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Forord 
 

Det har de siste årene vært stor oppmerksomhet om 
forekomst og spredning av makro- og mikroplast i 
samfunnet generelt, og i avløp og avløpsslam spesielt.  
I 2018 ga Norsk Vann ut en rapport sammen med 
Mattilsynet og Miljødirektoratet om mikroplast i 
drikkevann – se Norsk Vann 
rapport 241-2018  
Mapping microplastic in 
Norwegian drinking water.  

Det er gjennomført mange 
undersøkelser av mikroplast i 
avløpsvann, mens det så langt er 
gjennomført færre undersøkelser 
for innhold i avløpsslam og jordbruksjord. Det har derfor 
vært et stort behov for å samle og bearbeide de 
publikasjonene som finnes på dette feltet.

 Målet med denne rapporten har vært å samle og 
sammenstille gjennomførte undersøkelser som ser på 
innhold og effekter av makro- og mikroplast i slam, jord 
og planter. Undersøkelsene er forsøkt oversatt til norske 
forhold. Rapporten inneholder også en omtale av 
syntetiske avvanningspolymerer som benyttes i 
slambehandling. 

Undervegs i prosjektet gjorde forfatteren funn i litteratu-
ren som gjorde at styringsgruppa valgte å inkludere 
også litteratur fra medisinsk litteratur, knyttet til 
mikroplast og virkninger på human helse. 

Arbeidet er gjennomført av Geir Skogerbø fra IVAR IKS, 
og styringsgruppe for prosjektet har vært 
Norsk Vanns arbeidsgruppe for mikroplast, som har 
bestått av: 

Frank Batey, Trondheim kommune
Geir Skogerbø, IVAR IKS
Anna-Lena Beschorner, VAV,  
Oslo kommune
Anne Cornell, Bergen kommune
Terje Farestveit, Enebakk kommune
Tor Gunnar Jantsch, Oslo kommune, 
Vann- og avløpsetaten 

Vi takker for et godt samarbeid!

Oslo, 24 mars 2020 

Prosjektleder Arne Haarr, Norsk Vann

Det er gjennomført mange 
undersøkelser av mikroplast i 
avløpsvann, mens det så langt 
er gjennomført færre undersø-
kelser for innhold i avløpsslam 
og jordbruksjord.
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Sammendrag
De fleste undersøkelser av effekter av mikroplast og 
annen plastforurensning har fokusert på det marine 
miljøet. Storparten av plastforbruket skjer imidlertid på 
land, og plastforurensning av landjorda og spesielt 
jordbruksjord kan ha potensielle skadevirkninger som 
det er nødvendig å få en oversikt over. Denne rapporten 
gir derfor en oversikt over vitenskapelige undersøkelser 
over mikroplast og annen plastforurensning i avløpsvann 
og avløpsslam og matjord/jordbruksjord som er 
publisert frem til høsten 2019. Det er også lagt inn en 
oversikt over undersøkelser av potensielle skadevirknin-
ger av plastpartikler på pattedyr og mennesker. 

Plastforurensning i matjord kan være både mikroplast  
(< 5 mm) og makroplast (> 5 mm). Det er lite data på 
makroplast fra vestlig jordbruk, men kinesiske forsøk 
viser at plastrester fra jorddekking har direkte og 
negative konsekvenser for produktiviteten av jorda 
(avlingsmengde) når mengdene overstiger 30 kg per da 
(0.008 % av jordvekta i ploglaget). Forsøksresultatene 
er trolig overførbare til norske forhold, men jordbruks-
praksis og plastkvaliteten i norsk landbruk tilsier at det 
ikke forventes vesentlige negative effekter av makro-
plast på den norske jordbruks-produktiviteten.

Mikroplast i matjord kan oppstå ved nedbryting av 
makroplast, eller ved tilførsel av mikroplast i for 
eksempel avløpsslam og kompost. Analyser av avløps-
vann og avløpsslam tyder på at mikroplast utgjør i 
underkant av 0,1 % av tørrstoffet i urenset avløpsvann 
og slam, og at moderne renseanlegg fjerner minst 90 % 
av mikroplasten fra avløpsvann. Hovedmengdene av 
mikroplast som havner i norske avløp er trolig syntetiske 
fiber fra tekstiler, husstøv og partikler fra dekkslitasje, 
men mengdefordelingen er usikker. 

Avløpsslam er sammen med plastdekking de viktigste 
kildene til mikroplast i jordbruksjord. Studier av effekter 
på plantevekst, jordfauna og mikrobiologi tyder på at 
mikroplast (MP) ikke har påvisbare virkninger når 
mengden av MP utgjør mindre enn 0,1 %, men at 
påvisbare effekter kan observeres når mengden av 
mikroplast overskrider 0,1 %.  Legger vi til grunn en 
konsentrasjon på 0,2 %, medfører tilførsel av 2-4 tonn 
tørrstoff (TS) avløpslam/daa en mengde 0,1-0,2 mg 
MP/kg tørr jord i ploglaget. Dette utgjør 0,002 % av 
jordvekta, det vil si en mengde som ikke forventes å gi 
biologiske effekter. Ved akkumulering (bruk av avløps-
slam over lang tid), og for spesielle MP-typer (fibre) kan 
likevel ikke biologiske effekter utelukkes. 

Nedbryting av (mikro)plast i jord skjer svært langsomt, 
og flere studier har vist minimale (0.0-0.4 %) vekttap av 
PE, PP og PVC i jord over perioder på 1-3 år. MP vil 

derfor sannsynligvis ha lang levetid i jord, og det må tas 
høyde for at MP over lang tid kan akkumulere til så høye 
nivåer at det påvirker organismer og biodiversitet.

Opptak av mikroplast i planter er lite sannsynlig, og 
ingen ser ut til å ha påvist opptak av plastpartikler av 
mikrometerstørrelse. Overføring av MP fra jord til 
mennesker eller dyr i mat og fôr er derfor lite sannsynlig. 
Opptak av MP i nanometer-størrelse kan ikke utelukkes, 
men mengdene av andre potensielt skadelige mikro-/
nanopartikler i jord («black carbon», dvs. sotpartikler og 
andre karbonbasert nanopartikler) er langt høyere enn 
mengden av syntetiske/fabrikkerte nanomaterialer, og 
spesifikke skadevirkninger på mennesker og dyr av MP i 
nanometerstørrelse synes derfor lite sannsynlig. 

Beregninger antyder at mat- og drikkevarer inneholder 
MP i mengder som tilsvarer et gjennomsnittlig inntak av 
ca. 50.000 mikroplast i året. I tillegg kommer avsetning 
av syntetiske fibre og annen MP på mat og medfører 
trolig inntak av totalt sett enda større mengder. Forsøk 
viser at MP og andre partikler kan tas opp gjennom 
tarmveggen hos pattedyr og transporteres i blod og 
lymfe til ulike organer i kroppen. Fra ledd-proteser frigjø-
res trolig MP-partikler i langt større mengder enn det 
som tas inn gjennom mat og drikke. Fysiologiske og 
medisinske effekter av MP er best studert i forbindelse 
med slitasjepartikler fra proteser, og består i hovedsak i 
lokale betennelsesreaksjoner for et mindretall av pasien-
tene.

En foreløpig totalvurdering av hvorvidt mikroplast tilført 
matjord er et problem for produktivitet og matvaresik-
kerhet tilsier at 1) den mengde MP som tilføres jord 
gjennom avløpsslam og andre kilder er ca. 100 ganger 
lavere enn det som påvirker plantevekst og jordbiologi, 
2) at MP ikke, eller i svært liten grad, tas opp av planter, 
og 3)  at den mengden av mikroplastpartikler som 
potensielt kan tas opp i mennesker og dyr fra landbruks-
produkter er langt lavere enn den mengden som 
frigjøres direkte ut i vevet fra leddproteser og tolereres 
av 80 % eller mer av protesepasientene. Dette utelukker 
ikke at mikroplast av spesielle typer, eller i spesielle 
situasjoner, kan gi helseskader. Men totalvurdering 
tilsier likevel at det er lite som tyder på at mikroplast 
tilført jordbruksjord via avløpsslam vil medføre påvis-
bare effekter på jordbiologi, jordbruksproduktivitet eller 
matvaresikkerhet innenfor en relativt lang tidshorisont. 
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Summary
Most of the investigations concerning the effect of 
microplastic and other plastic contamination have 
focused on the marine environment. However, as a 
major portion of the plastic consumption occurs 
terrestrically, an overview of plastic contamination on 
land and agricultural soil may be of use. This report 
surveys the scientific literature on microplastics and 
other plastic contamination in waste water, waste water 
sludge and agricultural soil published up to the autumn 
of 2019. A brief overview of the investigations concern-
ing the potentially negative effects of plastic particles on 
human and mammalian health is also included. 

Agricultural soil may be contaminated by both macro
plastics (> 5 mm) and microplastics (< 5 mm). Little 
data is available on effects of macroplastics in Western 
agriculture, however, Chinese studies show that 
residues from plastic mulching exceeding 30 kg per da 
(0.008 % of soil mass at tilling depth) reduce soil 
fertility. These results are probably relevant for Norwe-
gian soils as well. However, Norwegian plastic mulch 
quality and agricultural practices render negative effects 
of macroplastics on soil fertility very unlikely. 

Microplastics contamination in agricultural soil may 
derive from degradation of macroplastics, or from 
microplastic contamination of sewage sludge and 
compost applied to the soil. Analyses of raw waste 

water and sewage sludge suggest a microplastics 
content just below 0.1 % of the dry matter, and further, 
that modern waste water treatment plants remove at 
least 90 % of the microplastics from the effluent. The 
major fractions of microplastics in Norwegian waste
water are probably synthetic textile fibers, domestic 
dust and tyre wear particles; however, the relative 
distribution of these components is still not well 
established.

Plastic mulching and sewage sludge application are the 
main sources of microplastics’ soil contamination. 
Studies investigating the outcomes of microplastic 
contamination on agricultural plants, soil fauna and soil 
microbiology suggest no or few observable effects when 
soil microplastic concentrations are below 0.1 % (w/w), 
whereas effects are seen above this limit. Application of 
2-4 tons of sewage sludge DM per daa corresponds to 
approx. 0.1-0.2 mg of microplastics per kg dry soil at 
tilling depth. This amounts to 0.002 % of the soil mass 
and is not expected to produce any observable biologi-
cal effects. However, accumulative effects (e.g., 
application of sewage sludge over an extended period of 
time) and effects of specific microplastics types (e.g. 
fibres) may occur. 

Degradation of (micro)plastics in soil occur only very 
slowly, and several studies have shown only minimal 
(0.0-0.4 %) weight loss of polyethylene, polypropylene 
and polyvinyl chloride in soil over periods of 1-3 years. 
Microplastics are thus likely to have prolonged lifespans 
in soil, and accumulation over a long time period must 
thus be accounted for when considering the effects of 
microplastics on organisms and biodiversity. 

Uptake of microplastics by plants appears unlikely, and 
no studies seem to have been published showing uptake 
of microplastics in the micrometer size range. Transfer 
of microplastics from soil to mammals or humans are 
thus very unlikely. Uptake of nanometer-size microplas-
tic by plants cannot be excluded; however, the levels of 
other potentially hazardous nanoparticles in soil (i.e., 
“black carbon”) far exceed the levels of synthetic 
nanoparticles, and specific effects of nano-size plast-
particles appear unlikely. 

Estimates suggests that the microplastics content in 
food and beverages corresponds to an average personal 
intake of approximately 50.000 particles per year. 
Deposits of synthetic particles from air onto food and 
beverage during preparation and consumption are 
added to this. Research shows that microplastics and 
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other particulate matter can penetrate the intestinal 
wall and be transported through blood and lymph 
systems into various organs. Joint prosthetic implants 
probably release far larger amounts of microplastics 
than are ingested in the form of food and drink. Physio-
logical and medical effects of microplastics are mostly 
known in the context of wear particles from prosthetics, 
and consist mainly of local inflammatory reactions 
occurring in a minority of the patients.

A preliminary overall assessment of whether microplas-
tics in agricultural soil is a concern for soil fertility and 
food safety suggests 1) that the amount of microplastics 
introduced to soil through sewage sludge is 100 times 
lower than the amounts leading to observable effects on 

plant growth and soil biology, 2) that microplastics are 
not taken up by plants in measurable amounts, and 3) 
that the amount of microplastic particles that poten-
tially may be ingested and incorporated by humans and 
mammals are far lower than the amounts liberated into 
tissues from joint prosthetics and tolerated by 80 % or 
more of patients. The above does not exclude the 
possibility that specific kinds of microplastics, or in 
certain situations, may be harmful to human health. 
However, the overall assessment suggests that in 
general and for a relatively long time there is little to 
indicate that microplastics contamination of agricultural 
soil will have observable effects on soil biology, soil 
fertility or food safety.
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AMD – akrylamid: Utgangsstoff for produksjon av PAM
daa – dekar: 1000 m2

DM – Dry Matter: Tørrstoff 
Gram-positive bakterier: En gruppe bakterier som kan farges med en bestemt metode (Gram-farging).  
	 Gram-positive bakterier mangler ytre cellemembran. 
HDPE – High Density Polyethylen  Hard type polyetylen med lite «forgrening» av polymermolekylene. 
LDPE – Low Density Polyethylene Myk type polyetylen med sterk «forgrening» av polymermolerkylene. 
Makroplast: Fragmenter av plast større enn 5 mm
μg – mikrogram: En-milliondels gram 
μm – mikrometer; my: En-tusendels meter
NIVA – Norsk Institutt for Vannforskning 
nm – nanometer: En-milliondels millimeter
MP – mikroplast: Partikler av syntetisk materiale (polymer) som er mindre enn 5 mm (største diameter) 
LD50 – letal dose 50: Den mengden av et stoff som dreper 50 % av testorganismene
PAH – polyaromatiske hydrokarboner 
PAM – polyakrylamid: Avvanningspolymer
PBT – polybutylen-tereftalat
PCB – polyklorerte bifenyler
PDBE- polybromerte difenyletere: Flammehemmere
PE – polyetylen 
PET – polyetylene-tereftalat
PLA – polylaktat; Polylactic Acid
PM2.5 – Particulate matter 2.5 μm : Partikler i luft som er mindre enn 2,5 μm
PP – polypropylen 
PS- polystyren
PVC – polyvinylklorid 
UV – ultrafiolett (lys) 
TS – tørrstoff 
w/w – weight/weight: Vektenheter per vektenhet (2 % X (w/w) er f. eks 20 g X per kg jord)

Forkortelser, begreper og definisjoner
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1.	 Bakgrunn og mål

1.1.	 Generelt
Det har i de siste år vært et økende fokus på mulige virk-
ninger av mikroplastpartikler på miljø og helse. Cirka 
8,3x109 tonn plast er produsert etter 1950 [1]. Mellom 
1950 og 2015 er verdens plastavfall estimert til 6,3 
milliarder tonn, og av dette har 79 % havnet i avfalls
deponier, i miljøet, eller er ikke gjort rede for [1, 2]. 
Verdens plastproduksjon var på 310 millioner tonn i 
2014 [1] og kan øke til 33 milliarder tonn i 2050 [3, 4]. 
Det er estimert at på verdensbasis ender mellom 0,8 og 
2,5 millioner tonn mikroplast i havet, og av dette er 2/3 
syntetiske fibre og MP fra dekkslitasje [5, 6].
Ettersom storparten av all plast vil bli brukt og håndtert 
på land, er det svært sannsynlig at det terrestriske 
økosystemet, inkludert jord, vil bli sterkt påvirket av 
(mikro)plastforurensning [4, 7, 8].
Blant annet er det i flere undersøkelser funnet mikro-
plast (MP) i avløpsvann- og slam [4, 9-12], og bruk av 
avløpsslam i jordbruket har av forskere ved NIVA [13] 
vært stipulert til å tilføre jordbruket i Europa mellom 
60.000 og 400.000 tonn mikroplast per år. Annen bruk 
av plast i jordbruket – eksempelvis plastdekking – kan 
også potensielt forurense dyrket jord med vesentlige 
mengder plast [14] som over tid må forventes å forvitre 
til mikroplast [15, 16]. Uansett kilde kan MP tenkes å gi 
negative virkninger på miljø og fertilitet i jordbruksjord, 
samt å medføre en potensiell fare for at mikroplastpar-
tikler finner veien til næringskjeden og matbordet. 
Videre er det vist at marin MP kan generere partikler i 
nanometerstørrelse [6], og det må antas at det samme 
gjelder i jord. Generelt blir «nanoplast» vurdert å være 
potensielt farligere enn større mikroplastpartikler, 
ettersom partikler i nanometerområdet kan trenge 
gjennom biologiske membraner [6, 17]. På denne 
bakgrunn ønsket Norsk Vanns arbeidsgruppe for 
mikroplast at det skulle gjennomføres en «Kartlegging 
av gjennomførte makro- og mikroplast-undersøkelser i 
slam, jord og planter, – en oversikt over utførte under
søkelser – oversatt til norske forhold». Denne rapporten 
er resultatet av kartleggingen. 

Behandling av avløpsslam innebærer ofte bruk av 
syntetiske avvanningspolymerer som følger med det 
ferdig avvannete slammet ut på åkeren. Slike polymerer 
er å regne som «plast» i den forstand at de er «synte-
tiske polymerer», men avvanningspolymerer danner 
neppe partikler, og faller derfor ikke inn under begrepet 
«mikroplast». På den andre siden er bruken av avvan-
ningspolymerer omfattende og gir sannsynligvis et 
vesentlig bidrag til mengden av «plast» i avløpsslam.  
I tillegg ble det derfor gjennomført et mindre litteratur-
søk på eventuelle virkninger av avvanningspolymerer på 
plantevekst og jordfauna m.v. 

Fysiologiske og medisinske effekter av MP på dyr og 
mennesker ligger utenfor det arbeidsgruppen har 
kompetanse til å vurdere, og var heller ikke en del av 
mandatet for kartleggingen. Samtidig er muligheten for 
slike effekter en underliggende premiss for de vurderin-
gene arbeidsgruppen for mikroplast skal gjøre. Under 
litteraturgjennomgangen ble det klart at det eksisterer 
en rekke medisinske studier av «slitasjepartikler» fra 
leddproteser [18]. Dette er mikropartikler av plast (og 
andre materialer) som normalt ikke omtales og vurderes 
i faglitteraturen på mikroplast [19], selv om slike 
partikler blir frigjort i mengder som langt overgår det 
som eventuelt tas opp av mikroplast fra mat- og 
drikkevarer [20, 21]. De medisinske effektene av 
slitasjepartikler har vært studert siden 1970-tallet [22], 
og det synes riktig å gjøre det «mikroplastiske» fag
miljøet oppmerksom på denne litteraturen. Gjennom-
gangen av litteratur på fysiologiske og medisinske 
effekter av MP på pattedyr og mennesker er derfor lagt 
inn i rapporten som en illustrasjon på hva som finnes og 
som arbeidsgruppen synes bør gjøres gjenstand for 
medisinsk-faglige vurderinger.



N O R S K  VA N N  R A P P O R T  2 5 3 / 2 0 2 0   1 1

1.2.	 «Definisjon» av mikroplast
Mikroplast var i utgangspunktet definert som «plast
partikler mindre 5 mm» [23]. Senere er begrep som 
«nanoplast» og «mesoplast» brukt for å sette navn på 
andre og/eller overlappende kategorier, og enkelte 
publikasjoner har gått inn for omfattende definisjoner 
basert på en rekke størrelseskategorier og andre 
kriterier [19, 24]. Det har vært vanskelig å se at dette 
har tilført særlig mye nytt. Rapporten fra Europakommi-
sjonens «Scientific Advice Mechanism» (SAPEA, 2017) 
[25] samler det hele i begrepet «NMP (nano- and 

microplastics)» uten noen streng definisjon, og påpeker 
at den vesentligste egenskapen ved NMP i forhold til 
annen plast er at de er «virtually invisible when disper-
sed in the environment». Denne synsmåten er i samsvar 
med vanlig bruksmåte for begrepet «mikrobiologi»; 
organismer som er for små til å kunne sees med det 
blotte øye. Rapporten bruker begrepet «mikroplast» i 
samme ånd som SAPEA, og regner at mikroplast 
omfatter alle «mikroskopiske» (<5mm) partikler av 
syntetiske eller sterkt modifiserte polymerer. 

2.	 Prosjektopplegg og gjennomføring
Prosjektet ble gjennomført som en innsamling og 
sammenstilling av vitenskapelig studier av mikroplast i 
mikroplast i avløpsvann, avløpsslam, kompost, jord og 
planter. Det ble gjennomført litteratursøk i PubMed 
(National Center for Biotechnology Information 1))  og 
Google Scholar  2) med relevante søkeord. I tillegg ble 
oversiktsartikler og annen relevant litteratur gjennom-
søkt for relevante referanser. 

Ettersom opptak fra jord via planter og inn i nærings
kjeden er en naturlig underliggende årsak til interessen 
for mikroplast i avløpsslam og jordbruksjord var det 
også naturlig å ha et sideblikk på studier av opptak og 
potensielle skadevirkninger av mikroplast i mennesker 

 1)	  https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/
2)	  https://scholar.google.com/

og dyr. I denne forbindelse kom det for dagen mye 
medisinsk litteratur på mengder og effekter av mikro-
skopiske plastpartikler («slitasjepartikler») som i svært 
liten grad har vært vurdert med hensyn på virkninger og 
risiko ved mikroplast på human helse. Noe av denne 
litteraturen ble derfor også gjennomgått og sammenstilt 
i prosjektet. 

I tillegg ble det gjennomført et mindre litteratursøk på 
syntetiske avvanningspolymerer som blir brukt i 
behandling av avløpsslam. 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/
https://scholar.google.com/
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3.	 Mikroplast i avløpsvann

Ubehandlet avløpsvann inneholder varierende mengder 
MP fra vaskemaskiner og kosmetiske artikler [4, 9-12]. 
Klesvask produserer opp til 1900 fibre per plagg [4, 10] 
eller rundt 50-100 mg syntetiske mikrofiber per kg tøy 
per vask [26]. For norske forhold er dette estimert til å 
utgjøre ca. 120 g syntetiske fibre per person per år [27]. 
Tekstiler brukt i klær er derfor en vesentlig kilde til 
MP-fiber i miljøet [28-33]. Det finnes en hel del studier 
på effekter av ulike faktorer på utslipp av tekstilfibre fra 
klesvask, dels med noe sprikende resultater, og det 
virker ikke sannsynlig at tiltak rundt vaskemaskinen vil 
ha noen praktisk betydning mengden av mikrofiber 
tilført avløpsvannet – og miljøet – i overskuelig fremtid 
[26, 30-32, 34, 35]). Finstøv fra dekkslitasje blir 
transport med vann og er funnet å utgjøre en vesentlig 
kilde for marin MP [12, 27, 36], men lite er kjent om hvor 
mye av dette som havner i avløpsvann- og -slam. For 
Sverige og Tyskland er totale utslipp av finstøv fra 
dekkslitasje estimert til hhv 10.000 og 110.000 tonn [12, 
37, 38] og for Norge ca. 4500 tonn per år [27, 39], 

Rapporterte mengder av MP i avløpsvann varierer fra 
1000 – 627.000 partikler/m3, med noe varierende 
fordeling på fibre og andre partikkeltyper [4, 40, 41] (for 
detaljer se tabell 2 i ref [12]). Studier har vist at 80-99% 
MP-partikler blir fjernet fra avløpsvannet i renseanlegg 
[4, 12, 40, 42-48] (se f. eks. ref [48] for en detaljert 
studie). Flere studier har vist at svært små partikler 
(<50 μm) utgjør 35-90% av all MP [10, 12, 41, 49, 50]. 
Det har generelt vært antatt at mindre partikler har 
mindre sjanse for å bli holdt tilbake i renseanlegget [42, 
43, 51-53], men ingen studier har sett på rensegrad for 
MP < 10 μm [53]. Selve «rensemekanismen» har vært 
noe uklar, men dette er nå klarlagt gjennom studier av 
mikrofiber av PET (100-800 μm) [33] og polysty-
renpartikler (ca. 80 nm) [54] «dopet» med sjeldne 
metaller (hhv. indium og palladium) som viste at 
98-99 % av partiklene raskt ble sedimentert sammen 
med det organiske innholdet i avløpsvannet. Dette 
indikerer at alle størrelser av MP blir påvirket av de 
samme prosessene som fjerner ureaktive og lite løselige 
nanomaterialer (dvs. heteroaggregering til suspendert 
stoff i avløpsvannet) [4]. Disse studiene gir også godt 
grunnlag for å vurdere effekter av partikkel-/fiberkon-
sentrasjon og prøvestørrelse; resultatene mer enn 
antydet at de prøvevolumer som normalt benyttes i slike 
analyser er for små til å gi pålitelige resultater gitt de 
MP-konsentrasjoner som normalt finnes i avløpsvann og 
miljøprøver [33].

Ettersom rensegraden for MP vil være relativt høy 
(≥50 %) selv uten målrettede tiltak for å øke denne er 
det vanskelig å tenke seg effektive tiltak for å unngå at 
MP fanges opp i slammet. Det vil derfor – av hensyn til 
det marine miljøet – være mest hensiktsmessig å sikte 
mot høy rensegrad for MP (ettersom konsentrasjonen i 
slammet vil endres marginalt selv ved sterk forbedring 
av rensegraden på avløpsvannet). 

Selv om rensegraden for MP i avløpsrenseanlegg 
generelt er god og storparten blir fjernet fra avløpsvan-
net, vil de gjenværende 1-5 % likevel føre til at lett 
påvisbare mengder MP frigjøres til resipienten [4, 11, 40, 
43, 44, 52]. Flere studier rapporterer om betydelig mer 
MP, særlig fiber nedstrøms enn oppstrøms utløp fra 
avløpsrenseanlegg [10, 33, 47, 49, 55]. Dette man-
glende samsvaret mellom høy rensegrad og funn av MP 
fiber nedstrøms avløpsrenseanlegg er sannsynligvis et 
resultat av de høye behandlingsvolumene i renseanleg-
gene, men det kan også være at MP-fiber er underrepre-
sentert ved prøvetaking i renseanleggene [33]. En annen 
mulig årsak til at det blir funnet MP-fiber i utløpsvannet 
kan kanskje forklares med «binding» til flytende fnokker 
og/eller bakterier som ikke sedimenteres ut [33]. 
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4.	 Makroplast i jord

4.1.	 Generelt
Kina er i løpet av de siste 20-30 år blitt det store 
«laboratoriet» for effekter av plast på og i jordbruksjord. 
Plast ble i 2017 brukt til jorddekking på 18-19 millioner 
hektar, eller 180-190.000 km2 [6, 14, 56-59]. Dette 
tilsvarer ca. halvparten av det norske landarealet. I Europa 
var over 4000 km2 jordbruksjord i dekket av plast i 2011, 
hvorav ca. 3 km2 (28.000 daa) i Norge [12, 60]. På 
verdensbasis er det ventet en vekst på ca. 5,7 % frem til 
2019 [12] , mens i Kina var veksten på 30 % i året mellom 
1991 og 2004 [12, 15, 59]. Det er nå i hovedsak polyetylen 
og polypropylen som blir brukt til jorddekking [56, 59], 
men også PVC har vært brukt [61]. Bruken av plast i 
landbruket til jorddekking er et tiltak for å øke produk-
sjonskapasiteten til jordbruksarealer gjennom å bedre 
mikroklimaet (særlig temperatur) rundt plantene, ta vare 
på jordfuktighet og hindre ugras. Slik bruk etterlater ofte 
biter av plastfilm som over tid akkumulerer i jorda [15, 

62]. I Kina er plastrester fra plastdekking målt i mengder 
på flere ti-talls kilo per daa [56, 57, 63]; eksempelvis ble 
det i Xinjiang funnet opp til 50 kg plastrester/ha (gj.snitt 
12.2 kg/da), og mengden økte med antall år plastdekking 
var brukt [6, 64]. Plastdekking er en vesentlig kilde til 
plastrester og MP i jord også i vesten [15, 65], men 
problemet her er sannsynligvis mindre, blant annet på 
grunn av bedre plastkvalitet som fører til færre plastrester 
i jorda [12, 57]. Kompost er også nevnt som en mulig 
kilde til plastforurensing av jord; i EU ble det 2008 brukt 
18x106 tonn kompost, og mengden er forventet å øke 
med ca. 40 % i 2020 [12]. Mengdene som er funnet i 
kompost varierer mellom 3 mg og 1,2 g synlig plast per kg 
[12]. Ved en tilført mengde kompost på 4 tonn (ts) per 
daa gir dette fra 120 g til 5 kg plast/daa. I tillegg blir 
polymerer som PS og polyuretan tilført som jordforbe-
dringsmiddel [16, 66, 67]. 

4.2.	Effekter av makroplast på planter og avlinger
Plastrester i jorda kan redusere jordkvalitet og avlinger 
[58, 64, 68]. Plastrester påvirker kjemisk-fysiske 
egenskaper i jorda på ulike måter, blant annet ved å 
hemme transport av fuktighet, danne jordlag med 
saltopphoping, hindre jordarbeiding og hemmer spiring 
og vekst [68, 69]). I enkeltforsøk ble avlingene av mais, 
hvete, soyabønner og grønnsaker redusert med hhv. 
11-25%, 9-16%, 6-10 % og 15-59 % når mengden av 
plastrester var 4-6 kg/daa [68]. I en sammenstilling av 
resultatene fra 266 artikler fra Kina [14] ble det funnet 
en gjennomsnittlig reduksjon i avlingene av fire plante-
slag (potet, hvete, mais og bomull) på 16 % der det var 
plastrester i jorda. Effektene ble sterkere ved høyere 

innhold av plast, og var statistisk signifikante først når 
plastmengden var over 24 kg/da [14]. Antar vi at all 
plasten er samlet i ploglaget (øverste 30 cm) og at tørr 
jord har en spesifikk vekt på 1,3 kg/l (dvs. ca. 390 tonn 
tørr jord/da) tilsvarer 24 kg/da en plastmengde på 62 
mg/kg tørr jord (dvs. 0,006 %). En mer spesifikk 
undersøkelse av potensielle fremtidige effekter av plast i 
jord utført på bomull viste at ved nåværende akkumule-
ring av plastrester i jorda vil den samlede avlingsreduk-
sjonen etter 120-160 år på grunn av plastrester i jorda 
overgå den samlede «avlingsgevinsten» som plastdek-
king i dag gir [68]. 

4.3.	Bionedbrytbar plast
Bionedbrytbar jordbruksplast skulle i prinsippet kunne 
løse problemet med plastrester i jord, men erfaringene 
med slik plast er ikke udelt positive [58, 70, 71]. 
Undersøkelser viser blant annet at slik plast ikke er 
fullstendig nedbrytbar og avgir fragmenter med lang 
levetid [12]. Såkalte bionedbrytingsfremmende tilsetnin-
ger ser heller ikke ut til å ha sterk virkning; for plastfilm 
(PE og PET) med slike tilsetninger ble det ikke funnet 
noen målbar nedbryting etter 3 år i jord [12]. I et 
kinesisk forsøk med tilsetning av opp til 1 % (w/w) 
makro- og mikroplast i jord hadde bionedbrytbar plast 

sterkere negative effekter på vekst og utvikling av hvete 
enn PE folie [58]. Tilsvarende resultater er ifølge 
forfatterne funnet også i andre studier og antyder at 
resultatene kan skyldes at plastkomponentene i bio-folie 
(37,1% Pullulan, 44,6% PET og 18,3% PBT) har hatt 
sterkere negative virkning enn PE [58]. Meitemark viste 
sterkest vekstreduksjon i leddene med bionedbrytbar 
plast, mens unge meitemarklarver ble bare funnet i 
leddene med bionedbrytbar plast og i kontroll-leddet 
(dvs. ikke der det var tilført LPDE) [58]. 
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5.	 Mikroplast i jord

5.1.	 Kilder og mengder 
I jordbruksjord er det generelt antatt at det er plastdek-
king og avløpsslam som tilfører størst mengde MP [13]. 

5.1.1.	 Avløpsslam
Syntetiske fibre fra vaskemaskiner ble funnet i jord 
allerede i 1998 [72, 73] og er funnet i jord 15 år etter at 
det var brukt avløpsslam [8]. Avløpsvann inneholder 
betydelige mengder MP, og undersøkelser har vist at 
over 90 % av dette kan bli holdt tilbake i avløpsslammet 
[4, 6, 43, 45]. I Europa blir mellom 4 og 5 millioner tonn 
avløpslam (tørrstoff) brukt på jordbruksjord hvert år [4, 
74], og det er sannsynlig at tilførselen av MP til jord-
bruksjord kan være betydelig [6, 13]. 
Det er i internasjonale studier funnet fra 1500 til 24000 
plastpartikler per kg avløpsslam (ts) [8, 12, 41, 43, 45, 
46, 75], og denne variasjon er også representativ for 
slam fra norske avløpsrenseanlegg (gjennomsnittlig ca. 
6000 partikler/kg slam (ts)) [76]. I EU blir en stor del 
av avløpsslammet brent (24 %) i 2009/2010), men 
mellom 4 og 5 millioner tonn (tørrstoff; 47 %) 
avløpslam blir brukt på jordbruksjord i Europa hvert år 
[74]. Nizetto et al [13] (NIVA) estimerte – sannsynligvis 
med utgangspunkt i Sundt et al [27], som antydet at 
2-3 % av tørrstoffet i avløpsslam kunne være ulike typer 
mikroplast – at det årlig kunne tilføres så mye som 
63-430.000 og 44-300.000 tonn MP til jordbruksjord i 
hhv. Europa og Nord-Amerika [13]. Basert på samme 
modell er det for Australia estimert at 2.800 – 19.000 
tonn MP/år tilføres jordbruksjord [6, 13]. Disse estima-
tene var både høye og vide [13], og mye av usikkerheten 
rundt mengdene skyldes at lite er kjent om hvor MP fra 
dekkslitasje tar veien [16]. Finpartikler fra dekkslitasje 
kan forurense miljøet langs veibanene [12], og er også 
funnet å utgjøre en vesentlig kilde for marin MP [12, 27, 
36]. 

Nyere analyser [77] og egne upubliserte data tyder på 
at mikroplastmengdene i avløpsslam er i underkant av 1 
g MP/kg tørt slam. Et nytt estimat for Europa, basert på 
1,0 g MP/kg tørt slam (0,1 %) i 2,5x106 tonn slam (ts) 
gir ca. 2500 tonn MP per år, det vil si bare 0,6-4,0 % av 
tidligere estimater [13]. Det nye estimatet tilsvarer ca. 
4,6 tonn MP per million innbyggere i Europa, eller ca. 
4,6 g MP/innbygger og år. 

I forhold til påstandene om at mengdene MP som blir 
tilført jord er høyere enn de som havner i havet [4, 12, 
13, 16, 65, 78] gir de nye estimatene for Europa, 
Nord-Amerika og Australia (3% av laveste estimat) 
totalt ca. 4,400 tonn MP per år. Dette er mindre enn 1 % 
av de 0,8-2,5 millioner tonn som er estimert for årlig 

tilførsel til havet [5, 6]. I dette regnestykket er ikke Asia, 
Sør-Amerika og Afrika tatt med, og tilførsel fra urenset 
avløpsvann (til irrigasjon) og plastdekking kan være 
høyt, men rettferdiggjør neppe påstanden. Det er derfor 
grunn til å anta at selv om mengdene av MP tilført jord i 
form av avløpsslam kan være betydelige, er de sannsyn-
ligvis vesentlig lavere enn tidlige publiserte estimater 
antydet [12, 13, 79]. Det er vanskelig å anslå fremtidige 
mengder MP i avløpsslam, men antar vi en dobling i 
forhold til de nyeste analyseresultatene (dvs. et innhold 
på ca. 0,2 %, eller 2 g MP/kg tørt slam) tilsvarer dette 
ved tilførsel av 4 tonn slam (tørrstoff per daa) ca 8 kg 
MP per daa. Fordelt i ploglaget gir dette ca. 20 mg MP/
kg tørr jord, eller 0,002 %. 

5.1.2.	 Plastdekking
Plastdekking av jordbruksjord etterlater vesentlige 
mengder plastrester i jord som over tid kan brytes ned 
til MP [15, 16]. Oksidativ nedbryting fører til at plasten 
blir mer sprø og lettere danner mindre fragmenter som 
mikro- og nanoplast [6]. På sikt forventes det at 
plastrester i jord forvitrer til MP, selv om beregninger 
tilsier at plastfilm i jord kan ha en levetid på flere hundre 
år [6, 80]. Antar vi at de øverste 30 cm av jordlaget 
tilsvarer ca. 400 tonn tørrjord/daa tilsvarer tallene fra 
Xinjiang 125 mg (høyeste verdi) og 30 mg (gjennom-
snitt) per kg tørr jord. Under norske forhold er 3 kg 
plast/daa en mer sannsynlig mengde, og dette vil 
tilsvare 7,5 mg/kg tørr jord. 

5.1.3.	 Andre kilder
Andre kilder til plast i jordbruksjord kan være kompost 
og fermentert bioavfall, der analyser har funnet varier-
ende mengder plastpartikler i ulike typer kompost [12, 
81]. Syntetiske polymerer blir brukt til «seed coating» 
som vil bli værende i jorda etter spiring [4, 82]. I tillegg 
blir polymerer som PS og polyuretan av og til tilført som 
jordforbedringsmiddel [16, 66, 67]. Vanning med 
urenset eller renset avløpsvann kan tilføre hhv. 1000-
627.000 eller 0-125.000 MP/m3 jord [12], og elvevann 
kan tilføre store mengder MP til jord og sedimenter [12, 
83]. Mangel på vann til irrigasjon fører til at ubehandlet 
eller lite behandlet avløpsvann brukes til vanning av 
jordbruksland. Det er estimert at 20 millioner ha (7 % av 
irrigert jordbruksland) blir vannet på denne måten, og 
10 % av verdens befolkning får mat fra jord som er tilført 
ubehandlet eller lite behandlet avløpsvann [84]. Basert 
på målte mengder MP i urenset avløpsvann [12, 84, 85] 
er det beregnet at om slikt vann blir brukt til å dekke 
50 % av vannbehovet for kål, mais og bomull vil det 
resultere i tilførsel av fra 0,2 millioner til 0,35 milliarder 
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partikler per daa per sesong [12]. Andre kilder kan 
derfor bety en viss mikroplastbelastning på jordbruk-
sjord internasjonalt, men betyr trolig lite under norske 
forhold. 

5.1.4.	 Målte mengder av MP i jord
Kvantifisering av MP i jord har til nå vært vanskelig på 
grunn av problemet med å skille plastpartikler fra alt 
annet partikulært materiale i jord. Det finnes i dag ingen 
metodikk for analyser av MP fra dekkslitasje eller for 
nanoplast i avløpsslam og jord [16], selv om teoretiske 
beregninger tilsier at disse to fraksjonene må utgjøre en 
vesentlig del av MP i det terrestriske miljøet [16]. Tidlige 
studier av MP i jord har i hovedsak vært direkte-ekstrak-
sjonsteknikker; teknikker som bryter plasten ned til 
molekylære komponenter [8, 86-90]. Slike teknikker 
krever mindre forbehandling av prøvene og identifiserer 
type og masse av polymerene, men mister informasjon 
som antall, form og størrelse på partiklene [90]. 
Teknikker som innebærer delvis nedbryting av organisk 
materiale etterfulgt av «telling» av partikler (manuelt 
eller automatisk) har funnet fra ganske få (ca. 40) til 
43.000 partikler per kg jord [89, 91, 92] i kinesisk jord, 
tilsvarende ca. 5 mg per 10.000 partikler med en 
størrelsesfordeling som i referanse [91]. En tilsvarende 
mengde (ca. 20 mg/kg jord) ble funnet på elvesletter i 
Sveits [93], mens i spesielt forurenset jord som i et 
industriområde i Australia, er det funnet MP tilsvarende 
0,3-68 g/kg jord (0,03-6,7 %) [88]. 

En svensk studie, utført i hovedsak av Universitet i 
Århus, fant mengder på 0,30 mg MP/kg tørr jordbruk-
sjord der det ikke tidligere var tilført avløpsslam [77]. 
Tilførsel av 1 tonn avløpsslam (tørrstoff) per ha (MP 
innhold 420 mg/kg ts) økte mengden i jord ubetydelig 

(til 0,32 mg MP/tørr jord) mens tilførsel av 3 tonn 
avløpsslam per ha ti-doblet konsentrasjonen i jorda til 
ca. 3 mg/kg jord [77]. Disse endringene var vesentlig 
mindre enn det som var forventet utfra målte MP-meng-
der i avløpsslammet (selv for høyeste mengde avløps-
slam). Avviket kan avspeile både metodiske problemer 
med kvantifisering av MP i jord, og/eller større mobilitet 
på MP enn forventet[77]. Partikkelantall og -størrelses-
fordeling er ikke oppgitt, men om vi antar samme 
størrelsesfordeling som i ref. [91] (ovenfor) tilsvarer 3 
mg ca. 6000 partikler. 

5.1.5.	 «Nanoplast»
Det er p.t. ikke mulig å undersøke jord for mikroplast-
partikler i nanometerstørrelse [12]. Flere av de nyeste 
studiene viser imidlertid at svært små partikler (<50 
μm) utgjør 35-90% av all MP i miljøet [12, 51, 94-96], 
og det er antatt å være en betydelig risiko for at 
mikroplast i jord over tid brytes ned til nanoplast [58, 
97, 98]. På den andre siden blir det hevdet at mengden 
av naturlige partikler i nano-størrelse i sedimenter langt 
overgår mengden av syntetiske/fabrikkerte nanomateri-
aler [6]. Akkumulert «svart karbon» (sotpartikler og 
andre karbonbaserte nanopartikler) i jord er estimert til 
50-200 tonn per daa i de øverste 7,5 cm (kanadisk og 
tysk jord) [6]. Til sammenligning vil 100 % omdanning 
til nanoplast av all mikroplast tilført jord i avløpslam, 
basert på Nizetto et al. [13], bare utgjøre mellom 0,23 
og 6,3 tonn/daa [6]. Disse estimatene reiser tre 
spørsmål; i) hva er den relative betydningen av mikro- 
og nanoplast i jord, ii) hvordan vil samspillet mellom 
plast og nano-karbonet i jord være, og iii) har planter og 
jordfauna utviklet seg til å leve med disse nano-parti-
klene uten å ta vesentlig skade [6]. 

5.2.	Virkninger av mikroplast i jord 
Studier på effektene av mikroplast i jord viser at 
mikroplastpartikler kan endre jordfysiske og -kjemiske 
egenskaper, kan fungere som vektorer for kjemiske 
stoffer og bli transportert i jordprofilet av jordlevende 
organismer [58, 61, 89, 99-103]. Jord vil sannsynligvis 
holde tilbake det meste av små plastpartikler, men selv 
noen av de første studiene av MP i jord observerte 
forflytning nedover i jordprofilet [8], muligvis på grunn 
av aktiviteten til jordfaunaen [12, 101, 104, 105]. En 
studie estimerer at over en 100-års periode vil MP i 
gjennomsnitt vandre ca. 6 meter nedover i jordprofilet 
[106]. Mikroplastpartikler har relativt lav spesifikk vekt 
og fraktes derfor sannsynligvis lett bort når jordbruk-
sjord eroderes av vind [107]. 

MP i nanometerområdet («nanoplast») aggregerer raskt 
i vann-miljø [16], og heteroaggregering er regnet som 
en viktig faktor for hva som skjer med nanoplast i 
miljøet [16, 51, 95]. Nanopartikler av andre materialer 
enn plast holdes i stor grad tilbake i jord [12], men det 
spekuleres på om nanopartikler kanskje kan passere 
gjennom større porer og potensielt komme i kontakt 
med mennesker gjennom grunnvannet [12, 16, 108]. 

En noe spesiell (potensiell) effekt er at MP kan komme 
til å figurere i karbon-/klima-regnskapet [109]. MP kan 
integreres i jordaggregater, og bli «usynlige» men vil 
likevel bli målt som karbon ved dagens metodikk [109].  
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I lys av «4-promille»-initiativet (4p1000 3)) som tar sikte 
på en årlig vekst i jordbundet karbon på 0,4 % som et 
klimatiltak, kan tilførsel av mikroplast få en vesentlig 
betydning [109]. Selv elvesletter i Sveits der jorden ikke 
er direkte påvirket av menneskelig aktivitet hadde 
MP-mengder tilsvarende 0,1-5 % av karbonet i jord [93]. 
Jord som er mer påvirket av menneskelig aktivitet må 
forventes å inneholde vesentlig mer MP [109]. 

5.2.1.	 Effekter på jordas egenskaper
Det er publisert noen få studier på effekter av MP på 
jordas kjemiske og fysiske egenskaper. I løssjord (Kina) 
ga MP (polypropylen; 7 og 28 %) effekter på oppløst 
organisk innhold, oppløst nitrogen og fosfor ved den 
høyeste konsentrasjonen av MP, sannsynligvis som en 
indirekte virkning av jordbakterienes enzymaktivitet 
[100]. En annen kinesisk studie med mer realistiske 
MP-konsentrasjoner (0,5 og 1,0 %) viste økt fordamping 
av vann fra leirjord, tilsynelatende ved at mikroplasten 
laget åpninger eller «kanaler» i jorda [110]. En studie fra 
Berlin der fire typer MP (polyacrylfiber, polyamid-kuler, 
polyesterfiber og polyetylenfragmenter) ble tilsatt i jord 
i en mengde på 2 % ble det funnet effekter på mikrobiell 
aktivitet, vanninnhold og stabiliteten på jordaggregater 
[111]. 

5.2.2.	 Effekter på planter og avling
Opptak av mikroplast i planter er lite sannsynlig [16] 
men kan skje for partikler i nanometer-størrelse [112]. 
Egne undersøkelser (upublisert) viste heller ikke opptak 
av små (1-5 μm) MP tilført rotsonen til planter. En 
studie av hestebønner (Vicia faba) dyrket i vann viste 
derimot at 100 nm polystyrenpartikler (100 mg/l) ga 
redusert vekst, mens 5 μm partikler hadde liten effekt 
[113]. En annen studie viste at en bladkål dyrket på 
plast-forurenset kompost hadde relativt store (flere 
hundre mikrometer) plastpartikler i rotvevet [114], men 
dette var sannsynligvis inkorporeringer i løpet av 
rotveksten heller enn opptak i vanlig forstand. Det er 
også spekulert på om kjemiske stoffer som er tilsatt 
eller absorbert av mikroplasten kan påvirke planterøtter 
eller «symbionter» 4), om «nanoplast» kan ha negativ 
virkning på symbiotiske forhold , eller om effekter av MP 
på jordstruktur og mikrobiologi kan påvirke plantesam-
funn [115]. 

Noen få studier antyder virkninger av mikroplast i jord 
på vekst og utvikling av planter. En studie utført av 
kinesiske forskere viste at 1 % (w/w) plastrester 

 3)	  https://www,4p1000,org/
 4)	  En symbiont er en partner i et symbiotisk forhold; et samliv 

mellom to organismer av forskjellig art som er til felles nytte 
for begge.

(makro- og mikroplast; 50 μm til 7 mm) i jord til hvete i 
dyrkingskammer ga tydelige negative effekter på vekst 
og utvikling av hvete [58]. En engelsk studie på spiring 
og vekst av raigras i jord tilført syntetiske tekstilfibre (10 
mg/kg tørrjord; 0,001 %) og partikler (0,1 %) av HDPE 
og PLA (polylaktat; «nedbrytbar» plast) viste statistisk 
signifikante effekter av fiber på spiring og av PLA på 
vekst [116]. Begge studier viste sterkere negative 
effekter av ulike typer av såkalt «bionedbrytbar plast» 
av [58, 116]. En studie har også vist en forbigående 
negativ effekt av MP (0,05-5 μm) på spiring av karsefrø 
[117].

5.2.3.	 Effekter på mikrofloraen  
(bakteriesamfunnet) i jord

Effekter av MP på mikrofloraen i jord har vært studert 
flere ganger. Et potteforsøk med 2x2 cm biter av 
plastfilm tilsvarende ca. 7 og 34 kg/daa (7 kg/daa 
tilsvarer rester etter 5 år med plastdekking [6, 64]) 
tydet på totalmassen og diversiteten på jordfloraen 
samt mikrobiell enzymaktivitet gikk ned med økende 
plastmengde [6, 118]. Tilsats av MP stimulerte enzy-
maktiviteten i jord og økte frigjøring av organisk P, N og 
C [65, 100]. Bakteriesammensetningen i jorda endret 
seg ikke etter tilsetning av MP (PE), men bakteriesam-
mensetning på selve mikroplasten var forskjellig, og 
hadde en større andel av bakterietyper kjent for å kunne 
bryte ned PE [119, 120]. Noen studier tyder også på at 
MP kan forstyrre jordstruktur og jordmikrobiologi [65, 
111]. Protister («encellete dyr»; amøber, tøffeldyr o.l.) 
utgjør en stor del av mikrofloraen i jord, og har en viktig 
posisjon ved basis av næringskjeden i jord [121]. Det 
finnes en hel del eldre litteratur på fagocytose hos 
protister der det er brukt mikrokuler av polystyren, og 
som viser at protister (ciliater, flagellater, amøber) har 
ulike preferanser for partikkeltype og –størrelse [121]. En 
variant av problematikken rundt MP i jord er reist av 
Rillig et al. [[122] som spekulerer på hvilke evolusjons-
messige effekter mikroplast i jord kan tenkes å ha 
ettersom mikroplast kan fungere som karbon- og 
energikilde for bakterier og sopp som har eller utvikler 
evne til å bryte ned plasten. 

5.2.4.	  Effekter på jordfaunaen
De første studiene av MP på jordfaunaen ble gjort på 
meitemark, og viste at MP kunne ha negative virkninger 
på reproduksjon, vekst og mortalitet [101, 123-125], 
kanskje forårsaket av redusert næringsopptak i jord med 
MP-forurensning [123]. Blant annet ga 450 og 600 g/
kg PE MP i et lag med planterester lagt oppå jorda en 
økning i mortaliteten hos meitemark til hhv. 8% og 25 % 
[123]. Virkninger av mikroplast på meitemark tyder på 
at det kreves relativt høye konsentrasjoner (28 % i 
planterester på jorda, eller mer enn 1 % w/w i jorda) for 
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å gi effekter på overlevelse, reproduksjon [123, 124, 126] 
og oksidativt stress [127], og en studie fant ingen 
effekter når konsentrasjonen av MP (PE eller PS; <300 
μm) var mindre enn 10 % [128]. På den andre siden 
viste en art av meitemark (Eisenia andrei) tegn på skader 
på indre organ når jorda var tilført vesentlig mindre 
mengder MP (125-1000 mg/kg PE partikler; 0,01-0,1 %) 
[125]. Det er også vist at MP kunne overføres fra jord via 
meitemark til høns og dermed vandre i næringskjeden 
[73, 104, 123, 129]. 

Senere er studier av effekter av MP på jordfauna utvidet 
til å omfatte spretthaler, isopoder (skrukketroll) [65, 
130], midd [61], nematoder [131] og snegler [132]. For 
nematoden C. elegans ble det vist at ulike typer MP (PE, 
PP, PVC, PS og PA) ble tatt opp, akkumulerte i organis-
men og (for nano-PS) hadde giftvirkninger på neste 
generasjon [133]. Vanlig skrukketroll (Procellio scaber) 
lot seg derimot ikke affisere av 0,4 % PE MP fra plastfilm 
og ansiktsrenser; etter eksponering i 14 dager ble det 
ikke observert virkninger på matopptak, vekst og 
energireserver m.v. [65, 130]. 

Spretthaler er vanlige i jord, med bestandstettheter på 
1000-10.000 individer per m2 [134]. De er mye brukt til 
testing av økotoksikologisk tilstand i jord, hvor over
levelse, vekst og reproduksjon er de mest brukte 
indikatorene [134]. Spretthaler unngikk jord med mer 
enn 0,5 % MP (PE <500 μm) [134]. Studien viste også 

redusert mobilitet, noe som er observert ved svært lav 
MP konsentrasjon (8 mg MP/kg jord, dvs. 8 ppm) i en 
annen studie [135]. Reproduksjonen var signifikant 
redusert ved 0,1 % MP og høyere, med en EC50 på 
0,29 % [134], og forurensninger med ulike typer MP 
endret tarmfloraen hos spretthalene [134, 136]. 

Virkningsmekanismene for effekter av MP på jordfauna 
er ennå lite kjente. Det antas å være en sammenheng 
mellom virkninger på reproduksjon og «unngåelse», og 
effekter på reproduksjon og mortalitet derfor kan være 
forårsaket av redusert næringsopptak i jord med 
MP-forurensning [134]. Det er indikasjoner på at MP 
kan krysse tarmveggen i både blåskjell [4] og pattedyr 
[96, 137-140] og bli transport til andre deler av organis-
men. I jord er det vist trofisk 5) overføring og akkumule-
ring av nanopartikler av gull fra meitemark til oksefrosk 
[4]. For meitemark ble det også funnet indikasjoner på 
at inerte nanopartikler (C60) og avløpsslam behandlet 
med ulike nanomaterialer (metalloksider) påfører skade 
[4]. Studier av små, vannlevende krepsdyr har vist at 
«aldring» av partiklene virker inn på toksisiteten til 
mikroplastpartikler; «gamle» polystyrenpartikler ga 
vesentlig sterkere negative virkninger en «nye» partikler 
[4]. Partikkelaldring er allerede et tema i nanotoksikolo-
giske studier [4], og det kan ikke utelukkes at MP i jord 
også endrer sine eventuelle toksiske effekter over tid. 

 5)	  Vandring eller overføring gjennom næringskjeden
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6.	 Tilsetningsstoffer og samspill  
med kjemiske stoffer

Plast inneholder ofte tilsetningsstoffer («plasticisers»;  
f. eks. ftalater og bisfenol A) som vil lekke ut over tid 
[4]. Både bisfenol A og ftalater kan fungere som 
«hormonhermere» og ftalater er også mistenkt å ha 
karsinogene og mutagene egenskaper [12, 141, 142]. 
Ftalater er funnet i vann, luft, sedimenter, jord og i ulike 
typer matvarer [142]. Ftalater er vist å inhibere mikro-
biologisk aktivitet i jord [118], kan tas opp av planter 
[12] og er funnet i i ulike typer av grønnsaker [142]. 

Plast til jorddekking inneholder 50-120 mg ftalat/kg [12, 
142]. Forbruket av ftalater i Kina i 2011 var på ca. 
2,2x106 tonn; det meste ble brukt i plastfilm, og i 2010 
var 15,6x106 ha dyrkingsjord plastdekket [142]. Dette 
gir en teoretisk tilførsel på ca 14 g ftalat/m2. Plastdekket 
jord i Kina er vist å ha vesentlig høyere verdier (2-6x) av 
ftalater enn jord uten plastdekking [12, 142], og i 
områder med bomullsdyrking på plast ble det funnet 
ftalat-verdier som var 2-3 ganger over tiltaksgrensene 
for slike kjemikalier i USA [142]. Plastindustri og 
avfallplasser kan også forurense vanningsvann og jord 
med betydelige mengder ftalater [4, 143], mens ulike 
jordbruksmessige tiltak, som bruk av husdyrgjødsel og 
vekstskifte, kan redusere mengdene av ftalater i jord 
[142]. 

En del undersøkelser har sett på samspill mellom MP og 
ulike kjemiske stoffer som plantevernmidler, antibiotika 
og andre. Det er vist at ulike plantevernmiddel bindes til 
og/eller blir stabilisert på plastfilm [6, 144], og det kan 
tenkes at MP kan ha tilsvarende virkninger. På den andre 
siden er det også vist at tilsetting av PE mikropartikler 
(<250 μm; 10 %) til jord førte til økt mobilitet (mindre 
binding) av plantevernmidlene atrazin og 
4-(2,4-dichlorophenoxy)butyric acid i jord [145]. 
Tilsetting av PE MP til kinesisk løssjord hadde ingen 
virkning på nedbryting av glyfosat i jorda [146], selv om 
både mikrobiologisk respirasjon og aktiviteten av flere 
mikrobiologiske enzymer endret seg vesentlig i jord som 
var tilsatt mikroplast [146], og vekta av meitemark- 
«gallerier» var negativt påvirket av mikroplast i kombi-
nasjon med glyfosat [146]. 

Flammehemmere (polybrominerte difenyletere; PBDE) 
tilført jord i polyuretan MP ble tatt opp av meitemarken 
Eisenia fetida [65, 147]. PE MP fungerte som vektor for 
opptak av metaller [99] men reduserte opptak av arsen 
[148] i meitemark, og PBDE kunne også overføres fra 
polyuretan MP til meitemark [73, 147]. Andre tilset-
ningsstoffer i plast kan også overføres til jordlevende 
organismer [73]), men på den andre siden er det også 
vist at i meitemark førte MP (uten tilsetningstoffer) til 
redusert opptak av PAH og PCB fra jorda [128]. 

Med hensyn på humant opptak av tilsetningsstoffer til 
plast tilsier både analyser og teoretiske vurderinger at 
MP ikke vil være noen vesentlig kilde til slike stoffer [17, 
149-152]. 
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7.	 Nedbryting av plast i jord

7.1.	 Generelt
Plast brytes ned i miljøet, og nedbryting av plast i jord er 
gjennomgått i flere artikler [12, 153, 154]. Fragmentering 
av plast til både mikro- og nanoplast [16, 97]) er vist i 
forsøk, og degradering er regnet som den viktigste 
kilden til nanoplast i miljøet [16, 51]. Mekanismene for 
nedbrytning av plast i miljøet er hovedsakelig UV-strå-
ling som bryter opp kjemiske bindinger i polymermole-
kylene, og fysiske krefter som bryter plasten opp i 
mindre fragmenter[12, 153-156]. Dette øker den relative 
overflaten på plasten, og dermed muligheten for kjemisk 
påvirkning [12, 156] I jord vil disse to faktorene stort sett 
ikke være tilstede, og nedbryting av plast i jord vil derfor 
trolig være svært langsom, slik at det meste av plast 
som er mindre 1 μm vil bli værende i jord over lang tid 
[12, 153]. Beregninger tilsier at plastfilm i jord kan ha en 
levetid på flere hundre år [6, 80]; polyetylen og 
propylen viste bare minimal nedbryting (0,0-0,4 %) fra 

ett år til 800 dager i jord, og for PVC ble det ikke funnet 
noen nedbryting etter 10-35 år i jord [12, 65, 157, 158]. 
Flere undersøkelser har funnet at jordfaunaen (meite-
mark, spretthaler, midd) transporterer MP ned i 
jordprofilet [6, 7, 61, 73, 101, 104, 129, 134]), og jordar-
beiding vil føre til det samme. Dette resulterer i at 
plasten vil bli utsatt for lite lys og oksygen før eventuell 
bionedbryting kan starte [6]. Det er på den andre siden 
vist at visse jordbrukskjemikalier kan fremskynde 
lysnedbryting og gjøre plastfilm mer sprø [6, 159], men 
det er usikkert om dette kvantitativt vil ha større 
betydning. En generell oppsummering av litteraturen på 
plastnedbryting tilsier at plast vil trolig bli værende i jord 
i årevis mens det stadig dannes mindre partikler [12, 80, 
153, 160] som eventuelt akkumulerer til så høye nivåer 
at det påvirker organismer og biodiversitet [65, 73, 161]. 

7.2.	Biologisk nedbryting av (mikro)plast
En rekke organismer er funnet å kunne bryte ned (selv 
svært persistente typer av) plast [6, 98, 154, 162-166] 
og flere typer mikroorganismer er vist å kunne bruke 
syntetiske polymerer som eneste karbon-kilde [65, 73, 
167]. Mikropartikler av polyetylen fikk redusert vekt og 
volum med hhv. 15 % og 56 % etter 60 dager i en 
kompleks bakteriekultur, og kjemiske analyser ga utslag 
for nedbrytingsprodukter av PE [167]. Utover dette er 
mikrobiologisk nedbryting av polyetylen i jord og 
kompost studert noen få ganger (se tabell 1 i [154])
[168]. Det generelle bildet viser at det er snakk om 
svært langsomme prosesser [154], og lite er kjent om 
de enzymatiske prosessene involvert [154]. Selv kompo-
nenter av PE med lav molekylvekt som på forhånd var 

utsatt for UV-lys og relativt høye temperaturer 
(50-70 °C) kunne bare delvis brytes ned biologisk [6]. 
På den annen side ble det i ett forsøk funnet at mengden 
mikroplastpartikler av PVC var vesentlig mindre etter 
inkubering i jord i 30 dager [146]. LDPE partikler som 
passerte gjennom meitemark fikk reduserte størrelse 
(fra 150 til 50 μm) [123], og flere typer Gram-positive 
bakterier isolert fra tarmen til meitemark viste seg å 
kunne redusere størrelsen på LDPE partiklene vesentlig 
[98]. En ny studie fra Kina [169] hevder å ha oppnådd 
nedbryting av 43 % av MP i avløpsslam ved hyperter-
mofil (70-90 °C) kompostering, men resultatet er 
basert på telling av partikler og må verifiseres bedre før 
den kan tillegges vekt.

7.3.	 Bionedbrytbar plast
Bionedbrytbar jordbruksplast skulle i prinsippet 
redusere problemet med plastrester i jord [16, 170], 
men undersøkelser viser at nedbrytbarheten av slik 
plast ofte er variabel og liten. «Nedbryting» betyr oftere 
«oppsmuldring (til MP)» enn kjemisk og biologisk 
nedbryting til molekylære sluttprodukter (CO2 og vann) 
[56, 58, 71, 171], og plasten danner dermed fragmenter 
med lang levetid [12]. For plastfilm (PE og PET) med 

såkalte bionedbrytingsfremmende tilsetninger ble det 
ikke funnet noen nedbryting etter 3 år i jord, og nytten 
av bionedbrytbar plastfilm er usikker [12]. 
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8.	 Avvanningspolymerer

Polymerer brukt til flokkulering av avløpsslam er i 
hovedsak ulike varianter polyakrylamid, men i noen grad 
har også naturlig forekommende polymerer som 
cellulose og chitosan vært anvendt [172]. Problemet 
med disse er oftest at de har begrenset løselighet i vann 
og derfor bare fungerer innenfor et lite pH-område 
[172]. Bakterier i avløpsslam kan også selv produsere 
polymerer som kan fungere som flokkulanter [172].

Polyakrylamid (PAM) er en samlebetegnelse på flere 
hundre typer polymerer av varierende lengde og 
sammensetning [173] som har til felles at de er dannet 
fra monomeren akrylamid (AMD), alene eller i kombina-
sjon med andre monomerer [174]. PAM har svært lav 
giftighet for pattedyr, med en akutt LD50 på over 5 g/kg 
kroppsvekt [173]. Kommersiell PAM vil derimot normalt 
inneholde en mindre mengde AMD (0,1-0,05 %) [175].

AMD er et nevrotoksin og antatt carcinogen som gir 
mutasjoner i pattedyrceller [173]. Bakt og stekt mat 
inneholder varierende mengder AMD, og anslag av 
daglig inntak ligger på 0,3-0,8 ug/kg kroppsvekt [173]. 
AMD er vannløselig og vil trolig ikke binde seg nevne-
verdig verken til organiske eller uorganiske partikler 
[175], og vil trolig følge rejektvannet ved bruk under 
avvanning av avløpsslam og biorest. AMD blir lett tatt 
opp kroppen gjennom tarm, lunger og hud, men blir 
også raskt brutt ned i kroppen og i miljøet [173, 176]. I 
jord tilført 500 mg AMD/kg jord var all AMD nedbrutt 
etter 5 dager [177]. En totalvurdering tilsier derfor at 
AMD som måtte bli tilført avløpsslam/biorest og jord vil 
utgjøre svært små mengder og bli raskt nedbrutt til 
svært lave nivåer. 

Polymerindusert flokkulering virker via to mekanismer; 
«charge-patch» interaksjoner og/eller polymerbroer 
[172, 178, 179]. Den første går ut på at polymeren adsor-
beres og skaper et område på en partikkel som har 
motsatt ladning av overflaten på en nabopartikkel, og 
dermed gir mulighet for flokkulering gjennom elektro-
statisk interaksjoner [178]. Den andre oppstår når et 
polymermolekyl adsorberes av mer enn en partikkel 
[178, 179]. Flokkulering ved polymerbroer gir «sterkere» 
aggregater en andre flokkuleringsmidler [179]. Det 
kreves en viss minimumskonsentrasjon av polymer før 
flokkulering kan starte [172], men brodanning er også 
avhengig av at det finnes «uokkuperte» områder på 
partiklene, og for høy polymerdosering kan derfor gi 
redusert flokkuleringseffekt [179]. 

Litteraturen antyder at PAM til flokkulering og avvan-
ning av avløpsslam krever normalt konsentrasjoner på 
2-7 kg PAM/kg slam (tørrstoff) [180, 181], noe som er 
lavere enn det som er brukt lokalt (12-14 kg/tonn biorest 

(tørrstoff); IVAR). Uansett er dette konsentrasjoner som 
er 2-30 ganger høyere enn målte mengder mikroplast i 
avløpsslam og biorest. Avløpsslam og biorest brukt i 
mengder på 2-4 tonn tørrstoff per daa kan dermed med-
føre til at jord blir tilført 24-56 kg PAM per daa. De 
typene av PAM brukt til flokkulering er vannløselige og 
vil trolig ikke (eller i svært liten grad) felle ut som 
polymerpartikler. Selv om PAM er en syntetisk polymer 
og dermed må regnes som «plast», vil den i hovedsak 
foreligge som separate molekyler og ikke som 
«PAM-partikler», og PAM vil ikke kunne regnes som 
«mikroplast» i vanlig forstand.

I USA har PAM blitt brukt som erosjonshindrende 
middel på store arealer (8-10 millioner daa) i mengder 
på opp til ca. 1 kg per daa og år [173, 182], og det er 
derfor utført en del forsøk for å klarlegge effekter på 
jord, plantevekst og nedbryting av polymeren. PAM 
binder seg sterkt til jord og avrenningen er nesten ikke 
målbar [173]. I jord som over 6 år var tilført svært store 
mengder PAM (totalt 270 eller 540 kg per daa, eller ca. 
0,1 % av jorda i ploglaget) var det ikke vesentlige 
endringer i mikrobiologien [182]. Potteforsøk med 1 % 
PAM i jorda (w/w) ga vekstøkning av hvete og tomat, og 
5 % PAM ga samme vekst som kontroll-leddet uten 
PAM [173]. 

PAM binder seg så sterkt til jord at ekstrahering og 
direkte måling ikke er mulig [182], og studier av 
nedbryting jord er derfor vanskelig. Forholdet mellom 
stabile karbonisotoper (12C og 13C) kan imidlertid 
korreleres til ulik karbonkilder og brukes til å estimere 
mengden av gjenværende PAM i jord [182]. Jord som 
ble tilført totalt 270 eller 540 kg PAM per daa over 6 år, 
ble undersøkt med stabil isotop analyse etter 6 og 12 år 
[182]. Avhengig av tilført mengde PAM ble det funnet 
49 % og 13 % nedbryting etter 6 år, og 73-74% etter 12 
år i en humusfattig jord [182]. Årlig gjennomsnittlig 
nedbryting ble estimert til ca. 10 % [182], noe som 
samsvarer med tidligere undersøkelser [173]. I humusrik 
jord var det ikke mulig å estimere PAM-nedbrytingen 
[182]. 

Nedbryting av polymerkjeden i jord skjer trolig i størst 
grad ved hydroksylradikaler som enten blir dannet 
naturlig gjennom Fenton’s reaksjon (dvs. reaksjoner 
mellom oksygen og Fe2+), eller oppstår i jordoverflata 
på grunn av UV-stråling [174]. Nedbryting av PAM 
under sollys fører til reduksjon i lengden på polymeren, 
men ikke til frigjøring av AMD, og nedbrytningsproduk-
tene kan i liten grad fungere som karbonkilde for 
bakterier [175]. Heller ikke aerob biologisk nedbryting 
av PAM ser ut til å gi frigjøring av AMD [175, 180], men 
det er mulig at anaerob nedbryting kan frigjøre vesentlig 
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mengder (0,5 g AMD/kg ts) [181]. En rekke bakterier fra 
jord og avløpsvann og -slam er vist å kunne bryte ned 
PAM [174]. Nedbrytingen skjer i hovedsak ved at 
bakteriene bruker nitrogenet i sidegruppen på polyme-
ren [174, 175]. Aerob nedbryting etterlater en 
tungt-nedbrytbar rest av polyakrylsyre som bare delvis 
fragmenteres [180, 183], men det er mulig at anaerobe 
bakterier er mer effektive til å bryte ned «ryggraden» i 
PAM [174, 181, 183, 184]. PAM som er brukt i slambe-
handling før eventuell utråtning til biogass brytes derfor 
kanskje relativt raskt ned i bioreaktoren. På den andre 
siden ser kationisk PAM ut til å inhibere anaerob 
metanproduksjon fra slam [185]. 

Oppsummert tyder litteraturen på at polyakrylamid er et 
relativt stabilt stoff med lav giftighet og få effekter på 
jordbiologi og plantevekst. Nedbrytingen er langsom 
(ca. 10 % per år) men langt raskere enn for mikroplast 
(med forbehold om at nedbrytningshastigheten for 
mikroplast i nanometerstørrelse ikke er kjent). Nedbry-
ting gir trolig i svært liten grad opphav til giftige 
nedbrytningsprodukter som akrylamid, og i den grad 
akrylamid oppstår eller følger PAM har den svært kort 
levetid i biologisk aktive miljøer som slam og jord. 

9.	 Opptak og effekter av mikroplast  
i dyr og mennesker

9.1.	 Generelt
På forsommeren 2019 ble det publisert en undersøkelse 
som estimerer et gjennomsnittlig opptak av ca. 50.000 
mikroplast i året gjennom matvarer, drikke og luft [20], 
og spesielle mat- og drikkevarer kan trolig føre til inntak 
av vesentlig større mengder [21]. Estimater av mikro-
plastopptak gjennom inhalering er ennå svært usikre 
[186-190], men målinger av avsetning av husholdnings-
støv antyder mengden av syntetiske fiber og annen MP 

som faller ned på mat og drikke på kjøkkenet overgår de 
mengdene som allerede finnes i matvarene [149, 191]. 
Estimater og måling av MP frigjort fra leddproteser 
overgår også langt det som eventuelt tas opp fra mat- og 
drikkevarer [18]. Dette har medisinske effekter for en del 
av pasientene (5-20 %; [192, 193]), men effektene er stort 
sett lokale, og de har heller ikke fått vesentlige konsekven-
ser for bruken av plast i proteser og implantater. 

9.2.	Opptak i kroppen
9.2.1.	  Gjennom fordøyelsesapparatet
Fordøyelsesapparatet utsettes daglig for store mengder 
partikulært materiale og fungerer som en barriere for 
det aller meste av dette. Det er likevel vist at mikropar-
tikler (50 nm – 150 μm) av ulike materialer, inkludert 
PVC og PS, kan vandre gjennom tarmepitelet og inn i 
lymfesystemet hos pattedyr (inkludert mennesker) [96, 
137-140, 149, 194-198], og opptaksraten av 50 nm 
PS-partikler i in vivo-studier i mus og in vitro-studier av 
humant vev ble estimert til 0,2-2,0 % [96, 199, 200]. 

9.2.2.	  Via luftveiene
Det ble alt på 1990-tallet påvist vesentlige mengder 
organiske og syntetiske mikrofiber i inneluft samt i 
lungevevet fra et fra et stort flertall av undersøkte 
personer [149, 201, 202]. Helseeffekter av luftpartikler 
er i hovedsak relatert til det faktum at partikler mindre 
enn 2,5 μm (PM2.5) [203] og kan trenge gjennom 
respiratoriske barrierer [149]. I tekstilfabrikker er det 
målt nivåer på 500-800.000 partikler/m3 av nylon, PVC 
og polyester [149], og det er vist at syntetiske mikrofi-
ber kan konsentreres i lungene og utløse lokaliserte 
biologiske responser, blant annet kreft [1, 186]. Størrelse 
og form på MP er viktig – fibre på 15-20 μm lar seg ikke 
effektiv rense fra lungene, og fibre på 0,3-10 μm er 
karsinogene [1]. 
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9.2.3.	  Frigjøring av mikroplast fra proteser og 
implantater

Et litteraturoversyn fra så tidlig som 1994 siterer flere 
titalls studier på slitasjepartikler fra en rekke ulike 
plasttyper brukt i leddtransplantater [22], og antallet 
polyetylen-partikler (0,1-0,2 μm) som ble frigjort 
direkte ut i omliggende vev fra hofteproteser ble 
estimert til ca. 500.000 partikler per steg (eller 5x1011 

partikler/år) [18]. Hardere plasttyper i moderne 
proteser kan ha redusert mengden med opptil 90 % 
[204-208] , men mengden frigjorte partikler er likevel 
enorm sammenliknet med estimater av hva som kan bli 
tilført i mat- og drikkevarer [20, 21, 149, 191]. I nyere 
studier er også brystimplantater vist å avgi påvisbare 
mengder av silikonpartikler mindre enn 100 μm [209]. 

9.3.	Transport i kroppen
Det har vært en generell oppfatning at MP i mikrome-
ter-størrelse ikke kan trenge dypere inn i vev i pattedyr 
og derfor bare kan forårsake lokale betennelsesreaksjo-
ner [1]. Dette står i motstrid til både eldre og nyere 
forsøk som viste opptak av relativt store partikler (3-150 
μm) av ulike materiale, mellom annet PVC og PS, i blod 
og lymfe hos fisk, pattedyr og mennesker med påføl-

gende transport til forskjellige vev og organer [1, 96, 
138-140, 194, 210, 211]. PM2.5 trenger ikke bare inn i 
alveolene i lungene, men passerer også gjennom vevet 
og inn i blodsystemet, og kan spres til resten av kroppen 
[203]. Studier av PE og PET MP fra proteser viste at 
PE-partikler på opptil 50 μm kunne vandre inn i lymfek-
nuter, og noen ganger til lever og milt [149, 212-214]. 

9.4.	 Fysiologiske effekter av mikroplast
Det vi vet om fysiologiske effekter av MP er generert av 
to «fagfelt» som – ser det ut til – nesten ikke utveksler 
informasjon. Det ene er forskere som studerer cellebio-
logiske og fysiologiske effekter av «mikroplast», og det 
andre er medisinere og andre som studerer effekter av 
«slitasjepartikler» («wear debris») fra leddproteser. 
Førstnevnte gruppe har vist at PE- og PS-mikropartikler 
kan indusere oksidativt stress i humane cerebrale og 
epitel-cellelinjer, uten vesentlige effekter på overlevel-
sen av cellene [1, 149, 215]. Forsøk med relativt store 
konsentrasjoner PS-partikler til mus har vist effekter på 
metabolisme, lever og kroppsvekt samt tarmflora [140, 
216-218]. I fisk er nanopartikler av polystyren vist å 
vandre gjennom blod-hjernebarrieren og gi adferdsmes-
sige endringer [219-221], men ingen nevrologiske/
adferdsmessige effekter ble funnet på rotter [222].
 
Medisinske forskere har arbeidet med problemstilling 
rundt slitasjepartikler fra leddproteser siden 1970-tallet, 
og har opparbeidet en god forståelse av hvilke effekter 
partiklene har. Den grunnleggende effekten av mikro-
skopiske partikler som finner veien inn i vev er aktivering 
av en type immunceller som kalles makrofager som – 
dersom partikkelantallet er høyt – initierer en betennel-
sesreaksjon [149, 192, 203, 206, 223, 224]. Lokalt kan 
dette føre til svulst-lignende vevsdannelser, og slike 
«granulomer» er funnet i vev rundt ledd-proteser, i 
lungevev som har vært sterkt utsatt for PM2.5, og i 
tilknytning til brystimplantater. [203, 209, 225-229].  
En spesiell effekt i forbindelse med leddproteser er kalt 

«partikkelsyke [227]», som innebærer at betennelses
reaksjonen fører til oppløsning av beinvevet rundt 
protesen slik at denne løsner [206, 230, 231]. Dette er 
et problem som rammer 10-15 % av pasienter med 
leddproteser [231, 232]. Reaksjonen er spesifikt knyttet 
til mikropartiklene; når MP av polyetylen ble lagt inn på 
skalletaket på mus ble tykkelsen på bensubstansen 
halvert i løpet av en uke [233]. De immunologiske 
forholdene rundt disse effektene av slitasjepartikler fra 
leddproteser er derfor godt studert, inkludert effekter av 
partikkelstørrelse og materialtype [205, 206, 223, 
234-239]. 

Oppsummert gir forskningen rundt slitasjepartikler et 
inntrykk av at human vev har høyt toleranse for svært 
store partikkelmengder av plast (i det minste PE), 
ettersom mer enn 80 % leddprotesepasienter ikke har 
noen påvisbar reaksjon på de store mengdene av 
mikroplast-partikler som blir frigjort fra protesen. De 
effektene som oppstår er i all hovedsak begrenset til 
omliggende vev, og det er ikke observert forhøyet 
kreftrisiko i forbindelse med leddproteser [214]. En 
gruppe forsøk indikerer at det er slitasjepartiklenes 
affinitet for endotoksiner (immunologisk aktive kompo-
nenter fra bakteriecellevegger) som årsaken til «partik-
kelsyke» og at «ren» PE ikke har noen vesentlig 
immunologisk effekt [240-245]. Det siste går langt i å 
forklare at bare en mindre del av leddprotesepasienter 
rammes av partikkelsyke og beinoppløsning. 
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10.	Oversikt og vurdering

10.1.	 Generelt
Verdens plastproduksjon var på 310 millioner tonn i 
2014 og kan øke til 33 milliarder tonn per år i 2050 [1, 3, 
4]. Selv med en vesentlig bedre håndtering av plastav-
fall enn det vi har i dag er det uunngåelig at noe av 
avfallet fra slike mengder med syntetiske polymerer vil 
ende opp i jordbruksjord, med potensielle effekter for 
produkter og produktivitet. 

10.1.1.	 Mengder og virkninger av mikroplast i jord
De fleste studier viser høy renseeffekt (over 90 %) for 
mikroplast i avløpsrenseanlegg [42-45], og sedimente-
ring sammen med annet suspendert materiale er den 
mest avgjørende mekanismen [33], selv for plastpar-
tikler i nanostørrelse [54]. Det er derfor sannsynlig at 
med optimalisert renseteknologi, for eksempel mem-
branbioreaktor-prosess, vil det meste av mikroplasten i 
avløpsvannet havne i avløpsslammet. Sundt et al. [27] 
rapportert at hovedmengdene av mikroplast som havner 
i norske avløp trolig er syntetiske fibre fra tekstiler, 
husstøv og partikler fra dekkslitasje, og antydet at 2-3 % 
av tørrstoffet i avløpsslam kunne være ulike typer mikro-
plast, noe som førte til svært høye estimater for 
potensielle mikroplastforurensning av jordbruksjord 
[79]. Nyere analyser tyder på at innholdet av mikroplast 
avløpsslam er i underkant 1 g/kg tørt slam (0,1 %). 
Legger vi til grunn en fremtidig konsentrasjon på ca. 
0,2 %, tilsvarer dette ved ca 4-8 kg MP per daa ved 
normal bruk av avløpsslam i jordbruket (dvs. 2-4 tonn 
slam-tørrstoff per daa hvert 10. år). Fordelt i ploglaget 
gir dette 0,01-0,02 mg MP/kg tørr jord, eller 0,001-
0.002 %. Forsøk med tilsetning av mikroplast til jord 
viser at konsentrasjonen må være 0,1 % eller høyere for 
å få påvisbare virkninger på plantevekst [58, 116] og 
jordfauna [16, 101, 123-128], det vil si konsentrasjoner 
som er i størrelsesorden 100 ganger det normal tilførsel 
av avløpslam vil medføre. Et unntak fra dette bildet er 
syntetiske fibre som i et forsøk viste effekter på plante-
vekst ned til 0.001 % [14], men det er til nå bare én 
publikasjon som antyder dette. 

10.1.2.	Opptak av mikroplast  
i planter er lite sannsynlig

Opptak av mikroplast i planter er lite sannsynlig [16], og 
ingen ser ut til å ha påvist opptak av plastpartikler av 
mikrometerstørrelse. Egne undersøkelser (upublisert) 
viste heller ikke opptak av små (1-5 μm) MP tilført 
rotsonen til planter av flere planteslag. Det finnes i dag 
ikke analyseteknikk som kan måle mengder av plastpar-
tikler i nanometerstørrelse i jord eller plantemateriale, 
men eventuelt opptak av så små partikler kan ikke 
utelukkes. På den andre siden er mengden av andre 

mikro-/nanopartikler i jord («svart karbon»; 50-200 
tonn per daa [6]) langt høyere enn realistiske mengder 
av syntetiske/fabrikkerte nanomaterialer, og det virker 
derfor usannsynlig av planter har vesentlig opptak av 
partikler i dette størrelsesområdet. 

10.1.3.	Mikroplast brytes langsomt ned i jord
Nedbryting av plast i naturen skjer ved at UV-stråling, 
oksygen og fysiske krefter som bryter plasten opp i 
mindre fragmenter [12, 156]. I jord er både lys og fysisk 
«abrasjon» i liten grad tilstede, slik at nedbryting av 
(mikro)plast i jord må forventes å skje svært langsomt 
[153], og flere studier har vist minimalt (0.0-0.4 %) 
vekttap av ulike plasttyper i jord over perioder på 1-3 år 
[65, 157, 158]. Det må derfor forventes at plastpartikler 
> 1 μm trolig vil bli værende i jord over lang tid [12]. 
Mikrobiologisk nedbryting av plast er påvist, men det 
generelle bildet er at det er snakk om svært langsomme 
prosesser [75, 154]. Mikroplast vil derfor sannsynligvis 
ha lang levetid i jord mens den sakte brytes ned til 
mindre partikler [12, 80, 153, 160], og det må tas høyde 
for at MP over lang tid kan akkumulere til så høye nivåer 
at det påvirker organismer og biodiversitet [65, 73, 161]. 

10.1.4.	Opptak og effekter mikroplast  
i dyr og mennesker

Beregninger antyder et gjennomsnittlig opptak av ca. 
50.000 mikroplast i året gjennom matvarer, drikke og 
luft [20], men avsetning av syntetiske fiber og annen 
MP på mat og medfører trolig inntak av enda større 
mengder [149, 191]. Det er vist at MP og andre partikler 
kan tas opp gjennom tarmveggen hos pattedyr [96, 
137-140, 149, 194-198] med en opptaksrate på 0,2-2,0 % 
[96, 199, 200]. Fra ledd-proteser er det påvist frigjøring 
av MP-partikler i mengder på flere milliarder partikler 
per år [18]. MP fra tarm, lungevev og proteser kan 
transporteres i blod og lymfe til ulike organer i kroppen 
[96, 138-140, 194, 211-214]. Fysiologiske og medisinske 
effekter av MP er best studert i forbindelse med 
slitasjepartikler fra proteser, og består i hovedsak i 
lokale betennelsesreaksjoner for et mindretall av pasien-
tene [192]. 
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10.2.	Totalvurdering
En vurdering av hvorvidt mikroplast tilført matjord er et 
problem for produktivitet og matvaresikkerhet vil i 
hovedsak måtte ta hensyn til tre faktorer:

1.	 Er den tilførte mengden av MP gjennom avløpsslam 
så stor at den vil ha negative effekter på jordbiologi 
og produktivitet.

2.	 Tas MP opp av planter i så stor grad at det medfø-
rer en vesentlig økning av MP i matvarekjeden.

3.	 Er de mengder MP som eventuelt kan tilføres 
matvarekjeden så store at de har potensielle 
helseeffekter.

Med hensyn til spørsmål 1 viser resultatene som er 
gjengitt ovenfor at effekter på plantevekst og jordfauna 
stort sett ikke er påvisbare når MP konsentrasjonen i 
jord er lavere enn ca. 0,1 % (w/w). De mengdene av MP 
som nå måles i avløpsslam (< 1 g/kg tørt slam) bare vil 
føre til konsentrasjoner i jord som er ca. 100 ganger 
lavere enn dette når slam blir tilført i de mengder som er 
tillatt i Norge (2-4 tonn tørrstoff per daa). Det er derfor 
svært lite sannsynlig at MP i avløpsslam vil ha noen 
vesentlig effekt på jordbiologi og jordproduktivitet på 
kort og mellomlang sikt. Det må imidlertid tas høyde for 
at MP har – eller kan ha – svært lang levetid i jord, og at 
det kan skje en akkumulering over lang tid som kan gi 
effekter på biologi og produktivitet.

Med hensyn til spørsmål 2 tilsier generell planteanatomi 
og –fysiologi at planter har sterke barrierer mot opptak 
av partikulært materiale, og forsøk med mikroplast og 
andre mikro/nanopartikler at planter i svært liten grad 
tar opp slike, selv ved eksponering for høye konsentra-
sjoner. Det er derfor sannsynlig at MP vil i svært liten 
grad vandre inn i matvarekjeden via opptak i planter, 
selv om konsentrasjonene skulle bli så høye at jordbio-
logi og produktivitet blir påvirket. 

Med hensyn til spørsmål 3 er det p.t. ikke kjent hvilke 
konsentrasjoner av MP som har helseeffekter. Forsøk 
med dyr viser en viss tendens til at partikulært materiale 
av ulike typer, inkludert mikroplast, kan passere over 
tarmveggen og transporteres rundt i kroppen i blod- og 
lymfesystem [96, 138, 139, 199, 200]. Erfaringer med 
slitasjepartikler av plast fra leddproteser viser at slike 
partikler kan utløse lokale reaksjoner når konsentrasjo-
nene er høye, men at disse reaksjonene skiller seg lite 
fra generelle immunologiske reaksjoner på fremmedle-

gemer, og er ikke spesifikke for plast [192, 231]. Under-
søkelser viser også at de mengdene av partikler som 
frigjøres direkte ut i vevet fra leddproteser [18, 22] er 
langt høyere enn de partikkelmengdene som inntas i 
mat [20]. Det er også interessant at «slitasjepartikler» 
av PE tolereres av 80 % eller mer av protesepasientene, 
og at når slike «slitasjepartikler» fører til reaksjoner er 
disse lokale og oftest knyttet til selve protesen, og gir 
ikke andre påvisbare helseeffekter [214]. Andre 
fagmiljøer må vurdere viktigheten av forskningsresulta-
tene på «slitasjepartikler», men det synes naturlig at 
disse tas med i vurderinger om helsefarene ved mikro-
plast. 

En totalvurdering av eventuelle virkninger av mikroplast 
i avløpsslam og jordbruksjord tilsier at mengdene som i 
dag finnes i og/eller blir tilført jord sannsynligvis ikke vil 
medføre påvisbare effekter på jordbiologi, jordbrukspro-
duktivitet eller matvaresikkerhet innenfor en relativt 
lang tidshorisont. 
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