. Ut i

fra resultatene hadde turbulensnivået relativt liten effekt på utlekkingen N,N-dibutyl-formamide fra

oppvaskhansker i sjøvann. Parallellene for de tre turbulensnivåene viste en moderat spredning.

Figur 43: Figuren viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide  som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved tre ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert turbulensnivå er 3).
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I figur 44 vises den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med

oppvaskhansker ved henholdsvis 0, 1 og 225 rpm. Den relative responsen til kjemikaliet var på ca.

1200 ved 0 rpm. Ved 1 rpm var den økt betydelig, med 400%, til ca. 5900 og ved 225 rpm var den

tilnærmet lik 0. Resultatene viser da at konsentrasjonen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone fra

oppvaskhansker i sjøvann var sterkt påvirket av turbulensnivået. Resultatet mellom parallellene for

turbulensnivåene 0 rpm og 225 rpm viste liten spredning i verdi. Parallellene ved 1 rpm hadde svært

stor spredning i verdi.

Figur 44: Figuren viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) ved tre ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert turbulensnivå er 3).

Figur 45 viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker ved

henholdsvis 0, 1 og 225 rpm. Den relative responsen av kjemikaliet for 0 og 1 rpm var omtrent lik, og

på ca. 460 000. Fra 1 rpm og til 225 rpm var den relative responsen redusert med rundt 25%, ned til

ca. 360 000. Ut i fra resultatene var utlekkingen av 2-mercaptobenzothiazole fra oppvaskhansker i

sjøvann påvirket av turbulensen i vannet. Alle de parallellene ved de tre turbulensnivåene viste relativt

liten spredning i resultat, men forskjellen blant parallellene ved 0 rpm var noe høyere enn hos de to

andre.
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Figur 45: Figuren viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) ved tre ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved hvert turbulensnivå er 3).

Figur 46 viser den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline i sjøvann med

gummigranulat ved 1 og 225 rpm. Den relative responsen av kjemikaliet ved 1 rpm var på ca. 230 og

ved 225 rpm var den på ca. 5800. Dette tilsvarte en økning på rundt 3300%. Ut i fra resultatene hadde

turbulensnivået stor effekt på utlekkingen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline fra gummigranulat

i sjøvann. Ved begge verdier var det en relativt stor spredning i parallellenes verdier. En parallell ble

fjernet ved 1 rpm.

Figur 46: Figuren viser den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline som lekker ut til sjøvann fra

gummigranulat (CTR) ved to ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved 1 rpm er 2, antall replikater ved 225 rpm er 3).
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Figur 47 viser den relative responsen av acenaphthylene i sjøvann med gummigranulat ved 1 og 225

rpm. Ved 1 rpm var den relative responsen av kjemikaliet på ca. 790, og ved 225 rpm var den

betydelig lavere, på ca. 230. Dette var da en reduksjon på rundt 70% fra 1 rpm til 225 rpm.

Resultatene viser at konsentrasjonen av acenaphthylene fra gummigranulat i sjøvann i stor grad blir

påvirket av turbulensnivået i vannet. Verdiene til parallellene ved 1 rpm viste moderat spredning i

resultat. Resultatet mellom paralleller ved 225 rpm viste liten spredning. En parallell ble fjernet ved 1

rpm.

Figur 47: Figuren viser den relative responsen av acenaphthylene som lekker ut til sjøvann fra gummigranulat (CTR)  ved to

ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater ved 1 rpm er 2,

antall replikater ved 225 rpm er 3).

Figur 48 viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol i sjøvann med

gummigranulat ved 1 og 225 rpm. Den relative responsen av kjemikaliet var på ca. 7700 ved 1 rpm.

Ved 225 rpm var den relative responsen redusert med rundt 70%, ned til ca. 2500. Ut i fra resultatene

har turbulensnivået i vannet stor påvirkning på utlekkingen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol fra

gummigranulat i sjøvannet. Det var liten spredning i resultatet mellom paralleller ved 225 rpm, men

spredningen var relativt stor mellom parallellene ved 1 rpm. En parallell ble fjernet ved 1 rpm.
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Figur 48: Figuren viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol som lekker ut til sjøvann fra

gummigranulat (CTR) ved to ulike turbulensnivåer ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater ved 1 rpm er 2, antall replikater ved 225 rpm er 3).

4.3.4 EFFEKT AV PARTIKKELSTØRRELSE PÅ UTLEKKING
Det ble undersøkt hvilken effekt partikkelstørrelsen til plastmaterialet hadde på utlekkingen av

kjemikalier. Dette ble studert for oppvaskhansker i sjøvann ved 20℃ med lav turbulens (1 rpm), med

uttak av prøver etter 7 dager. Oppvaskhanskene var delt opp i to ulike størrelser: oppmalt (<1 mm) og

oppkuttet (2-10 mm). Resultatene er presentert i Fig. 49-53, for kjemikaliene

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol, 2,2'-thiobis-benzothiazole, N,N-dibutyl-formamide,

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone, og 2-mercaptobenzothiazole, respektivt. Alle kjemikaliene viser

høyere grad av utlekking ved større partikkelstørrelse.

I figur 49 ses den relative responsen til 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med

oppvaskhansker som hadde en partikkelstørrelse på <1mm og 2-10 mm. Den relative responsen til

kjemikaliet for oppmalte oppvaskhansker var på ca. 7800. For de oppkuttede oppvaskhanskene var

den relative responsen på ca. 12 800. Dette var da en økning på ca. 65%. Resultatene tilsier da at

responsen til 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol fra oppvaskhansker i sjøvann påvirkes av

partikkelstørrelsen til plastproduktet. Ved begge partikkelstørrelser var det relativt liten spredning i

resultatet mellom paralleller.
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Figur 49: Figuren viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) med to ulike partikkelstørrelser ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater for hver partikkelstørrelse er 3).

Figur 50 viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker som

hadde en partikkelstørrelse på <1mm og 2-10 mm. Den relative responsen av kjemikaliet for oppmalte

oppvaskhansker var på ca. 5300. For oppkuttede oppvaskhansker var det en økning i relativ responsen

på 650%, opp til 40 000. For oppmalte oppvaskhansker var det en moderat spredning hos parallellenes

verdier. Ut i fra resultatet hadde partikkelstørrelsen til oppvaskhanskene en betydelig effekt på

utlekkingen av 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann. Resultatet mellom paralleller for oppkuttede

oppvaskhansker viste en relativt stor spredning.

Figur 50: Figuren viser den relative responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) med to ulike partikkelstørrelser ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater

for hver partikkelstørrelse er 3).
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Figur 51 viser en relative responsen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med oppvaskhansker som

hadde en partikkelstørrelse på <1mm og 2-10 mm. Den relative responsen av kjemikaliet for oppmalte

oppvaskhansker var på ca. 630 og for oppkuttede oppvaskhansker var på ca. 1800. Dette tilsvarte en

økning på ca. 200%. Resultatet viser at utlekkingen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann påvirkes av

oppvaskhanskenes partikkelstørrelse. Resultatene mellom paralleller hadde relativt liten spredning i

verdier.

Figur 51: Figuren viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker (DG)

med to ulike partikkelstørrelser ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater for

hver partikkelstørrelse er 3).

I figur 52 vises den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med

oppvaskhansker som hadde en partikkelstørrelse på <1mm og 2-10 mm. Den relative responsen av

kjemikaliet for oppmalte oppvaskhansker var på ca. 5900. Denne økte med rundt 300% og for de

oppkuttede oppvaskhanskene var da den relative responsen på ca. 22 500. Ut i fra resultatene hadde

partikkelstørrelsen til oppvaskhanskene stor effekt på konsentrasjonen av

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvannet.  Begge prøvene hadde relativt stor spredning i resultat

mellom parallellene.
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Figur 52: Figuren viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) med to ulike partikkelstørrelser ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater for hver partikkelstørrelse er 3).

Figur 53 viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker som

hadde en partikkelstørrelse på <1mm og 2-10 mm. Den relative responsen av kjemikaliet for de

oppmalte oppvaskhanskene var på ca. 460 000. For de oppkuttede oppvaskhanskene var den relative

responsen på ca. 980 000. Dette tilsvarte da en økning på rundt 110%. Resultatene viser at

partikkelstørrelsen til oppvaskhanskene påvirket utlekkingen av 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann.

Parallellene for de oppmalte oppvaskhanskene hadde relativt liten spredning i verdi. Spredningen i

resultat mellom paralleler for de oppkuttede oppvaskhanskene var vesentlig større.

Figur 53: Figuren viser den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker

(DG) med to ulike partikkelstørrelser ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater

for hver partikkelstørrelse er 3).
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4.3.5 EFFEKT AV SALINITET PÅ UTLEKKING
Det ble undersøkt hvilken effekt salinitet hadde på utlekkingen av kjemikalier. Dette ble studert for

gummigranulat med partikkelstørrelse på <1mm ved 20℃, med lav turbulens (1 rpm), og med uttak

av prøver etter 7 dager. Utlekkingen av kjemikalier ble undersøkt i smeltevann (0-1‰) og i sjøvann

(35‰). Resultatene er presentert i Fig. 54-56, for henholdsvis 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline,

acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol. Kjemikaliene viser ulik effekt på utlekking

som følge av saliniteten til vannet. To av tre kjemikalier lekker mer ut av gummigranulatet i

smeltevann. Det siste kjemikaliet viser liten forskjell i utlekking fra gummigranulatet i smeltevann og

sjøvann.

I figur 54 vises den relative responsen til 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline i smeltevann og

sjøvann med gummigranulat. Den relative responsen til kjemikaliet i smeltevann var på ca. 210. I

sjøvannet var den relative responsen på ca. 230. Dette var en svak økning på rundt 10%. Resultatet

viser at saliniteten til vannet hadde liten effekt på utlekking av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline

fra gummigranulatet til vannet. Resultatet mellom paralleller for både smeltevann og sjøvann hadde

relativt stor spredning i verdi. En parallell ble fjernet fra hver av prøvene prøvene

Figur 54: Figuren viser den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline som lekker ut til henholdsvis

smeltevann og sjøvann fra gummigranulat (CTR) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater for hver prøve er 2).

Figur 55 viser den relative responsen av acenaphthylene i smeltevann og sjøvann med gummigranulat.

Den relative responsen av kjemikaliet i smeltevannet var på ca. 1080. Det var en reduksjon på rundt

30% for sjøvannet, som hadde en relativ responsen på ca. 790. Ut i fra resultatet påvirkes

konsentrasjonen av acenaphthylene fra gummigranulat av saliniteten til vannet det befinner seg i.

Begge prøvene hadde relativt lav spredning i resultat mellom paralleller. En parallell ble fjernet fra

sjøvannet.
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Figur 55: Figuren viser den relative responsen av acenaphthylene som lekker ut til henholdsvis smeltevann og sjøvann fra

gummigranulat (CTR) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater for hver sjøvann er 2, antall replikater for smeltevann er 3).

Figur 56 viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol gummigranulat i

smeltevann og sjøvann med gummigranulat. Den relative responsen til kjemikaliet i smeltevann var på

ca. 12 300 og i sjøvann var den på ca. 7700. Dette svarte til en reduksjon i relativ responsen på rundt

40%. Resultatet viser at saliniteten til vannet hadde en effekt på utlekkingen av

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol fra gummigranulatet til vannet rundt. Smeltevannsparallellene

hadde liten spredning i verdi og sjøvannsparallellene hadde en moderat spredning i verdi. En parallell

ble fjernet fra sjøvannet.

Figur 56: Figuren viser den relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol som lekker ut til henholdsvis

smeltevann og sjøvann fra gummigranulat (CTR) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik

(antall replikater for hver sjøvann er 2, antall replikater for smeltevann er 3).
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4.3.6 UTLEKKING FRA ØVRIGE PLASTTYPER MED SAMMENLIGNING
Det ble i tillegg undersøkt hvor mye kjemikalier som lakk ut fra de øvrige plastmaterialene: ballonger

(BAL) og labhansker (LG). Dette ble studert med en partikkelstørrelse på <1mm, i sjøvann ved 20℃,

med lav turbulens (1 rpm), og med uttak av prøver etter 7 dager. Resultatene er presentert i Fig. 57-

61, for ballong og labhansker, respektivt. For ballong ble kjemikaliene tributyl phosphate,

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol og 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone undersøkt. For labhansker

ble N,N-dibutyl-formamide, 3,3',3''-nitrilotris-propanenitrile og 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol

undersøkt. Hver av kjemikaliene viser ulik grad av utlekking fra de forskjellige plastmaterialene.

Tilslutt ble det utført tre sammenligninger av noen av plastmaterialene for å se på hvor mye av

bestemte kjemikalier som lakk ut fra hver de.

Figur 57 viser den relative responsen av tributyl phosphate, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone og

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med ballonger. Den relative responsen av  kjemikaliene

tributyl phosphate, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone og 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol var på

henholdsvis ca. 133 000, ca. 70 000 og ca. 44 000. Spredningen i resultatet mellom paralleller var

størst for 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone De andre to kjemikaliene hadde relativt liten spredning i

parallellenes verdi.

Figur 57: Figuren viser den relative responsen av tributyl phosphate, 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone og

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra ballonger (BAL) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene

representerer ett standardavvik (antall replikater er 3).
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Figur 58 viser den relative responsen av 3,3',3''-nitrilotris-propanenitrile, N,N-dibutyl-formamide og

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med labhansker. Den relative responsen av

kjemikaliene 3,3',3''-nitrilotris-propanenitrile , N,N-dibutyl-formamide og

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol var på henholdsvis ca. 23 000, ca. 51 000 og ca. 123 000.

Spredningen i resultat mellom paralleller var generelt lav, men økte med økende relativ respons.

3,3',3''-nitrilotris-propanenitrile hadde lavest spredning og 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol hadde

høyest spredning.

Figur 58: Figuren viser den relative responsen av 3,3',3''-nitrilotris-propanenitrile, N,N-dibutyl-formamide og

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra labhansker (LG) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene

representerer ett standardavvik (antall replikater er 3).

Figur 59 viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvann med

oppvaskhansker, ballonger og labhansker, respektivt. Den relative responsen av kjemikaliet i

henholdsvis oppvaskhansker, ballonger og labhansker var på ca. 7 800, ca. 44 000 og ca. 123 000. Det

var relativt lav spredning i resultat mellom parallellers for alle de tre plastmaterialene.
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Figur 59: Figuren viser den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG), ballonger (BAL) og labhansker (LG) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett

standardavvik (antall replikater for hver plasttype er 3)

Figur 60 viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med henholdsvis

oppvaskhansker og ballonger. Den relative responsen av kjemikaliet var på ca. 4600 i prøvene med

oppvaskhansker og på ca. 70 000 i prøvene med ballonger. Resultatet viser at konsentrasjonen av

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med labhansker var høyere enn konsentrasjonen av det

samme kjemikaliet i sjøvann med ballonger. Den laveste konsentrasjonen av

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann var hos prøvene med oppvaskhansker. I resultatet var det

var liten spredning mellom verdiene til oppvaskhanskeparallellene og en relativt stor spredning

mellom verdiene til ballongparallellene.
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Figur 60: Figuren viser den relative responsen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone som lekker ut til sjøvann fra

oppvaskhansker (DG) og ballonger (BAL) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall

replikater for hver plasttype er 3)

I figur 61 vises den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med henholdsvis

oppvaskhansker og labhansker. Den relative responsen av kjemikaliet er på ca. 630 i prøvene med

oppvaskhansker og på ca. 51 000 i prøvene med labhansker. Resultatet viser at konsentrasjonen av

N,N-dibutyl-formamide i sjøvann med labhansker var høyere enn konsentrasjonen av det samme

kjemikaliet i sjøvann med oppvaskhansker. Det var relativt liten spredning i resultatet mellom

paralleller i begge prøvene.

Figur 61: Figuren viser den relative responsen av N,N-dibutyl-formamide som lekker ut til sjøvann fra oppvaskhansker (DG)

og labhansker (LG) ved 20℃ etter 7 dager. Feilmarginene representerer ett standardavvik (antall replikater for hver plasttype

er 3)
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5 DISKUSJON

5.1 VALG AV PLASTMATERIALER OG PARAMETERE

Plastproduktene som ble brukt for å undersøke utlekkingen av kjemikalier i prosjektet ble valgt ut i fra

en nylig toksisitetsstudie som var utført ved SINTEF. Denne studien, kalt “Chemical Effects of

Different Plastic Products - baseline toxicity and polychaete mortality” så på giftigheten til 50 ulike

plastprodukter og sorterte disse ut i fra akutt giftighet, målt som svekkelse av lysintensitet for

selvlysende bakterier [75]. Ut i fra resultatene var noen av de mest giftige produktene ballonger,

engangshansker av nitril, gummigranulat og oppvaskhansker. To andre tidligere studier ved SINTEF

har studert hvilke kjemikalier som lekker ut fra gummigranulat [48], og hvilken effekt tiden har på

utlekkingen [60], men ikke hvilke andre faktorer som påvirket utlekkingsprosessen. Gummigranulat er

i tillegg interessant ettersom det er et produkt som stammer fra kasserte bildekk, og inneholder

følgelig en ukjent blanding kjemikalier. Dermed var dette materialet et naturlig valg ettersom det kom

frem i disse studiene at det lakk ut flere giftige kjemikalier fra gummigranulaten. Alle de fire

plastmaterialene er produkter som det globalt produseres mye av. Oppvaskhansker er i hovedsak mye i

kontakt med vann under bruk og det er følgelig en sannsynlighet for utlekking av kjemikalier via

avløp. Både labhansker og ballonger er designet for engangsbruk og genererer derfor mye avfall. En

annen interessant opplysning som ble tatt med i vurderingen er at gummigranulat, fra f. eks.

kunstgressbaner, utgjør ca. 30% av norske landbaserte mikroplastutslipp [76].

Parameterne som ble studert i denne oppgaven ble valgt med tanke på hvilke forhold plast naturlig

utsettes for gjennom nedbrytningsprosessen fra plastavfall til mikroplast i havet. De tre

turbulensnivåene ble valgt for å simulere henholdsvis sedimentert plast (0 rpm), plast i vannsøylen (1

rpm) og plast i strandsonen som utsettes for kraftig bølgeturbulens (225 rpm). Temperatur ble valgt for

å undersøke påvirkningen temperatur i vannet hvor plasten ender opp har på utlekking. Den høyere

temperaturen (20℃), tilsvarer for eksempel subtropisk overflatevann, og den lavere temperaturen

(5℃) tilsvarer for eksempel dypvann og arktisk overflatevann. Tid ble valgt med det formål å

undersøke hvor fort ulike kjemikalier lekker ut. Små partikler (<1 mm) brukes i mange

mikroplaststudier for å se på effekter av disse på ulike organismer, men plastprodukter i miljøet kan

være i mange ulike størrelser. Det var forventet at mindre partikler (med større relativt overflateareal)

skulle gi en raskere og større utlekking av kjemikalier. Ulik salinitet på vann ble valgt for

gummigranulat, da hovedsakelig for å undersøke om regn- og smeltevann kan bringe med seg

kjemikalier fra gummigranulat uten å ta med seg selve partiklene. Gummigranulat brukes i hovedsak

på kunstgressbaner utendørs, hvor det regelmessig regner og hvor store mengder gummigranulat ender
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opp i snødunger under brøyting på vinteren. Både regnvannet og smeltevannet fra snødungene renner

direkte ut i naturen. Undersøkelsen av utlekking fra gummigranulat i sjøvann er også aktuell med

tanke på situasjoner hvor gummigranulat og bildekk havner i havet. Et eksempel på et slikt tilfelle er

forurensingen av Frierfjorden med oppkuttede bildekk, som ble oppdaget i 2021 [77].

5.2 GENERELL UTLEKKING FRA PLASTMATERIALENE

Fra resultatene kan det ses at de ulike kjemikaliene lakk ut fra plasttypene i varierende grad. I hvor

stor grad kjemikaliene lakk ut fra plastmaterialene er lagt ved i tabell 20. Dette er oppgitt ved å

sammenligne med tilhørende surrogat internstandard (SIS). Ut i fra det kan det ses hvor mange ganger

større responsen til kjemikaliet i sjøvannet var, enn responsen til internstandarden som var tilsatt. I

utgangspunktet sier tallet noe om utlekkingen av kjemikaliet fra plastmaterialet. Desto flere ganger

høyere responsen til kjemikaliet var i forhold til responsen til standarden, desto mer har det lekket ut.

Mengdene av kjemikaliene som ble undersøkt er oppgitt i relativ respons i forhold til standarden med

mest lik retensjonstid, fordi analytisk standard for disse ikke var tilgjengelig. Uten analytisk standard

kan nøyaktig konsentrasjon ikke beregnes. Endringer i den relative responsen av et kjemikalie vil gi en

god indikator på hvordan konsentrasjonen til kjemikaliet endrer seg med ulike parametere, som er

tilstrekkelig for dette forsøket.
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Tabell 20: Tabellen oppgir en relativ størrelsesorden for responsen til de ulike kjemikaliene i sjøvann, sammenlignet med

responsen til tilhørende SIS. Den oppgir også hvilket plastmateriale de ble funnet i. Tallene er hentet fra alle prøver, og viser

høyeste og laveste verdi registrert i forsøket for alle parametre.

Kjemikalie Plastmateriale Standard Konsentrasjon
av standard
[µg/ml]

Antall ganger
responsen av
tilhørende SIS

2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol DG <1 mm Naphthalene-d8 2.522 8-9

DG cut 13

BAL 45

LG 123

2,2'-Thiobis-benzothiazole DG <1mm Perylene-d12 0.500 2-6

DG cut 40

N,N-Dibutyl-formamide DG <1mm Naphthalene-d8 2.522 0.5-0.7

DG cut 2

LG 51

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone DG <1mm Naphthalene-d8 2.522 0-34

DG cut 23

BAL 70

2-Mercaptobenzothiazole DG <1mm Phenanthrene-d10 0.480 181-500

DG cut 975

1,2-Dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline CTR Phenanthrene-d10 0.480 0.1-6

Acenaphthylene CTR Phenanthrene-d10 0.480 0.2-1

4-(1,1,3,3-Tetramethylbutyl)-phenol CTR Phenanthrene-d10 0.480 2.5-12

3,3',3''-Nitrilotris-propanenitrile LG Phenanthrene-d10 0.480 23

Tributyl phosphate BAL Phenanthrene-d10 0.480 124

Hvilke kjemikalier som lekker ut av plast i sjøvann er naturligvis avhengig av hva slags plastprodukt

som befinner seg i vannet. Dette kom godt frem i resultatene til forsøket. Fra listen med alle

kjemikaliene som ble gjenkjent i sjøvannsekstraktene (vedlegg D1) ble det registert 886 kjemikalier

tilsammen, i blankprøvene og alle prøvene med plast. I prøvene med oppvaskhansker, gummigranulat,

ballonger og labhansker ble det gjenkjent henholdsvis 189, 215, 172 og 119 kjemikalier i ulike

mengder. Noen av disse kjemikaliene var overlappende for noen av eller alle, men det var generelt få
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kjemikalier som ble registrert for alle plasttypene. Hvilke kjemikalier som er tilsatt et produkt vil også

variere fra produsent til produsent. Fra kapittel 2.5.3 kan det ses at hver gruppe av

tilsetningskjemikalier, delt inn etter funksjon, inneholdt flere ulike kjemikalier og en produsent vil

kunne velge det som er best egnet for sitt spesifikke produkt og sin produksjon.

Fra resultatene som ble presentert i kapittel 4.3.6 (fig. 59-61) var det tydelig at kjemikaliene som ble

identifisert i flere av plasttypene, lakk ut i varierende mengder fra hver av plastmaterialene. Dette er

en indikasjon på at de ulike plastproduktene inneholder tilsetningskjemikalier i forskjellige mengder.

Mengden tilstede i hvert materiale ble ikke analysert direkte i dette prosjektet. Dette kommer spesielt

tydelig frem i figur 59. Der vises det at den relative responsen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol

i sjøvann varierer sterkt mellom forskjellige plasttyper. En annen forklaring kan være at

plastproduktene har hver sin karakteristiske struktur som nevnt i kapittel 2.1 og 2.3. Enkelte strukturer

kan være mer hindrende for utlekking av kjemikalier enn andre. Dette avhenger av hvilken polymer

plasten er laget av og hvilket tilsetningskjemikalie det ses på, og videre hvilke kjemiske egenskaper

disse har. Kjemiske interaksjoner, som følge av polaritet eller andre kjemiske egenskaper, mellom

tilsetningskjemikalier og polymerkjedene kan også påvirke utlekkingen.

Utlekkingen av kjemikaliene fra plasten viste seg å være avhengig av flere faktorer, blant annet

plastmateriale, opprinnelig mengde av kjemikaliet i plasten og av alle de studerte parameterne som ble

variert i forsøket. Dermed er det ikke nødvendigvis riktig å anta at store verdier i tabell 20 er

synonymt med at en stor andel av kjemikaliet har lekket ut. Et eksempel er 2-mercaptobenzothiazole

som har lekket ut av oppkuttede oppvaskhansker (DG-cut) og har en relativ responsen på 975 ganger

standarden, men hvor mye dette utgjør av den totale mengden i plasten kan ikke avgjøres med dette

forsøket. Det samme gjelder for acenaphthylene som lekket ut av gummigranulat med en relativ

responsen på 0,2-1 ganger standarden. Ved å sammenligne disse to ser det ut til at

2-mercaptobenzothiazole har lekket ut i mye større grad enn acenaphthylene, men det er også en

mulighet det var motsatt. For eksempel kan det hende at 100% av acenaphthylene lakk ut i sjøvannet,

men kun 10% av 2-mercaptobenzothiazole og at da den opprinnelige mengden

2-mercaptobenzothiazole i plastmaterialet var vesentlig større og parameterne ugunstige for

utlekkingen av kjemikaliet. Dersom det totale innholdet av forskjellige kjemikalier analyseres før

utlekking, vil det være mulig å få et bedre bilde av hvor stor andel av ulike kjemikalier som lekker ut.

En annen faktor som kan ha påvirket den generelle utlekkingen er vannløseligheten, eller log

KOW-verdien, til kjemikaliene. Dersom et kjemikalie er hydrofilt (lav log KOW-verdi) vil det, i teorien,

ha lettere for å lekke ut i vannet. Det motsatte gjelder for hydrofobe kjemikalier (høy log KOW-verdi)

[71]. Hydrofobe kjemikalier vil også antakelig ha større sannsynlighet for å reabsorberes, noe som vil

føre til en lavere responsen av kjemikaliet i vannet. Log KOW-verdien, samt andre opplysninger om de
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utvalgte kjemikalienes kjemiske egenskaper, kan ses i tabell 21. Disse egenskapene kan potensielt

være relevante for utlekkingen av kjemikaliene fra plast i vann. Typisk har de større og mer

komplekse molekylene en høyere molar masse. For kjemikaliene kan det tenkes at dette gir økt sterisk

hindring ved migrering gjennom plasten. Et lavt smeltepunkt gjør det mer sannsynlig at et kjemikalie

er i væskeform, og har følgelig mer bevegelse blant molekylene. Det er en mulighet at dette fører til

mer utlekking dersom smeltepunktet er nært temperaturene plasten utsettes for i forsøket.

Tabell 21: Tabellen viser potensielt relevante data for utvalgte kjemikalier, all data er hentet via PUBCHEM [78].

Navn på kjemikalie CAS-nummer Log KOW Smeltepunkt (℃) Molar
masse

2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol 126-86-3 2.7 43 226.35

2,2'-Thiobis-benzothiazole 1000402-14-7 5.6 180 332.46

N,N-Dibutyl-formamide 761-65-9 2.2 30 157.25

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone 104-20-1 2.1 8 178.23

2-Mercaptobenzothiazole 149-30-4 2.4 180 167.25

1,2-Dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline 147-47-7 2.8 26 173.25

Acenaphthylene 208-96-8 3.9 90 152.19

4-(1,1,3,3-Tetramethylbutyl)-phenol 140-66-9 2 131 152.15

Tributyl phosphate 126-73-8 2.9 -79 266.31

3,3',3''-Nitrilotris-propanenitrile 7528-78-1 -0.7 92 176.22

5.3 PARAMETERNES PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING

5.3.1 TIDENS PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING
Det ble studert hvordan utlekkingen av fem kjemikalier fra oppvaskhansker i sjøvann, med lav

turbulens (1 rpm) og ved 20℃, utviklet seg over tid. Ut i fra disse resultatene ble det ikke oppdaget

noen overordnet generell trend av utlekking i forhold til tid, men heller ulik påvirkning av tid på

individuelt nivå. Noen paralleller for enkelte prøver ble fjernet grunnet store avvik for å forhindre

utslag fra ekstremverdiene i resultatene. Dette er nevnt videre for de kjemikaliene det gjelder.

Konsentrasjonen av 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol i sjøvannet (fig. 28) viste liten effekt av tid

og den relative responsen holdt seg tilnærmet stabil. Ut i fra dette kan det være rimelig å anta at det

oppstod en likevekt innen 24 timer. En mulig forklaring på dette er at det eksisterte en likevekt mellom

utlekking og nedbrytning. En annen potensiell forklaring er at det var likevekt mellom utlekking og
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reabsorpsjon/adsorpsjon. Mekanismen bak likevekten kan imidlertid ikke avgjøres ut fra dette

forsøket, men kan være interessant å studere i videre forsøk. En mulighet er å øke mengden vann i

forhold til plast og undersøke hvordan dette påvirker konsentrasjonen av kjemikaliet i vannet. Dersom

likevekten oppstår som følge av reabsorpsjon/adsorpsjon, kan det forventes at konsentrasjonen vil

endres lite, men dersom nedbrytning styrer likevekten vil trolig den totale mengden av kjemikaliet i

vannet ha større innvirkning enn konsentrasjonen.

2,2'-Thiobis-benzothiazole (fig. 29) i sjøvann viste en sterk økning i konsentrasjon etterfulgt av en

tilnærmet lineær reduksjon. Dette tyder på at dette kjemikaliets utlekking var påvirket av tiden. Denne

utviklingen kan best forklares ved at nedbrytning av kjemikaliet foregår i sjøvannet. Dette forklarer

både den avtagende økningen i konsentrasjon de tre første dagene, og den stabile reduksjonen i

konsentrasjon de resterende dagene.  Det tydelige toppunktet ved dag tre i figur 29 kan også tyde på at

alt tilgjengelig 2,2'-thiobis-benzothiazole i plasten har lekket ut. Om dette betyr at det ikke er mer av

kjemikaliet i plasten eller at det ikke er mer i det ytre laget av plasten, kan ikke sies med sikkerhet. I

resultatene fra kjemikaliet 2,2'-thiobis-benzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker ble to paralleller

fjernet grunnet store avvik. Dette var en parallell (DG 1mm-04) fra prøven med uttak etter 3 dager og

en parallell (DG-1mm-12) fra prøven med uttak etter 10 dager. Grunnet den store differansen i resultat

mellom de fjernede parallellene og de resterende parallellene i tilhørende prøver ble det antatt at disse

var ekstremverdier. Disse representerte antageligvis ikke en reell verdi, men var sannsynligvis

resultater av menneskelige feil under forsøket. I dette forsøket var det et lavt antall paralleller per

prøve og dermed er konsekvensen, og videre usikkerheten, av å fjerne en parallell relativt stor. I dette

tilfellet ble ikke den generelle trenden av utlekking som 2,2'-thiobis-benzothiazole viste over tid

påvirket av å fjerne de nevnte parallellene. Det å inkludere parallellene ville derimot ført til

standardavvik som var nesten like store som gjennomsnittsverdiene i de aktuelle prøven. Det kan

argumenteres for at disse parallellene ikke burde ha blitt fjernet fra datasettet ettersom dette kan bidra

til å illustrere usikkerheten i de aktuelle prøven. Det ble likevel besluttet å fjerne disse på grunn av den

lave påvirkningen de hadde på trenden kjemikaliet viste over tid.

Konsentrasjonen av N,N-dibutyl-formamide (fig. 30) i sjøvann holdt seg relativt stabil over tid, men

ved ti dager økte den relative responsen betraktelig før den falt igjen ved 14 dager og stabiliserte seg

på omtrent samme nivå som i starten. Dersom det ses bort i fra konsentrasjonen ved ti og 14 dager kan

det se ut til at tiden ikke hadde noen betydelig effekt på konsentrasjonen i sjøvannet. Ettersom det ble

registrert en vesentlig konsentrasjonsendring ved dag ti kan det derimot antas at tiden hadde en

påvirkning på utlekkingen av N,N-dibutyl-formamide. Det bør tas i betraktning at én av tre paralleller

fra dag ti hadde et resultat som var svært likt de øvrige dagene. Det er mulig at de to andre parallellene

hadde abnormale verdier og at den tredje var nærmere den “faktiske” verdien, men at de abnormale

parallellene fikk den tredje til å se ut som en ekstremverdi fordi disse var svært like hverandre. Dette

85



er en mulig svakhet med det relativt lave antallet paralleller per prøve i forsøket. Dersom det er

tilfellet at dag ti hadde to ekstremverdier og den tredje verdien var korrekt, viser

N,N-dibutyl-formamide liten endring av konsentrasjon med tid. Dette kan potensielt testes ved å

gjennomføre forsøket nok en gang, gjerne med flere paralleller.

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone (fig. 31) i sjøvann hadde en sterkt lineær økning i relativ respons og

viste dermed en betydelig påvirkning av tid. Denne økningen kan tyde på at hverken reabsorpsjons-

eller nedbrytningsrater er av betydning i forhold til hvor fort det lekkes ut. I resultatet til kjemikaliet

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvann med oppvaskhansker ble to paralleller fjernet grunnet store

avvik. Dette var en parallell (DG 1mm-08) fra prøven med uttak etter 7 dager og en parallell (DG

1mm-12) fra prøven med uttak etter 10 dager. Disse parallellene ble fjernet fordi de gjenværende

parallellene i de aktuelle prøvene viste svært lavt innbyrdes avvik, og den generelle trenden av

utlekking som 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone viste over tid ble ikke påvirket av å fjerne de aktuelle

parallellene. Denne situasjonen er den samme som for 2,2'-thiobis-benzothiazole, og de samme

argumentene for og mot fjerning av parallellene gjelder.

Den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole (fig. 32) i sjøvann økte først kraftig, før den nådde

et toppunkt og sank deretter markant. Resultatet tyder da på at tiden påvirket utlekkingen av

kjemikaliet fra oppvaskhanskene i sjøvann. I likhet med 2,2'-thiobis-benzothiazole tyder denne

utviklingen på at nedbrytning av kjemikaliet i vann har stor betydning for konsentrasjonen over tid.

For 2-mercaptobenzothiazole dannes det også et tydelig toppunkt dersom konsentrasjonen plottes som

funksjon av tiden. Dette kan indikere at alt tilgjengelig kjemikalie har lekket ut, men igjen er det med

dette forsøket ikke mulig å avgjøre om dette tilsvarer all 2-mercaptobenzothiazole tilstede i plasten. I

resultatet til kjemikaliet 2-mercaptobenzothiazole i sjøvann med oppvaskhansker ble parallell (DG

1mm-12) fra prøven med uttak etter 10 dager fjernet grunnet stort avvik fra de øvrige parallellene. I

dette tilfellet ble trenden kjemikaliet utviste over tid påvirket noe, men det ble likevel besluttet å fjerne

parallellen fordi den var mer enn ett standardavvik forskjellig fra snittet av alle tre parallellene.

Videre hadde alle kjemikaliene relativt høye molare masser (150-350 g/mol), men det kunne ikke ses

noen åpenbar sammenheng mellom variasjonen av molar masse og utlekking per tid. Både

2,2'-thiobis-benzothiazole og 2-mercaptobenzothiazole lakk raskt ut, og deretter avtagende etterfulgt

av gradvis reduksjon i konsentrasjon. Førstnevnte har en log KOW-verdi på 5.6, noe som er den høyeste

verdien av alle kjemikaliene, og sistnevnte har en log KOW-verdi på 2.4. Dermed var det heller ingen

merkbar korrelasjon mellom log KOW og utlekking. Den høyere log KOW-verdien hos

2,2'-thiobis-benzothiazole kan potensielt ha gjort at det lettere migrerte gjennom plasten, og dermed

lakk ut fortere enn 2-mercaptobenzothiazole. På en annen side hadde 2,2'-thiobis-benzothiazole
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dobbelt så høy molar masse, dermed burde det i teorien vært sterisk hindret fra å migrere gjennom

plasten i større grad enn 2-mercaptobenzothiazole.

5.3.2 TEMPERATURENS PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING
Det ble studert hvordan utlekkingen av åtte kjemikalier fra oppvaskhansker og gummigranulat i

sjøvann med lav turbulens (1 rpm) og med uttak etter 7 dager, ble påvirket av lavere temperatur (5°C)

og romtemperatur (20°C). Utlekkingen av seks av kjemikaliene var generelt høyere ved 20°C, men i

hvilken grad var individuelt og varierte fra kjemikalie til kjemikalie. Dermed lekker det tilsynelatende

mer kjemikalier ut av plastmaterialene ved høyere temperaturer, men det kan ikke sies med sikkerhet

da to av kjemikaliene var unntak fra dette. For alle sjøvannsprøvene med gummigranulat ble en

parallell fra prøven (CTR-02) med lav turbulens (1 rpm) ved 20°C og uttak etter 7 dager, fjernet fra

datasettet fordi den ikke hadde blitt tilsatt standard (SIS). I tillegg ble det også fjernet en parallell fra

prøven (CTR-05) med lav turbulens (1 rpm) ved 5°C og uttak etter 7 dager fordi den tørket inn under

volumjustering.

2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol (fig. 33) i sjøvannet med oppvaskhansker viste litt større grad

av utlekking ved 5°C enn ved 20°C. Dersom nedbryting av kjemikaliet er en påvirkende faktor, kan

forskjellen potensielt forklares med at likevektspunktet for utlekking og nedbrytning av kjemikaliet

ble forskjøvet grunnet større grad av nedbrytning ved høyere temperaturer. En annen mulighet kan

være endring av log KOW ved endring av temperatur. Konsentrasjonen av N,N-dibutyl-formamide (fig.

35) i sjøvann med oppvaskhansker var tilnærmet lik ved begge temperaturer og viste liten respons på

endring av temperatur. N,N-Dibutyl-formamide og 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol har svært like

variasjoner i utlekking ved ulike parametere, den marginale forskjellen kjemikaliene viser i relativ

respons ved temperaturendring (ca. 0% for N,N-dibutyl-formamide og ca. 10% for

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol), kan potensielt forklares av at N,N-dibutyl-formamide har lavere

smeltepunkt, log KOW og molar masse enn 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol.

Både 2,2'-thiobis-benzothiazole (fig. 34), og 2-mercaptobenzothiazole (fig. 37) hadde en ca. 50 %

høyere relativ respons i sjøvann ved 20°C i forhold til 5°C. En eventuell forklaring på denne

forskjellen kan være at den lavere temperaturen senket hastighetet på utlekkingen, og at ingen av

kjemikaliene hadde nådd maksimal utlekking etter 7 dager ved 5°C. Begge kjemikaliene har et

smeltepunkt på 180°C, og det er da svært lite sannsynlig at fasetilstand påvirket utlekking.

Det lekket ikke 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone (fig. 36) ut fra plastmaterialet ved 5°C, men ved

20°C var den relative responsen på ca. 5900. 4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone har et smeltepunkt på

8°C, noe som er mellom de to valgte temperaturene i forsøket. Dermed er det en sannsynlig at
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kjemikaliet ikke lekker ut ved temperaturer under smeltepunktet, og at temperatur derfor har en stor

påvirkning på utlekkingen av dette kjemikaliet.

Utlekkingen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline (fig. 38) i sjøvann med gummigranulat var

betydelig høyere ved 20°C enn ved 5°C. Generelt viste kjemikaliet liten grad av utlekking,

sammenlignet med noen av de andre kjemikaliene, og med relativt store avvik i parallellenes verdi.

Kjemikaliet har et smeltepunkt på 26°C og dette kan da ha sammenheng med at romtemperaturen var

nærmere smeltepunktet noe som førte til større grad av utlekking. Dersom dette er tilfelle er det

rimelig å anta en betydelig større grad av utlekking ved temperaturer over 26°C.

Kjemikaliet acenaphthylene (fig. 39) hadde generelt lave utlekkingsverdier fra gummigranulat i

sjøvann, men den relative responsen av det var tre ganger høyere ved 20°C enn ved 5°C. Dermed

tyder dette på at kjemikaliet lekker mer ut ved høyere temperaturer, trolig grunnet mer bevegelse på

molekylært ved høyere temperaturer.

Den gjennomsnittlige relative responsen av 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol (fig. 40) i sjøvann

med gummigranulat var litt høyere ved men 20°C enn ved 5°C. Det var derimot et overlappende

resultat mellom parallellene i de to prøvene, noe som tyder på at verdiene kan betraktes som tilnærmet

like. Dette tyder på at utlekkingen ikke påvirkes av temperaturen i merkbar grad.

5.3.3 TURBULENSNIVÅETS PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING
Det ble studert hvilken effekt turbulens hadde på utlekkingen av åtte kjemikalier fra oppvaskhansker

og gummigranulat i sjøvann ved 20°C og med uttak etter 7 dager. Dette ble undersøkt ved tre nivåer

av turbulens: stillestående (0 rpm), roterende (1 rpm) og på ristebord (225 rpm). Ut i fra dette kunne

det se ut til at det var en overordnet generell trend at lavere turbulens (0-1 rpm) førte til høyere

konsentrasjon av kjemikalier i sjøvann. Ved ytterligere økning av turbulensnivået (til 225 rpm) tyder

resultatene på at konsentrasjonen ble redusert. Det ble imidlertid registrert flere unntak fra dette. For

alle sjøvannsprøvene med gummigranulat ble en parallell fra prøven (CTR-02) med lav turbulens (1

rpm) ved 20°C og uttak etter 7 dager, fjernet fra datasettet fordi den ikke hadde blitt tilsatt standard. Et

viktig moment for videre diskusjon er at prøvene med høy turbulens (225 rpm) hadde et volum på

0.25L og prøvene med lav turbulens (0 og 1 rpm) hadde et volum på 1 L, mens mengden plast var

holdt lik.

Kjemikaliet 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol (fig. 41) hadde en stabil relativ responsen i sjøvannet

med oppvaskhansker ved alle tre turbulensnivåer, noe som er en tilsvarende trend som ved

parameterne tid og temperatur. Fra tid kunne det antas at en likevekt ble innstilt innen 24 timer. Dette

kombinert med data for turbulens tyder på at en likevekt innstilles innen syv dager omtrent uavhengig
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av turbulensnivå. N,N-Dibutyl-formamide (fig. 43) hadde en liten, gradvis reduksjon av konsentrasjon

i sjøvann med oppvaskhansker ved økende turbulensnivå, men viser tilsvarende trender som

2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol. Eventuelle avvik for N,N-dibutyl-formamide kan potensielt

forklares av at de lave verdiene lettere påvirkes av usikkerhet i forsøket. Siden den relative responsen

av kjemikaliene i forhold til standarden var lik for både 1L prøvene (0 og 1 rpm) og 0.25L prøvene

(225 rpm), kan dette tyde på at likevekten enten skyldes en nedbrytning av kjemikaliene i vannet, eller

at alt av kjemikaliene hadde lekket ut etter 7 dager. Dersom likevekten var forårsaket av reabsorpsjon.

kan det tenkes at den sannsynligvis ville vært avhengig av konsentrasjonen til kjemikaliet og følgelig

volumet av prøvene. Dermed så det ut til at vannets turbulens hadde en svært liten effekt på

konsentrasjonen av disse to kjemikaliene.

Resultatene for både 2,2'-thiobis-benzothiazole (fig. 42) og 2-mercaptobenzothiazole (fig. 45) i

sjøvann med oppvaskhansker viser først en liten økning i relativ respons fra 0 til 1 rpm og deretter en

kraftig reduksjon fra 1 rpm til 225 rpm. Begge kjemikalienes utlekking viser da en sterk påvirkning fra

turbulensnivået i vannet. For 2,2'-thiobis-benzothiazole og 2-mercaptobenzothiazole kan effekten av et

høyere turbulensnivå i vannet trolig ha ført til større grad av utlekking, noe som kan ha gjort at en

større andel av kjemikaliene ble brutt ned innen syv dager. Begge disse kjemikaliene viste en sterk

økning etterfulgt av en stabil reduksjon over tid. Den økte bevegelsen i vannet ved høy turbulens kan

ha ført til en sterkere økning i starten, som igjen har tillatt mer av kjemikaliene å brytes ned innen syv

dager. En annen forklaring kan være at disse kjemikaliene lakk saktere ut ved høy turbulens, potensielt

som følge av det lavere volumet i prøvene med høy turbulens i dette forsøket. Dersom et nytt forsøk

ser på effekten av både høy og lav turbulens over tid på utlekkingen av 2,2'-thiobis-benzothiazole og

2-mercaptobenzothiazole, vil det trolig kunne avdekkes om utlekkingen økes eller reduseres som følge

av høyere turbulens.

Den relative responsen av kjemikaliet 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone (fig. 44) fra oppvaskhansker i

sjøvann øker betraktelig fra 0 rpm til 1 rpm. Deretter synker den relative responsen til et nivå på rundt

0 ved 225 rpm. Dette indikerer at turbulens har en sterk effekt på utlekkingen av kjemikaliet.

Konsentrasjonen av 4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone i sjøvannet kan ha vært høyere i prøven ved 1

rpm, enn ved 0 rpm, grunnet suspenderingen av partiklene i vannet, som ga større muligheter for

utlekking. Den kraftige reduksjonen i konsentrasjonen av kjemikaliet fra prøven ved 1 rpm til prøven

ved 225 rpm kan potensielt forklares ved at turbulensøkningen førte til at den mekaniske energien i

vannet stor nok til å at alt av kjemikaliet dekomponerte. En annen forklaring kan være økningen i

gjennomsnittstemperatur på 1℃ fra 1 rpm til 225 rpm, men dette anses som lite sannsynlig. Dersom

utlekkingen ved høy turbulens undersøkes over tid, kan eventuell nedbrytning av

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone potensielt avdekkes.
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Konsentrasjonen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline (fig. 46) i sjøvann ser i stor grad ut til å bli

påvirket av turbulensnivået i vannet. Fra 1 rpm til 225 rpm er det en vesentlig økning i den relative

konsentrasjonen til kjemikaliet. En mulig årsak til denne økningen kan være at ved 225 rpm var det

større utlekkingshastighet grunnet mer bevegelse i vannet. Dette er trolig grunnet den større graden av

bevegelse i vannet ved 225 rpm førte til at mer vann kom i kontakt med partiklene, som tillot raskere

utlekking. Den store forskjellen i utlekking ved 1 rpm og 225 rpm kan potensielt antyde at det ved 225

rpm foregikk en mekanisk nedbrytning som lot 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline lekke ut i

betydelig større grad.

Den relative responsen til kjemikaliene acenaphthylene (fig. 47) og

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol (fig. 48) i sjøvann med gummigranulat ble sterkt redusert fra 1

rpm til 225 rpm. Dette tyder da på at tubulensnivået er avgjørende for konsentrasjonen av disse

kjemikaliene i sjøvann. En mulig forklaring kan være at det brytes ned mer av kjemikaliene ved

høyere turbulensnivå, men ettersom de ikke ble undersøkt over tid, kan ikke dette bekreftes. Det som i

tillegg må tas i betraktning er at forholdet mellom relativ respons av acenaphthylene og

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol i sjøvann ved 1 rpm og 225 rpm var svært likt forholdet mellom

volumet av flaskene som prøvene var i (4:1). Dette kan tyde på at begge kjemikaliene oppnådde

likevekt ved i begge prøvene, både 1 rpm og 225 rpm, og at flaskens volum var avgjørende for

utlekkingen.

Funnene knyttet til utlekking viser generelt motsatt trend i forhold til den oppdaget av Surhoff og

Scholz-Böttcher (2016) [47], men både plasttypene som ble brukt, kjemikaliene som ble studert og

måten turbulens ble generert på er forskjellig i dette forsøket og forsøket til Surhoff og

Scholz-Böttcher.

5.3.4 PARTIKKELSTØRRELSENS PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING
Det ble studert hvilken effekt partikkelstørrelsen til plasten hadde på utlekkingen av fem kjemikalier

fra oppvaskhansker i sjøvann, med lav turbulens (1 rpm) og ved 20°C. Oppvaskhanskene var enten

oppmalte eller oppkuttede, med en partikkelstørrelse på henholdsvis  <1 mm og 2-10 mm. Det lakk

mer ut av samtlige kjemikalier, 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol (fig. 49),

2,2'-thiobis-benzothiazole (fig. 50), N,N-dibutyl-formamide (fig. 51),

4-(4-methoxyphenyl)-2-butanone (fig. 52), og 2-mercaptobenzothiazole (fig. 53), i sjøvannet med

økende partikkelstørrelse.

Dette resultatet strider imot forventet utfall ettersom økende partikkelstørrelse samsvarer med en

reduksjon i overflateareal i forhold til volum. Mindre partikler vil dermed ha et større overflateareal i

forhold til volum. Dette vil kunne føre til en økning i kontaktflaten mellom plasten og sjøvannet, noe
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som tillater raskere overføring av kjemikalier mellom komponentene på samme måte som i

væske-væske ekstraksjon [64]. For alle fem kjemikaliene er verdiene fra prøvene med stor

partikkelstørrelse (2-10 mm) markant høyere enn høyeste verdi fra prøver med andre parametere, noe

som kan indikere at mengden av kjemikalier er større i oppkuttede oppvaskhansker enn i oppmalte. En

mulig årsak til forskjellen kan være utlekking av kjemikaliene under kryogen sliping i kryomøllen.

Dette kan undersøkes ved å manuelt kutte plastprodukter til størrelsene som ble brukt i dette forsøket,

eller ved å redusere plastproduktene til begge de to brukte partikkelstørrelsene på en annen måte,

såfremt samme metode brukes for å produsere begge partikkelstørrelsene.

5.3.5 SALINITETENS PÅVIRKNING PÅ UTLEKKING
Det ble studert hvordan saliniteten i vannet påvirket tre kjemikaliers utlekking fra gummigranulat.

Dette ble testet med smeltevann (0-1 ‰) og sjøvann (35 ‰), der vannet hadde lav turbulens (1 rpm)

og en temperatur på 20°C. Ut i fra resultatene så det ut til at saliniteten hadde innvirkning på

konsentrasjonen av kjemikaliene i sjøvann. For alle sjøvannsprøvene med gummigranulat ble en

parallell fra prøven (CTR-02) med lav turbulens (1 rpm) ved 20°C og uttak etter 7 dager, fjernet fra

datasettet fordi den ikke hadde blitt tilsatt standard. I tillegg ble det også fjernet en parallell (CTR-07)

for 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline fra prøven med smeltevann og uttak etter 7 dager på grunn

av stort avvik. Den fjernede parallellen hadde et resultat over ti ganger større enn de øvrige to

parallellene, og det ble derfor antatt at dette var et resultat av ekstern forurensing.

Den relative responsen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline (fig. 54) i sjøvannet var relativt lav

og tilnærmet lik i både sjø- og smeltevann, men med en marginal økning ved høyere salinitet. Basert

på dette ser det ut til at kjemikaliets utlekking var tilnærmet upåvirket av saliniteten i vannet. For

kjemikaliene acenaphthylene (fig. 55) og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol (fig. 56) var det en

moderat økning i salinitet fra sjøvann til smeltevann. Dette samsvarer med forskjeller i utlekking fra

gummigranulat i ferskvann og sjøvann observert av Capolupo et. al. [48]. Denne forskjellen kan være

forårsaket av forskjell i total polaritet mellom smeltevann og sjøvann, som påvirker løseligheten av de

relativt upolare kjemikaliene som er undersøkt i dette forsøket.
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5.4 SAMMENLIGNING AV PARAMETERNES PÅVIRKNING

2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol og N,N-dibutyl-formamide viste generelt liten endring i relativ

respons fra alle parametrene i forsøket. 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol og

N,N-dibutyl-formamide hadde en relativ respons på henholdsvis ca. 8000 og ca. 630 ved alle

undersøkelser, med unntak av partikkelstørrelse. Ved å øke partikkelstørrelsen, økte også den relative

responsen til 2,4,7,9-tetramethyl-5-decyn-4,7-diol og N,N-dibutyl-formamide med ca. 5000 (ca. 65%

økning) og ca. 1200 (ca. 200% økning), respektivt. Det er mulig at disse kjemikaliene er mer

motstandsdyktige og tolererer større variasjoner av de valgte miljøparameterne. Det kunne vært

interessant å se på konsentrasjonen av disse i sjøvann over flere uker, måneder og/eller år. I tillegg

kunne det ha blitt eksperimentert med lavere og høyere verdier for temperatur og et mer detaljert

spekter av verdier for turbulens.

Konsentrasjonen av 2-mercaptobenzothiazole og 2,2'-thiobis-benzothiazole viste mest påvirkning av

partikkelstørrelse, etterfulgt av tid. Ved å øke partikkelstørrelsen til oppvaskhanskene økte den relative

responsen av 2-mercaptobenzothiazole med ca. 520 000 (ca. 110% økning), og den relative responsen

av 2,2'-thiobis-benzothiazole økte med ca. 34 700 (ca. 650% økning). Den relative responsen av

2-mercaptobenzothiazole og 2,2'-thiobis-benzothiazole økte fra dag én og frem til toppunkter med

henholdsvis ca. 220 000 (ca. 80% økning) og ca. 3700 (ca. 110% økning). Deretter ble begge

kjemikaliers relative respons redusert med ca. 320 000 (ca. 65% reduksjon) og ca. 5000 (ca. 70%

reduksjon) respektivt. Turbulens og temperatur hadde omtrent samme innvirkning på responsen av

begge kjemikaliene i sjøvann. Den relative responsen av 2-mercaptobenzothiazole var omtrent uendret

fra 0 rpm til 1 rpm. Ved samme turbulensøkning ble det observert en liten økning i den relative

responsen av 2,2'-thiobis-benzothiazole, på ca. 500 (ca. 10% økning). Ved å økning av turbulens fra 1

rpm til 225 rpm ble det registrert en nedgang i relativ respons for begge kjemikaliene, på ca. 100 000

(ca. 20% reduksjon) for 2-mercaptobenzothiazole og på ca. 1800 for 2,2'-thiobis-benzothiazole (ca.

35% reduksjon). En økning i temperatur, fra 5℃ til 20℃, førte til en høyere relativ respons for både

2-mercaptobenzothiazole og 2,2'-thiobis-benzothiazole. Økningen var på ca. 165 000 (ca. 60%

økning) og ca. 1700 respektivt (ca. 50%). Det kan tenkes at alle disse trendene tyder på at nedbrytning

av kjemikaliene foregår i vann, og at de ulike parametrene påvirker utlekkingen og nedbrytningen

forskjellig. Dermed kan det være interessant å undersøke hvordan konsentrasjonen av disse

kjemikaliene utvikler seg over tid når de øvrige parametrene varieres. Dette vil potensielt kunne gi

innblikk i hvordan utlekkingen og nedbrytningen påvirkes av ulike parametere.

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone viste stor påvirkning fra samtlige parametere. Tid viste den aller

største effekten på utlekkingen av kjemikaliet, ettersom det fra dag én til dag 35, kunne ses en økning i

relativ respons fra 0 til ca. 34 000. En økning i partikkelstørrelsen til oppvaskhanskene så ut til å ha
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den nest største påvirkningen da den relative responsen steg med ca. 16 600 (ca. 265% økning). En

økning i turbulens fra 0 til 1 rpm, ga en økning i relativ respons på ca. 4700 (ca. 360% økning). Ved

ytterligere økning av turbulensen, fra 1 rpm til 225 rpm, ble den relative responsen ble kraftig

redusert, ned til 0. Denne endringen av relativ respons ved endring av turbulensnivået kunne vært

interessant å se nærmere på. Ved å ha en finere inndeling av turbulensnivåer, eksempelvis 1, 50, 100,

150 rpm osv,  kunne det ha blitt hentet mer informasjon om hvor grensen for økning og reduksjon går.

Temperaturen hadde omtrent like stor innvirkning som turbulensen, med en relativ respons på omtrent

0 ved 5 ℃. Dette er den samme responsen som ved 225 rpm.

Konsentrasjonen av 1,2-dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline i sjøvann var høyere ved økning av

samtlige undersøkte parametere. Ut i fra forsøket hadde turbulens størst effekt på utlekkingen av dette

kjemikaliet i sjøvann, da en økning i turbulens resulterte i en økning i relativ respons fra ca. 230 til ca.

5800 (ca. 2400% økning). Temperatur og salinitet førte til en økning på ca. 140 (ca. 140% økning) og

ca. 20 respektivt (ca. 10% økning).

Acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol viste den samme påvirkningen på relativ

respons fra salinitet og turbulens, men temperaturen hadde større effekt på konsentrasjonen av

acenaphthylene. For acenaphthylene hadde temperatur størst påvirkning, og for

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol hadde salinitet størst påvirkning. Konsentrasjonen av

acenaphthylene økte fra ca. 250 ved 5℃ til ca. 800 ved 20℃ (ca. 220% økning). For

4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol sank konsentrasjonen fra ca. 12 000 i smeltevann til ca. 7700 i

sjøvann (ca. 35% reduksjon). Som det ble diskutert i kapittel 5.3.3 er det mulig at forskjellene i

konsentrasjon for begge disse kjemikaliene ved 1 og 225 rpm kommer av forskjeller i volumet til

prøvene, det er derfor sett bort ifra turbulens i denne avveiningen, selv om forskjellen i konsentrasjon

for både acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol var størst i prøvene med turbulens

som parameter. Dersom det ønskes å ytterligere undersøke effekten av turbulens bør det følgelig

benyttes Pyrex®-flasker av identisk volum.
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5.5 UTLEKKING AV KJEMIKALIER TIL MILJØET

Ut i fra resultatene lekker det generelt mer kjemikalier ut fra plastprodukter ved høyere temperaturer,

lav turbulens (1 rpm) og, for gummigranulat, ved lavere salinitet (0-1%). Dette gjør det sannsynlig at

miljøer som oppfyller disse parameterne vil oppleve større grad av utlekking fra plastprodukter. Et

eksempel på et slikt miljø vil være nær overflaten i tropiske og subtropiske farvann, som Middelhavet

eller Mexicogulfen. I henhold til kapittel 2.7.1 kan nedbrytningsprosessen i naturen ta flere år.

Utlekkingen av kjemikalier over disse årene er ikke mulig å forutsi ut i fra resultatene, da tidsrommet i

dette forsøket var på 35 dager. Til tross for dette ble det observert at konsentrasjonen til noen

kjemikalier, deriblant 2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol, stabiliserte seg over tid. Basert på det kan

det tenkes at dette vedvarer. I tillegg vil det trolig forekomme større utlekking fra gummigranulat i

smeltevann og regnvann enn i sjøvann. Eksempler på steder gummigranulat kommer i kontakt med

regn- og smeltevann er smeltende snøhauger fra brøyting av kunstgressbaner og kunstgressbaner

utendørs i regnvær.

Av de undersøkte kjemikaliene var ni av ti klassifisert som enten giftige eller skadelige. Syv av ti

kjemikalier hadde dokumenterte, skadelige påvirkninger på liv i vann. Det er ikke oppgitt ved hvilke

mengder eller konsentrasjoner disse fareklassifikasjonene gjelder. Til tross for dette vil den store

plastmengden i havet, og da den ukjente blandingen av kjemikalier som lekker ut fra den, kunne

utgjøre en miljøutfordring. Disse kjemikaliene kan for eksempel lekke ut til marine organismer ved

utilsiktet inntak av plast. Som nevnt i kapittel 2.9.2 vil biobegroing føre til at plastoverflaten blir

kolonisert av alger og andre mikroorganismer, og dermed vil disse bli utsatt for

tilsetningskjemikaliene som lekker ut fra plasten. Hvilke mengder disse organismene får i seg og hva

det vil ha å si for den individuelle organisme i naturen, er derfor en vanskelig oppgave å få kartlagt.

ECHAs fareklassifisering for hver av de ti kjemikaliene kan ses i tabell 22.
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Tabell 22: Tabellen oppgir de undersøkte kjemikaliene i prosjektet og tilhørende fareklassifisering fra ECHA [79]. All

informasjon er funnet ved å søke opp kjemikalienes CAS-nummer.

Kjemikalie CAS-nummer Fareklassifisering (ECHA)

2,4,7,9-Tetramethyl-5-decyn-4,7-diol 126-86-3 Denne forbindelsen forårsaker alvorlig øyeskade, er
skadelig for liv i vann, er skadelig for liv i vann med
langvarige virkninger og kan forårsake en allergisk
reaksjon på huden.

2,2'-Thiobis-benzothiazole 1000402-14-7 Denne forbindelsen ga ingen treff i ECHAs database.

N,N-Dibutyl-formamide 761-65-9 Denne forbindelsen er giftig ved kontakt med huden,
forårsaker alvorlig forbrenning ved kontakt med hud og
alvorlig øyeskade, er skadelig ved svelging og er skadelig
for liv i vann med langvarige virkninger.

4-(4-Methoxyphenyl)-2-butanone 104-20-1 Denne forbindelsen har ingen kjente skadelige virkninger.

2-Mercaptobenzothiazole 149-30-4 Denne forbindelsen er veldig giftig for liv i vann, veldig
giftig for liv i vann med langvarige virkninger og kan
forårsake allergisk reaksjon på hud.

1,2-Dihydro-2,2,4-trimethyl-quinoline 147-47-7 Denne forbindelsen er giftig for liv i vann med langvarige
virkninger og er skadelig ved svelging.

Acenaphthylene 208-96-8 Denne forbindelsen er dødelig ved kontakt med huden,
dødelig ved inhalering, skadelig ved svelging, forårsaker
alvorlig øyeirritasjon, forårsaker hudirritasjon og kan
forårsake luftveisirritasjon.

4-(1,1,3,3-Tetramethylbutyl)-phenol 140-66-9 Denne forbindelsen er veldig giftig for liv i vann, er
veldig giftig for liv i vann med langvarige virkninger,
forårsaker alvorlig øyeskade og hudirritasjon. Mistenkes
for å være bioakkumulerende og hormonforstyrrende, og
er under evaluering.

Tributyl phosphate 126-73-8 Denne forbindelsen er skadelig ved svelging, mistenkes
for å være kreftfremkallende og forårsaker hudirritasjon.
Den er også skadelig for liv i vann med langvarige
virkninger.

3,3',3''-Nitrilotris-propanenitrile 7528-78-1 Denne forbindelsen er giftig ved svelging, giftig i kontakt
med hud, forårsaker alvorlig forbrenning ved kontakt med
hud og alvorlig øyeskade, og er giftig ved inhalering.
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5.6 KILDER TIL USIKKERHET

5.6.1 USIKKERHET KNYTTET TIL OBSERVASJONER
Det ble, gjennom utførelsen av forsøket, gjort en del interessante observasjoner. Det antas at disse

observasjonene ikke påvirket resultatet i merkbar grad, men at de likevel er verdt å nevne. Under

forsøket ble det i noen tilfeller observert enkelte partikler av ukjent opphav i prøvene. Det ble notert

hvilke replikater dette gjaldt, men det ble ikke observert noen forskjell i resultat mellom replikater

med, og uten, ukjente partikler. Ut i fra farge og form på partiklene antas det at det de stammer fra

korkene til flaskene brukt under forsøket, eller enkelte partikler av gummigranulat som havnet på

avveie.

Det ble observert at partiklene av oppvaskhanskene i prøvene med lav temperatur (5℃) hadde

klumpet seg sammen i klaser under forsøket. Dette ble ikke observert i noen av de øvrige prøvene med

oppvaskhansker. I tillegg var partiklene i ballongparallellene svært statiske og klumpet seg både før og

etter at de ble tilsatt flaskene med sjøvann. Etter tilsetting og topping av flaskene fløt

ballongpartiklene i overflaten og dette endret seg ikke gjennom forsøket. Klumpingen av ballong- og

oppvaskhanskepartiklene (5℃) kan ha hindret noe av utlekkingen, men det vil ikke være mulig å si

noe om i dette forsøket. Økt turbulens ville vært en mulighet for å skille partiklene fra hverandre, men

da endres også forsøkets rammer og turbulensnivået vil ikke kunne undersøkes som en parameter.

Dermed ble ikke funnet en optimal løsning på denne problemstillingen uten å endre forsøkets

betingelser.

I samtlige replikater ved lav turbulens (1 rpm) ble det ved uttak av prøvene observert at flere partikler

samlet seg rundt kanten av korken på innsiden av flasken. Hvor stor andel av partiklene som samlet

seg varierte en del mellom replikatene, og det er uvisst når og hvor lenge partiklene var plassert der,

og om det foregikk utbytting av partiklene som samlet seg. Dette kan ha hatt en innvirkning på hvor

mye kjemikalier som lakk ut fra disse partiklene, men ettersom karusellen gjorde at flasken ble vendt

vertikalt med jevne mellomrom er dette lite sannsynlig. Vannet i flasken vil antageligvis ha berørt

partiklene ofte nok til at omfanget vil være minimalt.

Planlagt turbulens for prøvene med høy turbulens var i utgangspunktet 150 rpm, men dette var ikke

tilstrekkelig til å virvle opp partiklene i prøvene slik som var ønsket. Ved det planlagte tubulensnivået

ble partiklene liggende rett over bunnen med svært lite bevegelse. Turbulensen ble derfor økt til et

nivå hvor alle partiklene ble virvlet opp. Dette ble oppdaget helt i starten av forsøket og endret

omgående til et nytt turbulensnivå på 225 rpm.
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Etter ekstraksjon ble det i flere av skilletraktene observert partikler av ukjent opphav, etter at DCM-en

hadde dampet av. Det ble undersøkt om dette var av betydning for resultatene, ved å se på verdiene til

de parallellene det gjaldt, og sammenligne med verdiene til de parallellene uten partikler. Det ble ikke

funnet noen forhøyede eller reduserte verdier blant parallellene med de ukjente partiklene og det

hadde antagelig ikke noen betydelig innvirkning på resultatet. Det kunne blitt foretatt en analyse av

partiklene i skilletrakten for å oppklare det ukjente opphavet, men det ble ikke gjort.

Etter volumjustering og oppkonsentrering ble det observert sterk gulfarge i prøvene med

oppvaskhansker. Gulfargen var sterkest i parallellene med uttak etter en dag, og svakest i parallellene

med uttak etter 35 dager. Dette kan ha vært forårsaket av et kjemikalie som ble brutt ned i vann over

tid, men den eksakte årsaken er ukjent og må eventuelt undersøkes. Ingen av de registrerte

kjemikaliene fra oppvaskhanskene viste en synkende trend med tid. Dette kan tyde på at kilden til

gulfargen ikke er et av stoffene som ble registrert i dette forsøket. Det ble også observert en tydelig

rosa farge i prøvene med ballonger etter ekstraksjon, denne fargen forsvant fullstendig innen

volumjustering dagen etter. Dette kan også ha vært et kjemikalie som gradvis ble brutt ned, men igjen

er dette usikkert.

5.6.2 USIKKERHET KNYTTET TIL GJENNOMFØRING AV FORSØKET
I løpet av forsøket forekom det hendelser som kan ha hatt utslag på resultatene. Termometeret på

rommet hvor ristebordet sto ble defekt to dager før uttak av de siste CTR-prøvene. Det vil si at for

CTR-10, CTR-11 og CTR-12 er det ikke loggført hverken minimum eller maksimum temperatur for

de siste to dagene. Det antas at temperaturen holdt seg innenfor samme intervall som tidligere i

forsøket og at denne hendelsen dermed ikke hadde noen innvirkning på resultatene.

Ved sterilfiltrering av noen av vannprøvene (både smelte- og sjøvann) skjedde det enkelte ganger at

sterilfiltrert hoppet av slangen. Basert på de tidspunktene hvor hendelsene inntraff var det

tilsynelatende trykket i sterilfilteret, som et resultat av opphopning av partikler, som var problemet. I

disse tilfellene falt filteret ned i prøveflasken. Innholdet i prøveflasken ble da sterilfiltrert om igjen,

dermed er det lav sannsynlighet for at dette skal ha hatt innvirkning på resultatet.

I forkant av ekstraksjonene ble volumet i Pyrex®-flaskene målt ved feste en teip ved vannoverflaten.

Ved senere anledning ble den samme flasken fylt opp med springvann til merket, som deretter ble helt

over i en målesylinder og volumet notert. Dette ble gjort av ulike personer som kan ha hatt ulike

nøyaktighetskrav til merket. Dermed kan de noterte volumene ha avvik på noen milliliter. Dette vil

sannsynligvis ikke ha påvirket dette forsøket, ettersom totalt prøvevolum før fordeling på flasker, både

for fryselager og ekstraksjon, ikke ble målt.
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Under væske-væske ekstraksjonene ble skilletraktene ristet av fire ulike personer, hvorav to var faste

ansatte med omfattende laboratorieerfaring og de to andre var studenter uten noen særlig erfaring med

prosedyren. Ettersom ekstraksjonseffektiviteten er avhengig av hvor godt innholdet i skilletrakten

blandes, slik at det blir hentet tilstrekkelig ut av komponentene, kan det hende at dette førte til en

forskjell i resultat mellom paralleller som ble ristet av ulike personer. Dette kan igjen ha ført til en

større spredning i parallellene til prøvene. Det kan ikke ses en åpenbar sammenheng mellom hvem

som ristet parallellene under ekstrasjonsprosessen og resultatene, men det er noe som bør iakttas. I

tillegg var det forskjellig form på 1L-skilletraktene: noen var lange og tynne, og noen var tykke og

korte. Dermed kan ekstraksjonseffektiviteten ha variert noe etter skilletraktens form, men dette er

heller ikke markant basert på resultatene. Et annet moment ved væske-væske ekstraksjonen var at det

bygget seg opp mye trykk i skilletrakten etter det var tilsatt DCM. Før første risting måtte det da luftes

tilstrekkelig for å hindre at trykket forårsaket at korken spratt av. I skilletrakter med lite luftrom var

dette ekstra utfordrende ettersom trykket bygget seg opp relativt raskt. Dette var tilfellet for

BAL-1mm-01 hvor korken spratt av og litt av innholdet ble sølt over benken i avtrekksskapet, samt

noe på labpersonalet. Det er mulig at dette kunne vært forhindret ved å bruke skilletrakter med større

luftrom og/eller sørge for at korken ikke settes på etter tilsetting av DCM, men at den står uten kork

helt frem til risting. Den totale usikkerheten knyttet til væske-væske ekstraksjon vil likevel reduseres

ved tilsetting av surrogat internstandarder (SIS). Disse tilsettes i kjent mengde ved starten av

ekstraksjonen og eventuelle tap fra prøvene vil kunne ses i standardene.

Under forsøket ble det benyttet labhansker av plast, i tillegg til at noe av utstyret, f.eks. de

plastdunkene som sjøvannet ble oppbevart i, og spruteflaskene med metanol og Milli-Q®-vann. Det

kan ha lekket kjemikalier ut fra denne plasten, noe som kan ha forårsaket en form for forurensning i

prøvene. Selv om dette er en reell mulighet, så har alle replikatene og blankprøvene blitt behandlet likt

hele veien og da vil alle ha vært utsatt for den samme forurensningen. I majoriteten av forsøket var alt

utstyret laget av glass og i de tilfeller det det ble brukt plastutstyr så har det vært minimal kontakt med

selve prøvene og blankprøvene. Dette kan dermed være en feilkilde, men både konsekvensene og

sannsynligheten for dette ble redusert ved at alle blankprøver og prøver hadde like mye kontakt med

plast gjennom forsøket.
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5.6.3 USIKKERHET KNYTTET TIL KJEMISKE METODER I FORSØKET
Det er noen potensielle feilkilder knyttet til de ulike kjemiske metodene som ble brukt under forsøket.

Mange av disse er knyttet til usikkerheter og feilmarginer fra utstyret som ble brukt, og andre knyttet

til effektiviteten og usikkerheten til metoder som ble utført under forsøket. Utstyret som ble brukt

hadde forskjellige usikkerheter, men majoriteten var utstyr med høy nøyaktighet. Unntaket er flaskene

som ble brukt under forsøket. Disse hadde en usikkerhet på 5%, som førte til stor usikkerhet knyttet til

hvor mye av prøvene som ble ekstrahert. En annen faktor som bør nevnes er at flere av stoffene så ut

til å nå likevekt under forsøket. I havet vil denne typen likevekt trolig ikke oppnås. Dersom volumet

av prøven er større i forhold til mengden plast vil disse stoffene potensielt oppføre seg annerledes og

vise utlekking ulik den som ble observert i dette forsøket.

I forkant av væske-væske ekstraksjon ble alle vannprøvene surgjort til en pH <2. Dette ble gjort for å

gjøre prøvene mindre utsatt for b.la. mikroorganismer i forbindelse med lagring, men også for å

forskyve likevekten til alle svake syrer. Formålet med å forskyve likevekten til svake syrer var å sørge

for at en størst mulig andel av disse befant seg udissosiert tilstand. Udissosierte syrer er stort sett uten

elektrisk ladning, og følgelig mer løselige i upolare løsemidler enn dissosierte syrer. Dette ble gjort for

å øke andelen av svake syrer som ble ekstrahert. En svakhet med denne metoden er at den har motsatt

effekt på svake baser, som følgelig vil bli dårligere ekstrahert.

Under væske-væske-ekstraksjonen var det et potenisale for at mer polare/vannløselige stoffer ikke ble

ekstrahert effektivt, og dermed tapt. Tilsvarende kunne mer flyktige stoffer potensielt gå tapt under

neddampingen. Begge disse ble til dels motvirket ved å bruke standarder (SIS) og ved å velge DCM

som løsemiddel. Standardene hadde løseligheter og flyktigheter tilsvarende de kjemikaliene som var

ønsket undersøkt i forsøket, og sammenligning med standardene vil derfor kompensere for eventuelle

tap. DCM er svært flyktig, og er blant de mer polare, organiske løsemidlene. Dette fører til at

neddamping av en prøve med DCM som løsemiddel kan gjennomføres ved relativt lav temperatur, noe

som reduserer tap av kjemikalier fra prøven gjennom fordamping. DCM sin relativt høye polaritet,

sammenlignet med andre organiske løsemidler, gjør det mer egnet til å ekstrahere mer polare

forbindelser fra polare væsker, som vann, uten å miste evnen til å ekstrahere upolare forbindelser.

Volumjusteringen foregikk ved å sammenligne prøven med en beholder med ønsket volum. Dette

medførte ekstra usikkerhet fordi det ble utført av flere personer, og ved at metoden i seg selv bygger

på sammenligning av to beholdere med væske uten volummerking. Mye av usikkerheten fra dette

steget forsvinner takket være surrogat internstandardene (SIS), som er tilsatt i kjent mengde.
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5.7 ERFARINGER TIL VIDERE FORSØK

I tillegg til forslagene for ytterligere undersøkelser, presentert i kapittel 5.4 og 5.6, er det også andre

erfaringer fra forsøket som kan være nyttig å ta med videre. Ettersom resultatene kan tyde på at en del

av kjemikaliene har lekket ut under kryogen sliping i kryomøllen bør det videre tas en avveining på

om denne prosessen er optimal i forbindelse med forsøket. Dette er ikke helt sikkert, men det bør i så

fall foretas en undersøkelse på om dette stemmer. Det bør i tillegg vurderes om det er hensiktsmessig å

gjennomføre et lignende forsøk uten å sterilfiltrere vannet og uten å skjerme flaskene for sollys. Dette

vil kunne føre til mye usikkerheter i fremtidige forsøk, men vil også potensielt kunne simulere mer

naturlige prosesser som forekommer i havoverflaten, i vannsøylen og på havbunnen, noe som igjen vil

kunne påvirke utlekkingen av kjemikalier.

I videre undersøkelser bør det også ses på om det er mulig å unngå plastutstyr i enda større grad. Dette

gjelder f.eks. engangshansker, spruteflasker og plastbeholdere. I dette forsøket ble det brukt minimalt

plastutstyr, men der det ble brukt var plast vurdert som det beste alternativet av ulike årsaker. Dersom

det finnes andre gunstige, alternative materialer bør disse overveies. I tillegg kan det også være å

foretrekke at skilletraktene er av samme fasong for å redusere usikkerheter knyttet til væske-væske

ekstraksjonen.

Fra resultatene så det ut til at kjemikaliene acenaphthylene og 4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenol i

sjøvann oppnådde likevekt ved begge turbulensnivåene de ble testet ved, både ved 1 rpm (1 L) og 225

rpm (0.25 L). Det er da mulig at flaskens volum satte begrensninger for hvor mye som lekket ut og at

det videre burde brukes flasker med likt volum for samtlige prøver. Dette er ikke nødvendigvis

tilfellet, og bør eventuelt også undersøkes ytterligere før det tas et valg.

I videre forsøk bør det også foretas en nøyaktig måling av det opprinnelige volumet av prøven i

Pyrex®-flasken (1 L) før det fordeles på flasker som skal videre til ekstraksjon (1 L) og flasker som

skal fryses. Deretter bør det også foretas en like nøyaktig måling av volumet i den flasken til

ekstraksjon (800 mL) og av volumet i flasken som skal til fryselageret (resterende volum). Det samme

gjelder for de små prøvevolumene (0.25 L). På den måten kan en eliminere mye av usikkerheten

knyttet til hvor stor andel av det opprinnelige prøvevolumet som ble ekstrahert.
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6 KONKLUSJON

Ved å studere utlekkingen av kjemikalier fra fire plastprodukter i vann og videre se på fem

parameteres betydning for denne prosessen, ble det funnet at samtlige parametere hadde en effekt på

konsentrasjonen av kjemikaliene i vann. Det ble valgt ut ti kjemikalier for nærmere undersøkelser, og

både tid, temperatur, turbulens og partikkelstørrelse viste seg å ha en synlig påvirkning på

konsentrasjonen av disse kjemikaliene i vann. Salinitet hadde også en påvirkning på konsentrasjonen

av kjemikalier i vann, men effekten var av mindre omfang enn for de øvrige parameterne. En økning i

partikkelstørrelse fra <1 mm til 2-10 mm hadde stor effekt på konsentrasjonen av kjemikaliene i

sjøvann, og førte til en betydelig økning for alle de fem undersøkte kjemikaliene. Det mistenkes at det

kan ha lekket en del kjemikalier under kryogen sliping av plasten og at dette kan ha medført redusert

utlekking fra de små partiklene som ble malt opp i kryomølle. Det var store variasjoner i utviklingen

kjemikaliene viste over tid, og det ble ikke funnet en generell trend blant resultatene, foruten at tiden

hadde en påvirkning på samtlige kjemikaliers utlekking. Det ble også observert at en endring av

temperatur fra 5oC til 20oC grader, førte til økt utlekking for seks av åtte studerte kjemikalier, men i

varierende grad. Turbulensnivået i sjøvannet hadde en tydelig effekt på seks av åtte kjemikalier. Det

ble oppdaget en overordnet trend hvor en liten økning i turbulens, fra 0 rpm til 1 rpm, førte til mer

utlekking av kjemikalier fra oppvaskhansker. En ytterligere økning, fra 1 rpm til 225 rpm, medførte en

reduksjon i kjemikalienes relative respons. Det ble imidlertid registrert flere unntak fra denne

generelle observasjonen. To av tre kjemikalier hadde en moderat økning i konsentrasjon i smeltevann

(0-1 ‰), da det ble undersøkt hvilken effekt saliniteten til vannet hadde på konsentrasjonen av

kjemikalier.

Alle de studerte kjemikaliene viste en tydelig påvirkning fra en eller flere kunstige miljøparametere.

Sammenlagt hadde partikkelstørrelse, etterfulgt av tid, den største påvirkningen på flere av

kjemikaliene. Videre var det nest størst variasjon i konsentrasjon som følge av endringer i temperatur

og turbulens. Variasjon i salinitet resulterte i minst forskjell i konsentrasjon av kjemikaliene. I naturen

vil plastproduktene utsettes for en variasjon av disse parameterne over dager, uker, måneder og år, og

føre til vilkårlig spredning av tilsetningskjemikalier. Sammen med resultatene i dette forsøket

indikerer dette at utlekking av kjemikalier fra plastprodukter i sjøvann bør undersøkes ytterligere, for å

videre øke forståelsen for hvordan denne prosessen påvirkes av miljøparametere og hva slags

konsekvenser det har for miljøet. Resultatene og data som er hentet inn i løpet av dette forsøket vil

være et bidrag til videre forskning i prosjektet MicroLEACH, som tilslutt vil fasilitere fremtidig

utvikling av regulerende retningslinjer for å håndtere potensielle trusler knyttet til mikroplast og dens

tilsetningskjemikalier på nasjonalt, internasjonalt og globalt nivå.
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VEDLEGG A - KOMPLETT PRØVEOVERSIKT

Tabell Ⅰ: Tabellen viser alle parallellene og prøvene, med deres respektive parametere, som hadde oppstart 2. mars.

# LIMSID Sample-ID Materiale Vann Temp (C) Turbulens Dag Repl Vol (L) Oppstart Uttak

1 2021-742 DG-1mm-01 DG 1 mm SW 20 Rotating 1 1 1 2.3. 3.3.

2 2021-743 DG-1mm-02 DG 1 mm SW 20 Rotating 1 2 1 2.3. 3.3.

3 2021-744 DG-1mm-03 DG 1 mm SW 20 Rotating 1 3 1 2.3. 3.3.

4 2021-745 DG-1mm-04 DG 1 mm SW 20 Rotating 3 1 1 2.3. 5.3.

5 2021-746 DG-1mm-05 DG 1 mm SW 20 Rotating 3 2 1 2.3. 5.3.

6 2021-747 DG-1mm-06 DG 1 mm SW 20 Rotating 3 3 1 2.3. 5.3.

7 2021-748 DG-1mm-07 DG 1 mm SW 20 Rotating 7 1 1 2.3. 9.3.

8 2021-749 DG-1mm-08 DG 1 mm SW 20 Rotating 7 2 1 2.3. 9.3.

9 2021-750 DG-1mm-09 DG 1 mm SW 20 Rotating 7 3 1 2.3. 9.3.

10 2021-751 DG-1mm-10 DG 1 mm SW 20 Rotating 10 1 1 2.3. 12.3.

11 2021-752 DG-1mm-11 DG 1 mm SW 20 Rotating 10 2 1 2.3. 12.3.

12 2021-753 DG-1mm-12 DG 1 mm SW 20 Rotating 10 3 1 2.3. 12.3.

13 2021-754 DG-1mm-13 DG 1 mm SW 20 Rotating 14 1 1 2.3. 16.3.

14 2021-755 DG-1mm-14 DG 1 mm SW 20 Rotating 14 2 1 2.3. 16.3.

15 2021-756 DG-1mm-15 DG 1 mm SW 20 Rotating 14 3 1 2.3. 16.3.

16 2021-757 DG-1mm-16 DG 1 mm SW 20 Rotating 35 1 1 2.3. 6.4.

17 2021-758 DG-1mm-17 DG 1 mm SW 20 Rotating 35 2 1 2.3. 6.4.

18 2021-759 DG-1mm-18 DG 1 mm SW 20 Rotating 35 3 1 2.3. 6.4.

19 2021-760 DG-1mm-19 DG 1 mm SW 5 Rotating 7 1 1 2.3. 9.3.

20 2021-761 DG-1mm-20 DG 1 mm SW 5 Rotating 7 2 1 2.3. 9.3.

21 2021-762 DG-1mm-21 DG 1 mm SW 5 Rotating 7 3 1 2.3. 9.3.

22 2021-763 DG-1mm-22 DG 1 mm SW 20 Still 7 1 1 2.3. 9.3.

23 2021-764 DG-1mm-23 DG 1 mm SW 20 Still 7 2 1 2.3. 9.3.

24 2021-765 DG-1mm-24 DG 1 mm SW 20 Still 7 3 1 2.3. 9.3.

26 2021-766 DG-1mm-25 DG 1 mm SW 20 Shaking 7 1 0.25 2.3. 9.3.
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26 2021-767 DG-1mm-26 DG 1 mm SW 20 Shaking 7 2 0.25 2.3. 9.3.

27 2021-768 DG-1mm-27 DG 1 mm SW 20 Shaking 7 3 0.25 2.3. 9.3.

Tabell Ⅱ: Tabellen viser alle parallellene og prøvene, med deres respektive parametere, som hadde oppstart 4. mars.

# LIMSID Sample-ID Materiale Vann Temp (C) Turbulens Dag Repl Vol (L) Oppstart Uttak

28 2021-769 CTR-01 CTR-Fine SW 20 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

29 2021-770 CTR-02 CTR-Fine SW 20 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

30 2021-771 CTR-03 CTR-Fine SW 20 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.

31 2021-772 CTR-04 CTR-Fine SW 5 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

32 2021-773 CTR-05 CTR-Fine SW 5 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

33 2021-774 CTR-06 CTR-Fine SW 5 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.

34 2021-775 CTR-07 CTR-Fine MW 20 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

35 2021-776 CTR-08 CTR-Fine MW 20 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

36 2021-777 CTR-09 CTR-Fine MW 20 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.

37 2021-778 CTR-10 CTR-Fine SW 20 Shaking 7 1 0.25 4.3. 11.3.

38 2021-779 CTR-11 CTR-Fine SW 20 Shaking 7 2 0.25 4.3. 11.3.

39 2021-780 CTR-12 CTR-Fine SW 20 Shaking 7 3 0.25 4.3. 11.3.

40 2021-781 BAL-1mm-01 Bal 1 mm SW 20 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

41 2021-782 BAL-1mm-02 Bal 1 mm SW 20 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

42 2021-783 BAL-1mm-03 Bal 1 mm SW 20 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.

43 2021-784 LG-1mm-01 LG 1 mm SW 20 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

44 2021-785 LG-1mm-02 LG 1 mm SW 20 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

45 2021-786 LG-1mm-03 LG 1 mm SW 20 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.

46 2021-787 DG-Cut-01 DG Cut SW 20 Rotating 7 1 1 4.3. 11.3.

47 2021-788 DG-Cut-02 DG Cut SW 20 Rotating 7 2 1 4.3. 11.3.

48 2021-789 DG-Cut-03 DG Cut SW 20 Rotating 7 3 1 4.3. 11.3.
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Tabell Ⅲ: Tabellen viser blankprøvene, både sjøvann og smeltevann, som ble brukt i forsøket.

# LIMSID Sample-ID Materiale Vann Temp (C) Turbulens Dag Repl Vol (L) Oppstart Uttak

49 2021-790 SW-blank-01 - SW - - - - 0.25 2.3. 2.3.

50 2021-791 SW-blank-02 - SW - - - - 0.25 2.3. 2.3.

51 2021-792 SW-blank-03 - SW - - - - 0.25 2.3. 2.3.

52 2021-793 MW-blank-01 - MW - - - - 1 4.3. 4.3.

53 2021-794 MW-blank-02 - MW - - - - 1 4.3. 4.3.

54 2021-795 MW-blank-03 - MW - - - - 1 4.3. 4.3.

55 2021-796 SW-blank-04 - SW - - - - 1 4.3. 4.3.

56 2021-797 SW-blank-05 - SW - - - - 1 4.3. 4.3.

57 2021-798 SW-blank-06 - SW - - - - 1 4.3. 4.3.
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VEDLEGG B - OVERSIKT OVER LABBLANKER

Tabell Ⅳ: Tabellen viser hvilke labblanker som svarer til parallellene i de ulike ekstraksjonsseriene.

Dato LIMSID (2021-) Paralleller i ekstraksjonsserie

5/3/21 799 790, 791, 792, 796, 797, 798

10/3/21 801 742, 743, 744, 745, 746, 747, 748, 749, 750

15/3/21 800 769, 770, 771, 772, 773, 774, 775, 776, 777, 781, 782, 783, 784, 785,
786, 787, 788, 789

17/3/21 1621 751, 752, 753, 754, 755, 756, 760, 761, 762, 763, 764, 765, 766, 767,
768, 778, 779, 780, 793, 794, 795

6/4/21 2030 758, 759, 760
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VEDLEGG C - EKSTRAKSJONSOVERSIKT

Tabell Ⅴ: Tabellen gir en oversikt som viser størrelse på skilletrakt og volum DCM per ekstraksjon i forhold til prøvens

volum.

Prøvevolum DCM-volum første ekstraksjon (mL) DCM-volum andre og tredje ekstraksjon (mL)

100-250 mL (250-500

mL skilletrakt)

30 15

250-500 mL (500 mL

skilletrakt)

30 15

500-1000 mL (1L

skilletrakt)

60 30

1000-2000 mL (2L

skilletrakt)

90 45 (2.) - 30 (3.)
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VEDLEGG D1 - MATCHPROSENTLISTE FOR SJØVANN

Det første resultatet var en liste med kjemikalier som programmet R (R Core Team, 2017) hadde

sammenlignet med databasen NIST 2017 Mass Spectral Library og gjenkjent i prøvene som ble

analysert. Prøvene som ble analysert for dette formålet var sjøvannsprøvene (7 dager, SW, 1 rpm og

20℃) og resultatet var en liste på 886 kjemikalier. Alle prøver som hadde en matchprosent på under

75% ble utelatt fra registeret. Matchprosentgrensen for videre behandling ble satt til 85%.

Tabell VI: Tabellen viser match% for alle stoffer som ble detektert i blankprøver, labblanker og i sjøvannsprøvene med

paramtrene 7 dager, SW, 1 rpm og 20℃.
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VEDLEGG D2 - MATCHPROSENTLISTE FOR MeOH & DCM-EtAc

I tillegg til listen over registrerte kjemikalier fra vannprøvene ble det laget to andre lister for å bidra til

screening av aktuelle kjemikalier. Disse listene ble laget på samme vis som listen for vannprøvene,

men med henholdsvis metanol og en DCM-etylacetatblanding i stedet for sjøvann.

Tabell VII: Tabellen viser match% for alle stoffer som detektert i screening analysene i forkant av forsøket.
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VEDLEGG E - RESULTATER FRA GC-MS OG SIM-ANALYSE

Fra de 885 og 992 detekterte kjemikaliene fra hendholdsvis sjøvannsekstraktat- og

DCM-EtAc/MeOH-screeningene, ble det så opprettet en liste (“resultater fra GC-MS og

SIM-analyse”) over kjemikaliene med retensjonstid, areal av topper i massespekteret og relativ

respons (normalisert til IS). Videre, i vedlegg E, er denne listen delt inn i fire: ett for hver av de fire

plastmaterialene. Hver av listene var da delt inn i tre ark: retensjonstid, areal og normalisert til IS.

Retensjonstidarket ga en oversikt over retensjonstiden for hvert kjemikalie i hver parallell og

blankprøve. Arealarket ga en oversikt med arealet av toppene fra massespekter for hvert kjemikalie i

hver parallell og blankprøve. Normalisert til IS-arket ga areal av toppene fra massespekteret for hvert

kjemikalie, delt på arealet av toppene fra massespekter for tilhørende internstandard. Dette ble så

multiplisert med 1000 for å få et tall som er lettere å jobbe med i etterkant som vist i formel 5. DG-,

CTR-, LG- og BAL-listen besto av henholdsvis 52, 54, 40 og 30 kjemikalier. Noen stoff var oppført

på flere av listene. Labblankene og sjøvann- og smeltevannblankene var fordelt på de dokumentene de

var relevant for. For labblankene er dette synlig i vedlegg B, tabell δ.

Listene for de fire materialene er fordelt på følgende vedlegg:

● Vedlegg E1: oppvaskhansker

○ Hvorav normalisert til IS er i vedlegg E.1.1, areal i vedlegg E.1.2 og retensjonstid i

vedlegg E.1.3

● Vedlegg E2: gummigranulat

○ Hvorav normalisert til IS er i vedlegg E.2.1, areal i vedlegg E.2.2 og retensjonstid i

vedlegg E.2.3

● Vedlegg E3: labhansker

○ Hvorav normalisert til IS er i vedlegg E.3.1, areal i vedlegg E.3.2 og retensjonstid i

vedlegg E.3.3

● Vedlegg E4: ballong

○ Hvorav normalisert til IS er i vedlegg E.4.1, areal i vedlegg E.4.2 og retensjonstid i

vedlegg E.4.3
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VEDLEGG E1 - RESULTAT OPPVASKHANSKER

VEDLEGG E.1.1 NORMALISERT TIL IS

Tabell VIII: Tabellen viser responsen fra detekterte kjemikalier normalisert til responsen til den standarden med mest lik

retensjonstid for prøvene med oppvaskhansker.
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VEDLEGG E.1.2 AREAL

Tabell IX: Tabellen viser arealet av toppene i massespektert for detekterte kjemikalier fra prøvene med oppvaskhansker.
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VEDLEGG E.1.3 - RETENSJONSTID

Tabell X: Tabellen viser retensjonstiden til detekterte kjemikalier i prøvene med oppvaskhansker, og er fargekodet for å vise

hvilken standard som har likesr retensjonstid som kjemikaliene.
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VEDLEGG E2 - RESULTAT GUMMIGRANULAT

VEDLEGG E.2.1 NORMALISERT TIL IS

Tabell XI: Tabellen viser responsen fra detekterte kjemikalier som er blitt normalisert til responsen til den standarden med

mest lik retensjonstid for prøvene med gummigranulat.
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VEDLEGG E.2.2 AREAL

Tabell XII: Tabellen viser arealet av toppene i massespektert for detekterte kjemikalier fra prøvene med gummigranulat.
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VEDLEGG E.2.3 RETENSJONSTID

Tabell XIII: Tabellen viser retensjonstiden til detekterte kjemikalier i prøvene med gummigranulat, og er fargekodet for å

vise hvilken standard som har likest retensjonstid som kjemikaliene.
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VEDLEGG E3 - RESULTAT LABHANSKER

VEDLEGG E.3.1 NORMALISERT TIL IS

Tabell XIV: Tabellen viser responsen fra detekterte kjemikalier normalisert til responsen til standarden med mest lik

retensjonstid for prøvene med labhansker.
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VEDLEGG E.3.2 AREAL

Tabell XV: Tabellen viser arealet av toppene i massespektert for detekterte kjemikalier fra prøvene med labhansker.
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VEDLEGG E.3.3 RETENSJONSTID

Tabell XVI: Tabellen viser retensjonstiden til detekterte kjemikalier i prøvene med labhansker, og er fargekodet for å vise

hvilken standard som har likest retensjonstid som kjemikaliene.
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VEDLEGG E4 - RESULTAT BALLONGER

VEDLEGG E.4.1 NORMALISERT TIL IS

Tabell XVII: Tabellen viser responsen fra detekterte kjemikalier som er blitt normalisert til responsen til standarden med

mest lik retensjonstid for prøvene med ballonger.

184



VEDLEGG E.4.2 AREAL

Tabell XVIII: Tabellen viser arealet av toppene i massespektert for detekterte kjemikalier fra prøvene med ballonger.
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VEDLEGG E.4.3 RETENSJONSTID

Tabell XIX: Tabellen viser retensjonstiden til detekterte kjemikalier i prøvene med ballonger, og er fargekodet for å vise

hvilken standard som har likest retensjonstid som kjemikaliene.
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VEDLEGG F - INTERESSANTE KJEMIKALIER

Videre ble det laget et dokument kalt “interessante kjemikalier” hvor det var samlet en relevant data

for noen av de mest interessante kjemikaliene. Dokumentet ble laget ved kryssjekking mellom listen

over matchprosent i vannprøvene og listen over stoffer som var identifisert i alle tre paralleller i

vannprøvene. For kjemikaliene som også ble identifisert i metanol eller DCM-etylacetat, ble data fra

disse listene også inkludert. Dokumentet ble delt i fire, en for hvert materiale, og antallet kjemikalier

per materiale var; 32 for DG, 32 for CTR, 10 for LG og 21 for BAL. Dokumentene inkluderer

matchprosent i aktuelle screening analyser, SIM data, retensjonstid (RT), CAS nummer og navn på

kjemikalie, samt relevante kommentarer til kvantitative data. De utvalgte stoffene ble merket med rød

skrift.

Listene for de fire materialene er fordelt på følgende vedlegg:

● Vedlegg F1: oppvaskhansker

● Vedlegg F2: gummigranulat

● Vedlegg F3: labhansker

● Vedlegg F4: ballonger
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VEDLEGG F1 - OPPVASKHANSKER

Tabell XX: Tabellen viser en liste over de mest interessante kjemikaliene som ble detektert i prøvene med oppvaskhansker.

Tabellen inneholder match% og retensjonstid for aktuelle screening analyser, m/z-verdier for SIM metode, og kommentarer

til resultatene. De utvalgte kjemikaliene er merket i rødt.
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VEDLEGG F2 - GUMMIGRANULAT

Tabell XXI: Tabellen viser en liste over de mest interessante kjemikaliene som ble detektert i prøvene med gummigranulat.

Tabellen inneholder match% og retensjonstid for aktuelle screening analyser, m/z-verdier for SIM metode, og kommentarer

til resultatene. De utvalgte kjemikaliene er merket i rødt.
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VEDLEGG F3 - LABHANSKER

Tabell XXII: Tabellen viser en liste over de mest interessante kjemikaliene som ble detektert i prøvene med labhansker.

Tabellen inneholder match% og retensjonstid for aktuelle screening analyser, m/z-verdier for SIM metode, og kommentarer

til resultatene. De utvalgte kjemikaliene er merket i rødt.
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VEDLEGG F4 - BALLONGER

Tabell XXIII: Tabellen viser en liste over de mest interessante kjemikaliene som ble detektert i prøvene med ballonger.

Tabellen inneholder match% og retensjonstid for aktuelle screening analyser, m/z-verdier for SIM metode, og kommentarer

til resultatene. De utvalgte kjemikaliene er merket i rødt.
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VEDLEGG G - RISIKOVURDERING

Det ble foretatt en risikovurdering i forbindelse med forprosjektet til bacheloroppgaven. Denne var

tredelt med følgende fokusområder:

Vedlegg G1: Risikovurdering av arbeid på SINTEF Ocean mtp. Covid-19.

Denne risikovurderingen dekker alle vurderinger og tiltak knyttet til smittespredning av Covid-19 ved

SINTEF Ocean. Dette var en obligatorisk del dersom det eksperimentelle arbeidet skulle

gjennomføres der.

Vedlegg G2: Risikovurdering av arbeid på laboratoriet på SINTEF Ocean.

Denne risikovurderingen kartlegger de farer og uønskede hendelser som kan oppstå i løpet av det

eksperimentelle arbeidet. Dette inkluderer farlige kjemikalier, kjemiske metoder og annet som er

viktig å være bevisst under gjennomføring av forsøket. Risikovurderingen som legges ved er en

komprimert versjon av den som originalt ble levert da denne var på 41 sider. Denne dekket både

eksperimentelt og skriftlig arbeid, men var mer grundig og omfattende enn den nåværende versjonen.

Vedlegg G3: Risikovurdering av GC-MS på SINTEF Oceans laboratorier.

Denne risikovurderingen omfatter alle vurderinger og tiltak knyttet til bruk av GC-MS. Dette

innebærer bruk og vedlikehold av instrumentet.



RISIKOVURDERING AV HMS-FORHOLD FOR AKTIVITETER UNDER KORONASITUASJONEN (lab, verksted, felt, kontor etc.)
[Obligatoriske* felt kopieres over til skjema]

Organisatorisk enhet *
[Institutt/avdeling/faglag]

Klima og miljø

Lokasjon *
[hvor er utstyret plassert? Hvor skal aktiviteten 
foregå?]

SINTEF Ocean, Trondheim

Utstyr / Aktivitet *
[navn på utstyr/aktivitet]

Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i forbindelse med bacheloroppgave

Linjeleder *
[nærmeste ansvarlige linjeleder]

Lisbet Sørensen, Andy Booth

Prosjektnummer/-navn
[skal fylles ut ved prosjekt]

Prosjektleder
[skal fylles ut ved prosjekt]

Dato *
[dato for gjennomføring av risikovurderingen]

28.01.21

Deltagere *
[navn på alle deltagere i risikovurderingen]

Martin Haraldsvik, Maren Morken Christensen

Beskrivelse av utstyret / aktiviteten
[legg inn mer utfyllende beskrivelse av utstyret / 
aktiviteten som har betydning for vurdering av 
risiko. Eventuelt legg ved filer/lenke til filer]

Dette skjema for risikovurdering er utarbeidet under situasjonen med koronasmitte. Det er lagt inn eksempler på 
uønskede hendelser og barrierer som kan være til hjelp i den enkelte risikovurderingen som skal gjennomføres.
I skjema er det tenkt på flere mulige aktiviteter i våre lokasjoner (lab, verksted og kontor). Fjern eller legg til linjer og 
tekst som passer for nettopp din aktivitet.

Vedlegg 
[legg inn lenker til andre relvante dokument]

Legg inn bilder / skisser 
(evnt. lenker)
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Organisatorisk enhet Klima og miljø Dato
Lokasjon SINTEF Ocean, Trondheim Deltagere

Utstyr / Aktivitet
Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i 
forbindelse med bacheloroppgave Linjeleder

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / 
m

ateriell

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / 
m

ateriell

Aktiviteten som gjennomføres i laboratoriet / 
verkstedet

Smitteeksponering og -spredning * All aktivitet i SINTEF sine lokasjoner skal 
avklares med leder og riskovurderes
* Forskningsleder er ansvarlig for at 
risikovurdering gjennomføres
* Risikovurderingen skal godkjennes av 
forskningsleder
* Ved arbeid i NTNU-eide lokaler skal leder som 
aktuell enhet på NTNU godkjenne 
risikovurdering (sendes via FL)
* Se krav og retningslinjer som ligger på 
UNO/Koronaviruset/C:Når du er på jobb

A3 B2

* Holde karantenetiden, teste seg, følge 
gjeldende  smittevernsregler og varsle ved 
smitte         *Avklare smittesituasjonen internt 
og ved hjelp av helseinstitusjoner                                             
*Utføre grundig risikovurdering både internt og 
eksternt og kommunisere gjeldene retningslinjer 
for bedriften 

A2 B1

Labdeltakere: 
ansvar for eget 
smittevern         
Sintef Ocean: 
ansvar for å sette 
retningslinjer etter 
regjeringens 
anbefalinger, følge 
opp og håndtere 
eventuell 
smittesituasjon

1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Reise til og fra arbeidssted Smitteeksponering og -spredning * Bruk alternativ transport (Egen bil, drosje, 
sykkel eller gå).
* Kollektivtransport skal som hovedregel ikke 
benyttes.

A4 B2

* Ta kollektivtransport utenom rushtid                     
* Bruke munnbind og hansker på 
kollektivtransport, holde meteren                 
*Avklare den eventuelle smittesituasjonen 
internt og ved hjelp av helseinstitusjoner

A3 B1

Labdeltakere: 
ansvar for eget 
smittevern         
Sintef Ocean: 
ansvar for å sette 
retningslinjer etter 
regjeringens 
anbefalinger, følge 
opp og håndtere 
eventuell 
smittesituasjon

1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Adgang til laboratoriet / verkstedet Smittespredning og -eksponering * Begrens antall ansatte med samtidig aktivitet
* Besøk av eksterne som skal ha tilgang til våre 
lokaler krever egen vurdering
* Personer som har karantene, er syke eller har 
luftveissymptomer skal ikke være i lokalene  
* Personer definert i riskogruppe skal vurderes 
spesielt

Se oppdatert informasjon og tiltak for å 
begrense smitterisiko:
* Se krav og retningslinjer som ligger på 
UNO/Koronaviruset/C:Når du er på jobb
* fra Folkehelseinstituttet (fhi.no)

A3 B2

* Holde karantenetiden, teste seg, følge 
smittevernsregler og varsle ved smitte         
*Avklare smittesituasjonen internt og ved hjelp 
av helseinstitusjoner                                             
*Følge oppsatte labtidsskjemaer

A2 B1

Labdeltakere: 
ansvar for eget 
smittevern           
Sintef Ocean: 
ansvar for å sette 
retningslinjer etter 
regjeringens 
anbefalinger, følge 
opp og håndtere 
eventuell 
smittesituasjon

1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Samtidig aktivitet i laboratoriet / verkstedet Smitteeksponering og -spredning * I områder der flere institutter har aktivitet må 
det gjøres en samlet, helhetlig risikovurdering
* Begrens antall personer som er tilstede i 
samme område samtidig. 
* Hold avstand
* Leder skal vurdere om hvem som kan være 
tilstede samtidig (bruk turnus, forskjøvet 
arbeidstid etc)
* Vurder om noe aktivitet kan gjennomføres ved 
hjelp av digitale løsninger hjemmenfra 
(databehandling, overvåking av 
apparatur/anlegg, etc)

A3 B2

* Kun bruke eget utstyr                                            
* Kun sette bestemte grupper til bestemte                    
laboratorieoppgaver, ikke blande gruppene            
* Hver gruppe har sitt designerte område                
* Sprite kontaktflater, vaske utstyr grundig etter 
bruk, bytte hansker jevlig, ikke ta seg i ansiktet    
*Avklare smittesituasjonen internt og ved hjelp 
av helseinstitusjoner   

A2 B1

Labdeltakere: 
ansvar for eget 
smittevern           
Sintef Ocean: 
ansvar for å sette 
retningslinjer etter 
regjeringens 
anbefalinger, følge 
opp og håndtere 
eventuell 
smittesituasjon

1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Opphold i bygget Smitteeksponering og -spredning * Det skal gjennomføres en grundig håndvask 
når en har kommet inn i lokalene og når en 
forlater bygget
* Hold avstand til andre
* Sørg for hyppig håndvask
* SIkre tilstrekkelig renhold av lokalene
* Ha tilgang på såpe og vann, og 
hånddesinfeksjon
* Vær kreativ når du skal åpne dører eller slå 
inn kode. Bruk hanske, jakkeerme, papir, fille, 
penn eller albue
* Får du symptomer på sykdom - dra hjem

* Ha tilgang på verneutstyr
* Bruk helst personlig verneutstyr, ikke del på 
briller, masker, frakker o.l.
* Gjennomfør grundig renhold av utstyr, spesielt 
det som benyttes av flere

A3 B2

* Unngå unødvendig opphold i lokalene              
* Kun oppholde seg i lokaler der en skal 
gjennomføre en aktivitet.                                     
*Holde seg oppdatert på gjeldende kommunale 
og nasjonale  rettningslinjer                                                       
* Avklare med bedriften hva slags interne 
retningslinjer som gjelder.                                   * 
Følge smittesporings-system!                          * 
Unngå unødvendig kontakt med overflater.

A2 B1

Labdeltakere: 
ansvar for eget 
smittevern           
Sintef Ocean: 
ansvar for å sette 
retningslinjer etter 
regjeringens 
anbefalinger, følge 
opp og håndtere 
eventuell 
smittesituasjon

1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Nødvendig personell som må være på plass for 
å drive aktiviteten

Vanskelig å få tilgang på personell.
* foreldre med små barn må være hjemme
* personell i karantene eller med 
luftveissymptomer skal ikke være i lokalene

* Vurdere muligheten for å dele personellet i to 
team for å ha kunne fortsette driften om et team 
må i karantene pga smitte.
* Låne personer fra andre grupper
* Vurder turnus eller forskjøvet arbeidstid

B3

* Legge handlingsplan for hvordan arbeidet skal 
gjennomføres dersom en eller flere i teamet må 
i karantene B2

Labdeltagere 1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Alenearbeid Alenearbeid på laboratorier og verksted krever 
egen vurdering B2

* Legge handlingsplan for hvordan arbeidet skal 
gjennomføres dersom en i teamet må i 
karantene

B2
Labdeltagere 1. mars (ved 

labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Eksterne som skal ha tilgang til våre lokaler Hvis eksterne skal jobbe i våre lokaler, så 
krever dette en egen risikovurdering.

A2 A1 B1

*Holde seg oppdatert på gjeldende kommunale 
og nasjonale  rettningslinjer                                                       
* Avklare med bedriften hva slags interne 
retningslinjer som gjelder.                                    
* Kommunisere med labkontakt og eksterne 
veiledere slik at det kan legges til rette for et 
trygt og effektivt arbeid for alle involverte.      
*Avklare smittesituasjonen internt og ved hjelp 
av helseinstitusjoner 

A2 A1 B1

Labdeltagere 1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Tilgjengelig beredskap under aktiviteten Alle uønskede hendelser som utløser behov for 
bistand

* Sikre at det er tilstrekkelig og tilgjengelig 
beredskap
* Benytt "mini-beredskapsplan" (tilpass om 
nødvendig til aktuelt bygg). Ligger på 
UNO/Koronaviruset/G:Nyttige lenker og 
malverk

B1 B1 B1

* Alle deltagere holder seg oppdatert på 
beredskapsplan                                                                          

B1 B1 B1

Labdeltagere 1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

Etter å ha vært i lokalene Person som har vært i våre lokaler utvikler 
symptomer på smitte

* Den ansatte skal straks gi beskjed til 
nærmeste leder
* Nærmeste leder følger opp i henhold til plan 
for smittehåndtering

A2 B2 B2

* Alle eksterne og interne må vite hvem de skal 
rapportere til dersom de utvikler symptomer på 
smitte. A2 A2 B1

Labdeltagere 1. mars (ved 
labstart og ut 
labtiden)

Avventer 
laboppstart

 

Risikoverdi med nye 
tiltak

MARTIN HARALDSVIK, MAREN MORKEN CHRISTENSEN

Nye barrierer / risikoreduserende tiltak 
(handlingsplan) Ansvarlig Dato Status

LISBET SØRENSEN, ANDY BOOTH

28.01.21

Mulig uønsket hendelse Eksisterende barrierer

Risikoverdi med 
eksisterende tiltak

Delaktivitet



1 1 6 2 2 1
2 4 1 1

1 6 3 2
6 1 1 1

ETTER NYE TILTAK

Menneske Ytre miljø Omdømme Økonomi / materiell

28.01.21
Utstyr/aktivitet

Dato  

MED EKSISTERENDE TILTAK

Menneske Ytre miljø Omdømme Økonomi / materiell

Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i forbindelse med bacheloroppgave



Personskade Skade på ytre miljø
Økonomisk tap / 
Materiell skade Skade på omdømme

(E) Svært alvorlig Død Svært langvarig og ikke-
reversibel skade Tap på mer enn NOK 5 mill Troverdighet og respekt 

betydelig og varig svekket

(D) Alvorlig Alvorlig personskade/
mulig uførhet

Langvarig skade
Lang restitusjonstid Tap opp til NOK 5 mill Troverdighet og respekt 

betydelig svekket.

(C) Moderat Alvorlig personskade Mindre skade og lang 
restitusjonstid Tap opp til NOK 1 mill Troverdighet og respekt 

svekket.

(B) Liten Medisinsk behandling Mindre skade og kort 
restitusjonstid Tap opp til NOK 250.000 Negativ påvirkning på 

troverdighet og respekt

(A) Svært liten Førstehjelp Ubetydelig skade og kort 
restitusjonstid Tap opp til NOK 50.000 Liten påvirkning på 

troverdighet og respekt

(5) Svært stor

(4) Stor

(3) Middels

(2) Liten

(1) Svært liten

Mellom en gang hvert 10. år og en gang hvert 50. år.

Sjeldnere enn en gang hvert 50. år.

Oftere enn hver måned.

Mellom en gang hver måned og en gang hvert år.

Mellom en gang hvert år og en gang hvert 10. år.

Sannsynlighet

Konsekvensmatrise



(E) Svært alvorlig E1 E2 E3 E4 E5

(D) Alvorlig D1 D2 D3 D4 D5

(C) Moderat C1 C2 C3 C4 C5

(B) Liten B1 B2 B3 B4 B5

(A) Svært liten A1 A2 A3 A4 A5

(1) Svært liten (2) Liten (3) Middels (4) Stor (5) Svært stor

RØD

GUL

GRØNN

Uakseptabel risiko. Tiltak skal gjennomføres for å redusere risikoen.

Vurderingsområde. Tiltak skal vurderes.

Akseptabel risiko. Tiltak kan vurderes ut fra andre hensyn

Forklaring på fargene og prinsipper for aksept av risiko

Risikomatrise

K
on

se
kv

en
s

Sannsynlighet



RISIKOVURDERING AV HMS-FORHOLD FOR AKTIVITETER UNDER KORONASITUASJONEN (lab, verksted, felt, kontor etc.)
[Obligatoriske* felt kopieres over til skjema]

Organisatorisk enhet *
[Institutt/avdeling/faglag]

Klima og miljø

Lokasjon *
[hvor er utstyret plassert? Hvor skal aktiviteten 
foregå?]

SINTEF Ocean, Trondheim

Utstyr / Aktivitet *
[navn på utstyr/aktivitet]

Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i forbindelse med bacheloroppgave

Linjeleder *
[nærmeste ansvarlige linjeleder]

Lisbet Sørensen, Andy Booth

Prosjektnummer/-navn
[skal fylles ut ved prosjekt]

Prosjektleder
[skal fylles ut ved prosjekt]

Dato *
[dato for gjennomføring av risikovurderingen]

28.01.21

Deltagere *
[navn på alle deltagere i risikovurderingen]

MH, MMC, MAM, LIS, MUR, LS, KB, AMB.

Beskrivelse av utstyret / aktiviteten
[legg inn mer utfyllende beskrivelse av utstyret / 
aktiviteten som har betydning for vurdering av 
risiko. Eventuelt legg ved filer/lenke til filer]

Dette skjema for risikovurdering er utarbeidet i forbindelse med laboratoriearbeidet knyttet til bacheloroppgaven 
"utlekking av kjemikalier fra plastprodukter i vann". Det er lagt inn eksempler på uønskede hendelser og barrierer som 
kan være til hjelp i den enkelte risikovurderingen som skal gjennomføres.

Vedlegg 
[legg inn lenker til andre relvante dokument]

Legg inn bilder / skisser 
(evnt. lenker)

This Photo by Unknown Author is licensed under CC BY

VEDLEGG G2



Organisatorisk enhet Klima og miljø Dato
Lokasjon SINTEF Ocean, Trondheim Deltagere

Utstyr / Aktivitet
Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i 
forbindelse med bacheloroppgave Linjeleder

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / 
m

ateriell

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / 
m

ateriell

Arbeid med DCM * Søl av DCM på person (klær, hud etc.)                                  
* Innånding av DCM

* Arbeid med DCM foregår i avtrekkskap                                                      
* Kjemikaliebestandig forkle                             
* Vernebriller                                                     
* Hansker                                                   
*Labfrakk                                                           
* Generell sikkerhetsopplæring og 
gjennomgang av sikkerhetsdatablad med HMS-
ansvarlig

B4

MMC, MH, KB, LIS 
, MUR, MAM, LS.

28.01.21

Arbeid med HCl *Søl av HCl på person (klær, hud etc.) *Arbeid med HCl foregår i avtrekksskap 
*Hansker                                                 
*Vernebriller                                             
*Labfrakk                                                           
*Generell sikkerhetsopplæring og 
gjennomgang av sikkerhetsdatablad med HMS-
ansvarlig B3

MMC, MH, KB, LIS 
, MUR, MAM, LS. 

28.01.21

Arbeid med SIS/RIS *Internstandard forveksles                 
*Internstandard søles                                    
*Det tilsettes feil mengde                             
*Det blir glemt å tilsette standard

*Arbeid med SIS/RIS foregår i avtrekksskap 
*Hansker                                                 
*Vernebriller                                             
*Labfrakk                                                           
*Generell sikkerhetsopplæring og 
gjennomgang av sikkerhetsdatablad med HMS-
ansvarlig                                               *Ved 
bruk av stadarder skal deltakernevære kjent 
med innholdet                                        *IS 
overføres med mikrosprøyte             
*Sprøytene vaskes før, og etter, bruk

B2 A5

*Dersom en mistenker at det er glemt/tilsatt 
dobbelt opp av internstandrad skrives dette 
ned og tas hensyn til 

B2 A4

MMC, MH, KB, LIS 
, MUR, MAM, LS.

28.01.21

Væske-væske ekstraksjon * Feil/dårlig utførelse                                   
*Tap av prøve                                           
*Søling av prøve på person                      
*Trykk i skilletrakt gjør at kork flyr av         *Det 
lekker fra til skilletrakten 

* Arbeid i avtrekksskap                                 
*Risting foregår med kjemikaliebestandig 
forkle                                                    
*Hansker                                                
*Vernebriller                                            
*Labforkle                                                 
*Kjennskap til lokasjon av nøddusj, øyeskyll, 
medisinskap osv.                                  
*Utdeling av prosedyre på papir 
*Gjennomgang av prosedyre                     *Det 
luftes med jevne mellomrom              *Det 
brukes stoppeklokke for å ta tiden

B3 A3

*Utlufting av trykk før hver risting, ikke la kork 
stå på for lenge                                                    
*De faste ansatte rister skilletraktene som 
lekker, fra kork eller hane, med papir

B2 A2

MMC, MH, KB, LIS 
, MUR, MAM

28.01.21

Neddamping med Turbovap *Tap av kjemikalier med utslag på resultat ved 
neddamping, og prøven dampes tørr

*Tilstedeværelse ved neddamping

A4

*Ha en ansvarlig person på neddamping

A3

MMC, MH, LIS , 
MUR, MAM

28.01.21

Volumjustering *Tap av kjemikalier med utslag på resultat ved 
volumjustering

*Bruke en moderat mengde nitrogengass 
*Sette varmeplaten på egnet temperatur

A4

*Dersom det blir volumjustert for mye kan det 
tilsettes dråpevis av DCM med sprøyte 

A3

MMC, MH, LIS , 
MUR, MAM

28.01.21

Lagring av prøver *Klimarommene blir ødelagt                        
*Prøvene blir satt til lagring med feile 
parametere                                                        
*Noen av prøvene blir satt til lagring uten 
tekstilduk

*Prøvene merkes godt                                  
*Det blir laget en detaljert forsøksplan

A4

*Det dobbeltsjekkes med en av de andre 
deltakerne at prøvene er satt på riktig sted 
med riktige parametere A3

MMC, MH, LIS , 
MUR, MAM

28.01.21

Loggføring *Temeratur, volum, vekt observasjoner blir 
ikke loggført 

*Det eksisterer en labjournal og vannjurnal 
som dette skal noteres i                              
*Det blir gitt innføring i logføring av SINTEFs 
ansatte

A4

*Det dobbeltsjekkes på slutten av hver dag at 
alt som er verdt å notere, er notert

A3

MMC, MH, LIS , 
MUR, MAM

28.01.21

 

Risikoverdi med nye 
tiltak

MH, MMC, MAM, LIS, MUR, LS, KB, AMB.

Nye barrierer / risikoreduserende tiltak 
(handlingsplan) Ansvarlig Dato Status

LISBET SØRENSEN, ANDY BOOTH

28.01.21

Mulig uønsket hendelse Eksisterende barrierer

Risikoverdi med 
eksisterende tiltak

Delaktivitet



1 2 1
1 4 1

2
1 4 1

ETTER NYE TILTAK

Menneske Ytre miljø Omdømme Økonomi / materiell

28.01.21
Utstyr/aktivitet

Dato  

MED EKSISTERENDE TILTAK

Menneske Ytre miljø Omdømme Økonomi / materiell

Labratoriearbeid og eventuelt kontorarbeid i forbindelse med bacheloroppgave



Personskade Skade på ytre miljø
Økonomisk tap / 
Materiell skade Skade på omdømme

(E) Svært alvorlig Død Svært langvarig og ikke-
reversibel skade Tap på mer enn NOK 5 mill Troverdighet og respekt 

betydelig og varig svekket

(D) Alvorlig Alvorlig personskade/
mulig uførhet

Langvarig skade
Lang restitusjonstid Tap opp til NOK 5 mill Troverdighet og respekt 

betydelig svekket.

(C) Moderat Alvorlig personskade Mindre skade og lang 
restitusjonstid Tap opp til NOK 1 mill Troverdighet og respekt 

svekket.

(B) Liten Medisinsk behandling Mindre skade og kort 
restitusjonstid Tap opp til NOK 250.000 Negativ påvirkning på 

troverdighet og respekt

(A) Svært liten Førstehjelp Ubetydelig skade og kort 
restitusjonstid Tap opp til NOK 50.000 Liten påvirkning på 

troverdighet og respekt

(5) Svært stor

(4) Stor

(3) Middels

(2) Liten

(1) Svært liten

Mellom en gang hvert 10. år og en gang hvert 50. år.

Sjeldnere enn en gang hvert 50. år.

Oftere enn hver måned.

Mellom en gang hver måned og en gang hvert år.

Mellom en gang hvert år og en gang hvert 10. år.

Sannsynlighet

Konsekvensmatrise



(E) Svært alvorlig E1 E2 E3 E4 E5

(D) Alvorlig D1 D2 D3 D4 D5

(C) Moderat C1 C2 C3 C4 C5

(B) Liten B1 B2 B3 B4 B5

(A) Svært liten A1 A2 A3 A4 A5

(1) Svært liten (2) Liten (3) Middels (4) Stor (5) Svært stor

RØD

GUL

GRØNN

Uakseptabel risiko. Tiltak skal gjennomføres for å redusere risikoen.

Vurderingsområde. Tiltak skal vurderes.

Akseptabel risiko. Tiltak kan vurderes ut fra andre hensyn

Forklaring på fargene og prinsipper for aksept av risiko

Risikomatrise

K
on

se
kv

en
s

Sannsynlighet



Enhet: Dato:
Bygning: Deltagere:

Rom eller rigg / utstyr: Linjeleder:

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / m
ateriell

M
enneske

Y
tre m

iljø

O
m

døm
m

e

Ø
konom

i / m
ateriell

1

Brannskader pga varme deler  i injektor, 
detektor eller ved åpning av døra. Stikkskader 
fra nål.

Varmen skal alltid slås av før vedlikehold 
utføres. Kun opplært  personell med en viss 
kompetanse har lov å utføre vedlikehold av 
denne typen analyseinstrumenter. Hansker 
brukes i noen tilfeller for å unngå 
kontaminering.

A1

2
Brannskader pga varme deler  i injektor, 
detektor eller ved åpning av døra der varmen 
ikke er slått av

A3

3
Brannskader og stikkskader fra nål Ingen fare for skader ved kjøring av prøver da 

instrumentet er lukket. A1

4

5

6

7

8

9

10

11

12

13

14

15

16

Analyse av prøver

Vedlikehold av GC-MS

SINTEF Ocean AS
Sealab
2.458 - Analyselab/ GC-MS 3, SVOC, MKLS- 020 med injektor MKLS-021 og detektor MKLS-022

Back-up: GC-MS 2. Serviceavtale foreligger. 

Vedlikehold av GC-MS

Nye barrierer / risikoreduserende 
tiltak (handlingsplan) Status

Risikoverdi med nye 
tiltak

Ansvarlig 
Frist

IKA, MUR, IBS, JOB, KB
KB

18-11-2014

Id Mulig uønsket hendelse Eksisterende barrierer

Risikoverdi med 
eksisterende tiltak

Aktivitet

03/02/2021 | 14:04 Side 1 av 4 C:\Users\Martin\Documents\FTHINGKJ\semester 6\Bachelor\GC-MS 3, SVOC, MKLS- 020
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U
tlekking av kjem

ikalier fra plastprodukter i vann


