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1. Forord  

Projektet ”PICT-RISK: Evaluering af PICT som en økologisk relevant effekt- og eksponerings-
indikator for risikovurdering af biocider” har været finansieret af Miljøstyrelsens program for be-
kæmpelsesmiddelforskning. Projektet er udført i perioden 2013-2017 ved Københavns Univer-
sitet (Institut for Plante- og Miljøvidenskab og Institut for Biologi) og ved Aarhus Universitet (In-
stitut for Miljøvidenskab). Dele af projektet er desuden blevet udført i samarbejde med Lunds 
Universitet (Biologiska Institutionen) i Sverige. 

Vi vil gerne takke Miljøstyrelsens følgegruppe, og specielt de tre faglige korrekturlæsere, Car-
sten Suhr Jacobsen (Aarhus Universitet), Hanne Ingmar (Københavns Universitet) og Jesper 
Johannesen (Miljøstyrelsen). 

Desuden vil vi gerne takke professor Erland Bååth og professor Johannes Rousk for at vejlede 
postdoc David Fernández-Calviño for den del ar arbejdet, der blev udført på Lunds Universitet 
(membranlipidanalyser og måling af svampevækst). 

 
  



 

 6 Miljøstyrelsen / PICT-RISK  

2. Forkortelser 

3,5-DCB: 3,5-diklorbenzen 
BIT: Benzisothiazolinon 
BR: Basal respiration 
DCOIT: Diklorisothiazolinon 
IP: Isoproturon 
MCPP: Mecoprop 
MIT: Methylisothiazolinon 
OIT: N-Octylisothiazolinon 
PICT: Pollution-induced community tolerance  
PLFA: Phospholipid fedtsyrer  
PPZ: Propiconazol 
SIR: Substrat-induceret respiration 
TB: Terbutryn 
TBU: Tebuconazol 
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3. Sammenfatning 

3.1 Indledende resumé 

Biocider er potente bioaktive stoffer beregnet til at dræbe eller hæmme skadelige organismer 
(ofte mikroorganismer) i en bred vifte af produktkategorier (Regulativ (EU) No 528/2012). I 
denne rapport baseret på resultater fra projektet PICT-RISK belyser vi udvalgte biociders fore-
komst, skæbne og toksiske effekter i jordmiljøet med særlig fokus på mulig eksponering fra bi-
ocidanvendelsen i byggematerialer, biocid nedbrydningskinetik, dannelsen af mulige toksiske 
nedbrydningsprodukter og risikoen for skadelige effekter på jordens mikroorganismer og dertil 
knyttede økosystemtjenester. Et særligt fokusområde var desuden at udvikle og teste et nyt 
testkoncept i forhold til at vurdere økotoksikologiske effekter af biocider på jordens mikroorga-
nismer og her i særlig grad at teste jordbakteriesamfundets resistensniveau (eng. ”pollution-
induced community tolerance = PICT) som en økologisk relevant effekt- og eksponerings-indi-
kator for risikovurdering af biocider. 

Vores resultater bekræftede vores hypotese, at den klassiske OECD 217 testmetode under-
estimerer effekter af biocider på jordens mikroorganismer, idet mikrobiel vækst og diversitet i 
jord generelt blev påvirket ved lavere biocidkoncentrationer end potentiel mikrobiel aktivitet 
(substrat-induceret respiration). Vores nye testkoncept viste desuden, at mikrobielle samfund 
kan respondere vidt forskelligt efter eksponering til tæt beslægtede stoffer. Samlet set indike-
rer vores resultater dog, at der kun er en lav risiko for akutte toksiske effekter af de undersøgte 
biocider på jordens mikroorganismer. Målte koncentrationer for biocider og deres nedbryd-
ningsprodukter i udvalgte ”højrisikojorder” (op til 0,2 mg/kg) var således mindst 1-2 størrelses-
ordener lavere end de koncentrationer, der forårsagede toksiske effekter på jordens mikrobi-
elle samfund. 

Nogle af biociderne var yderst persistente eller gav anledning til akkumulering af hidtil ukendte 
nedbrydningsprodukter, og i et enkelt tilfælde (terbutryn) faldt akkumulering af nedbrydnings-
produkter sammen med en øget toksisk effekt på jordens mikroorganismer over tid. Andre bio-
cider (f.eks. isothiazolinoner) var let-nedbrydelige, men alligevel sås en overaskende høj fore-
komst af disse stoffer i byjorder, hvilket kunne forklares med semikontinuert udvaskning fra 
byggematerialer i forbindelse med regnhændelser. Vi kategoriserer derfor disse biocider som 
værende ”pseudo-persistente”. 

Baseret på vores resultater, foreslår vi, at eksisterende økotoksikologiske test metoder rettet 
mod jordens mikroorganismer revurderes, og at OECD 217 testen udbygges ved inddragelse 
af nyere og mere følsomme testmetoder, der belyser toksiske effekter på svampe- og bakterie-
vækst (tier 1) med mulig inddragelse af yderligere tests (tier 2), der er målrettet kemiske stof-
fers effekter på resistensudvikling og diversitet i jordens mikrobielle samfund. Derudover fore-
slår vi, at der sættes fokus på grundvandsudvaskning af biocider fra byjorder og mulig akku-
mulering biocidnedbrydningsprodukter i miljøet. 

 

3.2 Formål og overordnede hypoteser 

PICT-RISK projektet havde to overordnede formål: 1) at tilvejebringe viden om biociders mu-
lige skadevirkninger i jordmiljøet ved dels at undersøge udvalgte biociders koncentrationsni-
veauer og skæbne i højrisiko jorder, der modtager regnvand fra bygningsfacader, og dels at 
undersøge biociders økotoksikologiske effekter på jordens mikroorganismer; 2) at udvikle og 
teste et nyt testkoncept i forhold til at vurdere økotoksikologiske effekter af biocider på jordens 
mikroorganismer. 
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3.3 Forsøgsstrategi 

I startfasen af projektet blev der i tæt samarbejde med Miljøstyrelsen udvalgt en række test-
stoffer (biocider). Udover relevans for Miljøstyrelsen var det et udvælgelseskriterium, at kemi-
ske analysemetoder allerede var tilgængelige i projektgruppen, og at nogle af de valgte bioci-
der kunne forventes at have effekter både på svampe og bakterier, mens andre kun var rettet 
mod enten svampe eller bakterier. De udvalgte biocider bliver anvendt i forskellige produktty-
per (PT): konserveringsmidler i murværksprodukter (puds) (PT10), træbeskyttelsesmidler 
(PT8), film præservativer (maling) (PT 7) og præservativer for opbevaring af produkter (”in can 
preservatives”) (PT 6). Alle disse materialer udsættes for vejrpåvirkninger og udvaskes efter 
regnhændelser. 

Baseret på kendte emissions- og udvasknings-data blev det beregnet, at biocidkoncentrationer 
på mellem 0,1 og 1 mg/kg måtte kunne forventes i ”højrisikojorder” tæt på bygningsfacader, 
såfremt stofferne ikke blev nedbrudt i jorden. Faktiske teststofkoncentrationer og udvalgte ned-
brydningsprodukter blev efterfølgende målt i udvalgte, urbane højrisikojorder. Derudover blev 
der udført detaljerede nedbrydningsforsøg i en landbrugsjord med kendt pesticidanvendelses-
historik med det formål at bestemme nedbrydnings-rater og -kinetik. For enkelte teststoffer 
blev der desuden fokuseret på identifikation af mulige toksiske nedbrydningsprodukter. Bioci-
der blev ekstraheret ved accelereret solvent ekstraktion (ASE) og analyseret med HPLC-
MS/MS. 

Biocidernes økotoksikologiske effekter på jordens mikroorganismer blev undersøgt i jordmikro-
kosmos udført som beskrevet i den eksisterende OECD 217 standard test, men med et udvi-
det sortiment af komplementære testmetoder designet til at minimere risikoen for at overse 
toksiske effekter på jordens mikroorganismer (Brandt et al., 2015). Alle mikrokosmos forsøg 
blev udført med den samme landbrugsjord som anvendt til studier af nedbrydnings-rater og –
kinetik (se ovenfor). Testkonceptet var baseret på anvendelsen af komplekse mikrobielle sam-
fund bestående af tusindvis af forskellige arter som indikatorer for jordmiljøets tilstand og var 
inddelt i to faser. 

Fase 1 blev udført for alle udvalgte biocider og bestod udover måling af substrat-induceret re-
spiration (SIR; CO2 produktionsraten målt efter glukose tilsætning til jord) jf. OECD 217 test-
protokollen også af to potentielt mere følsomme tests:  svampevækst målt som [14C]acetat-i-
ergosterol inkorporering og bakterievækst målt som [3H]leucin inkorporering. Basal respiration 
(BR; CO2 produktionsraten målt uden substrat tilsætning) blev også målt. 

Endelig blev PICT testmetoden også testet i felten med et enkelt biocid (diklorisothiazolinon; 
DCOIT) for testmetodens evne til at fungere som en økologisk relevant biocid effekt- og ek-
sponerings-indikator på jordens bakteriesamfund samt på metodens evne til at vurdere hvor 
hurtigt DCOIT tolerante bakteriesamfund genetablerer deres ”naturlige” biocid følsomhed efter 
biocidstress. 

 

3.4 Vigtigste resultater og konklusioner 

De opnåede resultater viste generelt en lav risiko for toksiske effekter af biocider på jordens 
mikroorganismer selv i forventede højrisikojorder tæt ved bygningsfacader. Målte koncentratio-
ner for biocider og deres nedbrydningsprodukter var således mindst 1-2 størrelsesordener la-
vere end de koncentrationer, der forvoldte toksiske effekter på jordens mikrobielle samfund. 
En screening af højrisiko byjorder fandt meget forskellige biocid koncentrationer. De højeste 
koncentrationer (op til 0,2 mg/kg) blev fundet for tebuconazol, propiconazol, og terbutryn, 
mens andre biocider (diuron og carbendazim) blev detekteret i lave koncentrationer op til 0,01 
mg/kg. Der blev også fundet let nedbrydelige biocider (octylisothiazolinon) i nogle af jorderne. 
Disse let nedbrydelige biocider kan karakteriseres som ’pseudo-persistente’ som følge af hyp-
pig udvaskning fra bygningsfacader. Der blev dog kun analyseret et ret begrænset antal byjor-
der, og der må forventes en meget heterogen fordeling af specifikke biocider på forskellige 
byarealer. 
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En række biociders nedbrydelighed blev undersøgt i samme type jordmikrokosmos forsøg, 
som anvendt til økotoksikologiske tests (se nedenfor). Isothiazolinonerne og iodocarb blev 
nedbrudt med halveringstider på <10 dage (MIT 0.28 d, BIT 0.52 d, IPBC 1.05 d, DCOIT 4.8 d, 
OIT 9.3 d). Mecoprop og isoproturon blev nedbrudt med længere halveringstider (MCPP 44 d, 
IP 100 d). MCPP og IP må dog betragtes som ”pseudo-persistente” stoffer i jorder, der er ud-
sat for hyppig tilførsel af biocider i forbindelse med regnhændelser, der fører til udvaskning af 
biocider fra byggematerialer. Diuron, tebuconazol, propiconazol og terbutryn var persistente 
med halveringstider på over 200 dage. Desuden blev der for nogle biocider fundet akkumule-
rende nedbrydningsprodukter i jorden. 

De opnåede resultater i PICT-RISK projektet viste desuden, at OECD 217 standardtesten, der 
rutinemæssigt anvendes af miljømyndigheder til at vurdere risikoen for økotoksikologiske ef-
fekter af biocider og pesticider på jordens heterotrofe mikroorganismer, kan overse toksiske 
effekter på disse mikroorganismer. Toksiske effekter kunne således detekteres ved anven-
delse af mere følsomme og indbyrdes komplementære testmetoder, der måler vækstinhibering 
i enten svampe eller bakterier, udvikling af biocid tolerance og ændringer i mikrobiel sam-
fundsstruktur. Baseret på vores resultater og eksisterende litteratur på antimikrobielle stoffers 
effekter på jordens mikroorganismer forslår vi mulige forbedringer af den fremgangsmåde, 
som p.t. anvendes i forbindelse med økotoksikologisk vurdering og godkendelse af nye bioci-
der og pesticider i EU. Specifikt foreslår vi, at OECD 217 testen på sigt erstattes eller udbyg-
ges med inddragelse af mere følsomme ”Fase 1” testmetoder, der måler vækstinhibering i 
henholdsvis svampe (14C-acetat-i-ergosterol indbygning) og bakterier (3H-leucin indbygning i 
proteiner). Såfremt Fase 1 sammenholdt med eksponeringsdata indikerer en risiko for skade-
lige effekter af biocider, foreslår vi, at OECD 217 testen ekspanderes yderlige ved at inddrage 
mere detaljerede ”Fase 2” tests, der måler PICT udvikling overfor teststoffet og ændringer i mi-
krobiel diversitet baseret på analyser af enten phospholipidfedtsyre (PLFA) profiler eller DNA 
sekvensprofiler (rRNA gen amplikonsekventering). 

Fase 2 tests blev kun udført for isothiazolinonerne DCOIT og MIT, der begge var i stand til at 
hæmme bakterievæksten i jorden (Fase 1). Selv om de to stoffer er strukturelt beslægtede og 
må antages af have den samme primære virkningsmekanisme, udviste de to biocider markant 
forskellige effekter i Fase 2 tests. DCOIT-eksponering førte til en markant toleranceudvikling af 
jordens bakteriesamfund (PICT) og en tilhørende drastisk ændring i mikrobiel diversitet, mens 
MIT ikke selekterede for resistens og førte til langt mere begrænsede effekter på mikrobiel di-
versitet. Udviklingen af jordbakteriesamfundenes resistens overfor DCOIT var næsten identisk 
i laboratoriemikrokosmos inkubationer og under mindre kontrollerede feltbetingelser i havejord. 
Jordbakteriesamfundenes resistens var dog mindre persistent under feltbetingelser sandsyn-
ligvis pga. højere tilførsel af mikrobielle vækstsubstrater til jorden under feltforhold end i luk-
kede jordmikrokosmos. Disse resultater viser derfor, at laboratorietests jf. OECD 217 kan un-
derestimere jordmikrobiomets evne til at ”komme sig” efter at have været udsat for biocidek-
sponering. 

Samlet set konkluderer vi, at de testede biocider udgør en ret lille risiko for at kunne udøve 
akutte økotoksikologiske effekter på jordens mikrobielle samfund i en dansk kontekst, men 
også, at der er behov for mere viden om biocideksponeringsniveauer i jordmiljøet og dertil 
knyttet resistensudvikling og selektion af mikroorganismer. Ny forskning har således vist, at 
PICT-metoden anvendt i dette projekt i visse tilfælde er mindre følsom end andre mere detalje-
rede metoder (f.eks. metagenomics og ”high-throughput” qPCR) til at kvantificere jordbakterie-
samfunds resistens i naturlige miljøer, hvorfor det er muligt, at vi har overset effekter af de te-
stede biocider. Dertil kommer, at det er muligt, at jordens mikroorganismer udvikler resistens 
overfor biocider efter længere tids eksponering overfor sub-inhibitoriske biocid koncentrationer 
i jorder på samme måde som tidligere vist for antibiotika i dyr. Resistensudvikling overfor azo-
ler i plantepatogene svampe er allerede et alvorligt og velkendt problem i EU og kan med høj 
sandsynlighed til dels tilskrives landbrugets anvendelse af azoler som fungicider, men i de se-
nere år er der også kommet stigende fokus på miljøets rolle for selektion og resistensudvikling 
i humanpatogene mikroorganismer i en sådan grad, at miljødimensionen er indskrevet i EUs 
handlingsplan for bekæmpelse af antimikrobiel resistens i patogene mikroorganismer. l den 
forbindelse skal det bemærkes, at humanpatogene svampes resistensudvikling overfor medi-
cinske azoler udgør et stigende problem i Nordeuropa, og at en del af denne resistensudvik-
ling muligvis kan tilskrives anvendelsen af azoler som pesticider eller biocider. Biociders evne 
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til at co-selektere for antibiotika resistens i bakterier er også velkendt og kan potentielt udgøre 
en betydelig risiko (vist i PICT-RISK som co-selektion af tetracyklin tolerance i jordbakterie-
samfund), men denne risiko er imidlertid kun dårligt, eller slet ikke, belyst for de biocider, der 
indgik i PICT-RISK projektet. Endeligt må der skønnes at være en betydelig risiko for, at persi-
stente/pseudo-persistente biocider og persistente nedbrydningsprodukter udvaskes til grund-
vandet i byområder og andre områder med biocidanvendelse. I den forbindelse er der behov 
for yderligere studier af biocidnedbrydningsprodukters skæbne og effekter i jordmiljøet. 
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4. Summary 

4.1 Introduction 
Biocides are potent bioactive compounds that are designed to either kill or impede harmful or-
ganisms (often microorganisms) in a broad array of product categories (Regulation (EU) No 
528/2012). This report is based on results from the project PICT-RISK. We illuminate the oc-
currence and fate of selected biocides, as well as their toxic effect in soil environments with 
particular focus on possible exposure from biocide use in building materials, biocide degrada-
tion kinetics, the creation of possible toxic degradation products, and risks for harmful effects 
affecting soil microorganisms which support important ecosystem services. 

A particular focus area has been the development and testing of a new test-concept designed 
to assess ecotoxicological effects of biocides in soil microorganisms, and in this case espe-
cially the testing of the pollution-induced community tolerance (PICT) concept as an ecological 
relevant effect and exposure-indicator for the risk assessment of biocides. 

Our results confirmed our hypothesis that the classical OECD 217 method underestimates the 
effects of biocides on soil microorganisms, since microbial growth and diversity in soil was 
generally disturbed at lower biocide concentrations than potential microbial activity (substrate-
induced respiration). Furthermore, our new testing concept showed that microbial communities 
can respond in contrasting ways even after exposure to closely related compounds. Overall, 
our results indicate that there is only a minor risk of acute toxic effects of the investigated bio-
cides on soil microorganisms. Measured concentrations for biocides and their degradation 
products in selected “high risk soils” (up to 0,2 mg/kg) were at least 1-2 orders of magnitude 
lower than the concentrations causing toxic effects in soil microbial communities. 

Some of the biocides were highly persistent or led to the accumulation of previously unknown 
degradation products, and, in a single case (terbutryn), the accumulation of degradation prod-
ucts coincided with an increased toxic effect in soil microorganisms over time. 

Other biocides (e.g., isothiazolinones) were easily degradable, yet a surprisingly high occur-
rence of these substances was observed in urban soils. This could be explained by semi-con-
tinuous leaching from building materials by persistent rain. Therefore, we categorize these bio-
cides as "pseudo-persistent." 

Based on our results, we suggest that existing ecotoxicological testing methods targeting soil 
microorganisms should be reassessed. We propose an expansion of the OECD 217 test by 
incorporating newer and more sensitive test methods that elucidate toxic effects on fungal and 
bacterial growth (tier 1), possibly with the inclusion of additional tests (tier 2) targeting the ef-
fects of chemicals on resistance development and diversity in soil microbial communities. Ad-
ditionally, we suggest a focus on groundwater leaching of biocides from urban soils and the 
potential accumulation of biocide degradation products in the environment. 

 

4.2 Purpose and overarching hypotheses 

The PICT-RISK project had two overarching objectives, namely 1) to provide knowledge about 
potential adverse effects of biocides in the soil environment by investigating the concentration 
levels and fate of selected biocides in high-risk soils receiving rainwater runoff from building 
facades, and by examining the ecotoxicological effects of biocides on soil microorganisms; 2) 
to develop and test a new testing concept for assessing the ecotoxicological effects of biocides 
on soil microorganisms. 
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4.3 Experimental approach 

In the initial phase of the project, a set of test substances (biocides) was selected in close col-
laboration with the Danish Environmental Protection Agency. In addition to relevance for the 
Danish Environmental Protection Agency, several selection criteria that were applied. 1) chem-
ical analysis methods should already be available within the project group. 2) that some of the 
chosen biocides could be expected to have effects on both fungi and bacteria, while others 
would target either fungi or bacteria. 3) The biocides selected are used in different product 
types (PT): preservatives in masonry products (plaster) (PT10), wood preservatives (PT8), film 
preservatives (paint) (PT7), and preservatives for the storage of products ('in-can preserva-
tives') (PT6). All these materials are exposed to weather and leach following substantial rain-
fall. 

Based on known emission and leaching data, it was estimated that biocide concentrations be-
tween 0.1 and 1 mg/kg could be expected in 'high-risk soils' close to building facades if the 
substances were not degraded in the soil. Actual test substance concentrations and selected 
degradation products were measured subsequently in selected urban high-risk soils. In addi-
tion, detailed degradation experiments were conducted in agricultural soil with a known pesti-
cide use history, aiming to determine degradation rates and kinetics. For some test sub-
stances, we focused also on identifying potential toxic degradation products. Biocides were ex-
tracted using accelerated solvent extraction (ASE) and analysed with HPLC-MS/MS. 

The ecotoxicological effects of biocides on soil microorganisms were investigated in soil micro-
cosms conducted as described in the existing OECD 217 standard test, but with an extended 
range of complementary test methods designed to minimize the risk of overlooking toxic ef-
fects in soil microorganisms (Brandt et al., 2015). All microcosm experiments were performed 
using the same agricultural soil as used for studies of degradation rates and kinetics (see 
above). The test concept was based on the use of complex microbial communities consisting 
of thousands of different species as indicators of soil quality and was divided into two phases. 

Phase 1 was conducted for all selected biocides and, in addition to measuring substrate-in-
duced respiration (SIR; CO2 production rate measured after glucose addition to soil) according 
to the OECD 217 test protocol, consisted of two potentially more sensitive tests: fungal growth 
measured as [14C]acetat-i-ergosterol incorporation and bacterial growth measured as [3H]leu-
cin incorporation. The basal respiration (BR; CO2 production rate measured without substrate 
addition) was also measured. 

In Phase 2, the PICT test method was also tested in a field experiment with a single biocide 
(dichloroisothiazolinone; DCOIT) to assess the ability of PICT to serve as an ecologically rele-
vant biocide effect and exposure indicator in soil bacterial communities. Additionally, the “re-
verse” PICT methodology was used to assess how quickly DCOIT-tolerant bacterial communi-
ties re-establish their 'natural', high biocide sensitivity after termination of biocide stress. 

4.4 Highlighted results and conclusions 

The results obtained generally indicated a low risk of toxic effects of biocides on soil microor-
ganisms, even in expected high-risk soils close to building facades. Measured concentrations 
of biocides and their degradation products were at least 1-2 orders of magnitude lower than 
the concentrations causing toxic effects on soil microbial communities. A screening of high-risk 
urban soils revealed highly variable biocide concentrations. The highest concentrations (up to 
0.2 mg/kg) were found for tebuconazole, propiconazole, and terbutryn, while other biocides 
(diuron and carbendazim) were detected at low concentrations up to 0.01 mg/kg. Easily de-
gradable biocides (octylisothiazolinone) were also found in some of the soils. These easily de-
gradable biocides were characterized as 'pseudo-persistent' due to frequent leaching from 
building facades following rain events. However, only a limited number of urban soils were an-
alysed, and there is expected to be a highly heterogeneous distribution of specific biocides in 
different urban areas. 
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The degradability of a range of biocides was investigated in microcosm experiments using the 
same soil as used for ecotoxicological tests (see below). Isothiazolinones and iodocarb were 
degraded with half-lives of <10 days (MIT 0.28 d, BIT 0.52 d, IPBC 1.05 d, DCOIT 4.8 d, OIT 
9.3 d). Mecoprop and isoproturon were degraded with longer half-lives (MCPP 44 d, IP 100 d). 
However, MCPP and IP must be considered as 'pseudo-persistent' substances in soils sub-
jected to frequent biocide input during rainfall events, leading to leaching of biocides from 
building materials. Diuron, tebuconazole, propiconazole, and terbutryn were persistent with 
half-lives exceeding 200 days. Furthermore, degradation products accumulated in the soil for 
some biocides. 

The results achieved in the PICT-RISK project also demonstrated that the OECD 217 standard 
test, routinely used by environmental authorities to assess the risk of ecotoxicological effects 
of biocides and pesticides on soil heterotrophic microorganisms, may overlook toxic effects on 
these microorganisms. Hence, we detected toxic effects of biocides using more sensitive and 
mutually complementary test methods that measure growth inhibition in either fungi or bacte-
ria, the development of biocide tolerance in bacterial communities, and changes in microbial 
community structure. Based on our results and existing literature on the effects of antimicrobial 
substances on soil microorganisms, we propose potential improvements to the current ap-
proach used for ecotoxicological assessment and approval of new biocides and pesticides in 
the EU. Specifically, we suggest that the OECD 217 test be eventually replaced or expanded 
by incorporating more sensitive 'Phase 1' test methods that measure growth inhibition in fungi 
([14C]acetate-in-ergosterole incorporation and bacteria ([3H]leucine incorporation into proteins). 
If Phase 1, in conjunction with exposure data, indicates a risk of harmful effects from biocides, 
we propose further expansion of the OECD 217 test by incorporating more detailed 'Phase 2' 
tests. These tests would measure PICT development when exposed to the test substance and 
changes in microbial diversity based on analyses of either phospholipid fatty acid (PLFA) pro-
files or DNA sequence profiles (rRNA gene amplicon sequencing). 

Phase 2 tests were only conducted for the isothiazolinones DCOIT and MIT, both of which 
were able to inhibit bacterial growth in the soil (Phase 1). Although the two substances are 
structurally related and are assumed to have the same primary mode of action, the two bio-
cides exhibited significantly different effects in Phase 2 tests. DCOIT exposure resulted in sig-
nificant resistance development in the soil bacterial communities (PICT) and a corresponding 
drastic change in microbial diversity, while MIT did not select for resistance and led to much 
more limited effects on microbial diversity. The development of soil bacterial community re-
sistance to DCOIT was nearly identical in laboratory microcosm incubations and under less 
controlled field conditions in garden soil. However, the resistance of soil bacterial communities 
was less persistent under field conditions, likely due to higher inputs of microbial growth sub-
strates into the soil in field conditions compared to closed soil microcosms. These results indi-
cate that laboratory tests according to OECD 217 may underestimate the resilience of the soil 
microbiome following exposure to biocides. 

In conclusion, we find that the biocides tested pose a relatively low risk of exerting acute eco-
toxicological effects on soil microbial communities in a Danish context. However, there is a 
need for more knowledge on biocide exposure levels in the soil environment and related de-
velopment of resistance and selection of microorganisms. New research has shown that the 
PICT method used in this project is, in certain cases, less sensitive than other more detailed 
methods (e.g., metagenomics and high-throughput qPCR) for quantifying resistance in soil 
bacterial communities in natural environments. Therefore, it is possible that we have over-
looked the effects of the tested biocides. Furthermore, it is possible that soil microorganisms 
develop resistance to biocides after prolonged exposure to sub-inhibitory biocide concentra-
tions in soils, similar to what has been previously demonstrated for antibiotics in the animal 
gut. Resistance development to azoles in plant-pathogenic fungi is already a serious and well-
known problem in the EU, in part attributed to the agricultural use of azoles as fungicides. 
However, in recent years, there has been increasing focus on the environment's role in selec-
tion and resistance development in human-pathogenic microorganisms to such an extent that 
the environmental dimension is now incorporated into the EU action plan for combating antimi-
crobial resistance in pathogenic microorganisms. In this context, it should be noted that the de-
velopment of resistance in human-pathogenic fungi to medical azoles poses an increasing 
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problem in Northern Europe, and a portion of this resistance development may potentially be 
attributed to the use of azoles as pesticides or biocides. The ability of biocides to co-select for 
antibiotic resistance in bacteria is also well-known and can potentially pose a significant risk 
(demonstrated in PICT-RISK as co-selection of tetracycline tolerance on soil bacterial commu-
nities), but this risk is only poorly, or not at all, assessed for the biocides included in the PICT-
RISK project. Finally, there is a risk that persistent/pseudo-persistent biocides and persistent 
degradation products leach into groundwater in urban areas and other areas with biocide use. 
In this regard, further studies are needed on the fate and effects of biocide degradation prod-
ucts in the soil environment. 
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5. Indledning  

5.1 Videnskabelig baggrund 

Biocider er potente bioaktive stoffer beregnet til at dræbe eller hæmme skadelige organismer i 
en bred vifte af produktkategorier (Regulation (EU) No 528/2012). Mange af biociderne er rettet 
mod mikroorganismer som f.eks. svampe og bakterier og anvendes bl.a. i malinger og andre 
byggematerialer. Disse biocider er generelt relativt vandopløselige og er derfor potentielt mobile 
i miljøet. Biocider kan derfor udvaskes fra bygningsfacader (Burkhardt et al.,2012, Wangler et 
al., 2012), hvilket medfører en risiko for skadelige effekter i både akvatiske og terrestriske mil-
jøer. 

Tidligere er biociders skæbne, forekomst og økotoksikologiske effekter især blevet undersøgt i 
akvatiske miljøer, mens der er langt mindre viden fra terrestriske miljøer. I denne rapport foku-
serer vi på forekomst, skæbne og toksiske effekter af biocider i jordmiljøet med særlig fokus 
på mulig eksponering fra biocidanvendelsen i byggematerialer, biocid nedbrydningskinetik, 
dannelsen af mulige toksiske nedbrydningsprodukter og risikoen for skadelige effekter på jor-
dens mikroorganismer og dertil knyttede økosystemtjenester (Brandt et al., 2015). 

I forbindelse med den terrestriske risikovurdering, der foretages, når nye pesticider og biocider 
godkendes i EU, anvendes almindeligvis kun data fra to typer af økotoksikologiske tests, der 
er rettet mod jordens mikroorganismer (European Commission 2002; ECHA 2014). Den ene 
type af disse tests eksemplificeres af OECD 216 test metoden (OECD, 2000a), der er rettet 
mod nitrificerende mikroorganismer, og som betragtes som en relevant test, der tester den po-
tentielle aktivitet af en defineret, følsom og økologisk vigtig indikator gruppe (Brandt et al., 
2015). Den anden test type eksemplificeres af OECD 217 testmetoden (OECD, 2000b), der er 
rettet mod stort set alle heterotrofe mikroorganismer (i praksis især svampe og bakterier) i 
jordbunden, og som direkte måler kemiske stoffers evne til af hæmme den potentielle hetero-
trofe aktivitet. Denne test kaldes også en SIR inhiberingstest (SIR = substrat-induceret respira-
tion), da den potentielle heterotrofe aktivitet måles som CO2 produktionsraten i jord tilsat glu-
kose. I forbindelse med risikovurdering af biocider kan der også benyttes visse ISO certifice-
rede metoder, som er tæt beslægtede med ovenfor refererede OECD metoder (ECHA, 2014). 

OECD 217 test metoden og hertil beslægtede metoder anses almindeligvis som meget uføl-
somme tests af flere årsager (Brandt et al., 2015). For det første er disse tests baseret på 
hæmning af respiration, som generelt er et mindre følsomt mål for toksiske effekter end hæm-
ning af vækst. For det andet er der en betydelig funktionel redundans i den meget diverse 
gruppe af mikroorganismer (C mineraliserende svampe og bakterier), som OECD 217 testen 
og beslægtede metoder måler på. De fleste stoffer vil således kun påvirke en del af jordens 
mikroorganismer. F.eks. vil et fungicid oftest primært inhibere svampe, hvilket ofte fører til, at 
de upåvirkede mikroorganismer (i dette tilfælde bakterier og archaea) får en konkurrencefordel 
og bliver dominerende. Den toksiske effekt af fungicidet vil derfor potentielt kunne blive over-
set, når man anvender OECD 217 metoden. For det tredje kan OECD testmetoderne (både 
OECD 216 og 217) desuden overse toksiske effekter, der skyldes, at giftstoffer selekterer for 
resistente mikroorganismer. Denne effekt kaldes også for ’pollution-induced community tole-
rance’ (PICT) (Blanck, 2002) og vil normalt også resultere i et mikrobielt samfund med en æn-
dret artssammensætning, men ikke altid, da selektion for resistens kan forekomme blandt for-
skellige typer af mikroorganismer (stammer) tilhørende samme art (Brandt et al., 2010).  

En centralt element i rapporten er derfor også at sammenligne resultater med OECD 217 test 
metoden med data fra en ny kombination af mere detaljerede økotoksikologiske tests, der spe-
cifikt måler væksthæmning i jordens svampe (14C acetat-inkorporering i ergosterol) eller bakte-
rier (3H leucin indbygning i proteiner), ændringer i mikrobiel samfundsstruktur (phospholipid 
fedtsyre analyse af svampe + bakterier; rRNA gen amplikonsekventering rettet mod enten bak-
terier eller svampe) og selektion for biocidtolerante bakteriesamfund (PICT; baseret på 3H leu-
cin indbygning som PICT detektionsmetode). 
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Udover at fungere som en økotoksikologisk indikator i definerede mikrokosmosforsøg som 
dem, der anvendes for OECD 217 metoden, har PICT konceptet derudover den indbyggede 
fordel, at PICT effekten kan påvise toksiske effekter af stoffer selv under komplekse feltbetin-
gelser, hvilket ofte ikke lader sig gøre for de øvrige testede parametre (vækst, respiration, 
samfundsstruktur etc.) (Blanck, 2002). Mikrobielle samfundsstruktur og funktion vil således 
kunne påvirkes af en række forskellige økologiske og fysisk/kemiske faktorer under feltbetin-
gelser, mens PICT overfor et givent giftstof normalt kun vil forekomme, hvis giftstoffet har væ-
ret i stand til at udøve en toksisk effekt og derved har selekteret for resistente mikroorganis-
mer. 

Et yderligere element i rapporten er derfor at undersøge, om PICT kan anvendes som en øko-
logisk relevant indikator for eksponering og toksisk effekt af biocider under feltbetingelser. I 
denne sammenhæng ønskes også belyst, hvorvidt udvikling af mikrobiel samfundstolerance 
overfor biocider er persistent eller reversibel. I denne sammenhæng er det også vigtigt at be-
mærke, at resistensudvikling overfor biocider i naturlige miljøer også kan udgøre en risiko for 
human sundhed. F.eks. tilhører nogle svampemidler, der anvendes som både fungicider og 
biocider, samme klasse af stoffer som visse medicinske svampemidler, der anvendes til be-
kæmpelse af svampeinfektioner i mennesker (Berger et al., 2017). Tilsvarende er der også en 
betydelig risiko for, at nogle biocider kan co-selektere for antibiotika resistente bakterier, hvil-
ket udgør en risiko for vores fremtidige evne til at behandle bakterieinfektioner i mennesker 
(Ashbolt et al., 2013;Pal et al., 2015). 

5.2 Formål og hypoteser 

Følgende hypoteser undersøges i kontrollerede jordmikrokosmos forsøg udført jf. OECD 217 
testmetoden, men hvor målingen af substrat-induceret respiration suppleres af detaljerede stu-
dier af udvalgte biociders skæbne og deres effekter på jordens mikrobielle samfund. Hypote-
serne er skrevet som arbejdshypoteser, der afspejler vores forventninger, inden forsøgene 
blev udført. 

 
1. OECD 217 testmetoden underestimerer toksiske effekter af biocider i forhold til gruppe-

specifikke vækstinhiberingsassays målrettet henholdsvis svampe eller bakterier. 
2. Svampemidler inhiberer svampevækst i jord, hvilket fører til, at bakteriers vækst stimuleres 

pga. mindre intens konkurrence fra svampe, mens der ikke kan måles hæmning af basal 
jordrespiration pga. funktionel redundans i jordens kulstof mineraliseringsprocesser. Det 
forventes således, at tolerante mikroorganismer (her især bakterier) vil blive mere aktive i 
takt med at svampenes aktivitet inhiberes.  

3. Biocider rettet mod både svampe og bakterier vil initialt inhibere både svampes og bakteri-
ers vækst i jorden, men efter få dage/uger vil vækstinhiberingen ophøre enten fordi bioci-
derne nedbrydes eller fordi de mikrobielle samfund udvikler biocid tolerance (PICT). NOTE: 
PICT undersøges i dette projekt kun for jordens bakteriesamfund. 

4. PICT overfor biocider vil kun forekomme i tilfælde, hvor biociderne initialt hæmmer jordbak-
teriernes vækst, da initial vækstinhibering er en indikator for selektionstrykket fra de testede 
stoffer. 

5. Initial vækstinhibering og PICT-effekter forårsaget af biocider i jordmikrokosmos kan vali-
deres og korreleres til ændringer i den mikrobielle samfundsstruktur (PLFA-profiler) eller i 
’artssammensætningen’ af bakterier (amplikon sekvensanalyser). 

6. Biocid eksponering i jord kan føre til co-selektion af tetracyklinresistente jordbakteriesam-
fund. 

7. Biocider nedbrydes i jord og nedbrydningskinetikken kan modelleres. 
8. Toksiske biocid nedbrydningsprodukter akkumulerer ikke i jorden. 
 
Flg. hypoteser undersøges i kontrollerede feltforsøg: 
9. PICT-konceptet kan anvendes til at teste toksiske effekter af biocider i felteksponerede jor-

der. 
10. PICT-signalet er positivt korreleret til biocideksponeringen. 
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11. PICT-dynamikken i feltjorder er anderledes end i laboratorie mikrokosmos udført jf. OECD 
217 testmetoden; især forventes PICT at være mindre persistent i felten end i laboratorie 
mikrokosmos. 

12. PICT har potentiale som en kombineret eksponerings- og effekt-feltindikator for skadelige 
effekter af biocider på jordens mikroorganismer. 

 
Flg. hypoteser testes ved monitering af biocider i jorder, der modtager afløbsvand fra byg-

ningsfacader: 
13. Jordens organismer eksponeres kontinuert eller semi-kontinuert overfor biocider i jorder, 

der modtager afløbsvand fra bygningsfacader. 
 
Flg. overordnede hypoteser testes i projektet: 
14. Effektkoncentrationer for toksiske effekter af biocider på jordens mikroorganismer er højere 

end målte koncentrationer af biocider i danske jorder, der modtager udvaskede biocider fra 
bygningsfacader, og biocider i byggematerialer forventes derfor at udgøre en ret lav risiko 
for økotoksikologiske effekter på jordens mikroorganismer. 

15. EU medlemslandenes fremgangsmåde i forhold til at teste skadelige effekter af nye biocider 
på jordens mikroorganismer og deraf afledte økosystem tjenester kan forbedres ved at ind-
føre mere relevante og følsomme økotoksikologiske tests. En initial måling af biociders ef-
fekter på henholdsvis svampes og bakteriers vækstrate i jorden vil udgøre en nyttig Fase 1 
test, der kan forudsige potentielle effekter på mikrobielle samfunds biocid tolerance (PICT) 
og samfundsstruktur. PICT og molekylær mikrobiel samfundsanalyse kan udgøre nyttige 
Fase 2 tests i forhold til at opnå en mere informativ og sikker økotoksikologisk vurdering af 
biociders effekter på jordens mikroorganismer i tilfælde, hvor Fase 1 data indikerer en be-
tydelig risiko for skadelige effekter på jordens mikroorganismer. 
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6. Materialer og metoder  

6.1 Teststoffer 

Teststoffer (biocider) blev udvalgt i samarbejde med Miljøstyrelsen med henblik på at sikre 
teststoffernes relevans. Derudover var det et udvælgelseskriterium, at kemiske analysemeto-
der allerede var tilgængelige i projektgruppen, og at nogle af de valgte biocider kunne forven-
tes at have effekter både på svampe og bakterier, mens andre kun var rettet mod svampe. Ta-
bel 1 viser en bruttoliste over de udvalgte modelbiocider samt tre ekstra biocider (cybutryn, io-
docarb og isoproturon), der kun blev inkluderet i den del af projektet, der foregik på AU. Ud-
over disse stoffer blev der også udvalgt et biocidnedbrydningsprodukt (1,2,4-triazol) samt refe-
rencegiftstoffet 3,5-dichlorophenol (3,5-DCP). Biocider indgår i en række kommercielle produk-
ter indeholdende mange forskellige indholdsstoffer. Det er derfor vigtigt at understrege at bio-
ciders interaktioner med andre indholdsstoffer kan påvirke både toksicitet og skæbne af bioci-
der i jord. Derudover skal det bemærkes, at adskillige af de valgte teststoffer også anvendes 
som aktivstoffer i pesticidformuleringer sammen med hjælpestoffer, der maksimerer deres bio-
logiske effekt (Tabel 1). 

TABEL 1. Oversigt over udvalgte stoffer til PICT-RISK projektet (bruttoliste). Biocider, som bli-
ver an-vendt i façadeprodukter (maling og puds) angivet med produkttype fra biocid direktive-
tIII og suplementeret med kosmetik direktivetIV samt anvendt i Danmark som pesticidV. 

Group 
Compound 
(Abbreviation) 
CAS-No. 

Formula Physical-chemical 
properties 

Toxicity, Ecotoxicity,  
Degradation 

Activity 
Product types (BPR) 
Pesticide in DK 

Triazines  
   

Terbutryn 
(TB) 
886-50-0 

N

N

N

S

NH NH  

Log KOW: 3.74 
WS: 25 mg L-1 
pvap: 2.3*10-6 hPa 
pKa: 4.1 (base) 

PNEC: 34 ng L-1 
LD50 (dermal): > 10200 mg kg-1 rab-
bit LC50 3 mg L-1 fish (96h) 
LD50 (oral): 2045 mg kg-1 rat 
EC50 2.4-2.9 mg L-1 green algae 
(96h) 

Algaecide 
Biocide: PT 7, 9, 10 
Pesticide: - 

Cybutryn, Irgarol 105 
(IRG) 
28159-98-0 

N

N

N

S

NH NH  

Log KOW: 3.95 
WS: 7 mg L-1 
pvap: 8.8*10-6 hPa 
pKa: 4.1 (base) 

PNEC: 1 ng L-1 
LD50 (oral): >2000 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
Skin-sensitizer 
LC50 0.94 mg L-1 rainbow trout 
(96h) 
EC50 0.4 mg L-1 mysid shrimps 
(96h) 
Extremely hazardous to water 

Algaecide 
Biocide: PT 21 
Pesticide: - 

Carbamates  
   

Carbendazim 
(CD) 
10605-21-7 

N

N
H

NH
O

O  

Log KOW: 1.6 
WS: 8 mg L-1 
pvap: < 2.6*10-6 hPa 
pKa: 4.5 (base) & 10 
(acid) 

PNEC: 34 ng L-1 
LD50 (oral): 640 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
Mutagenic (proposed cat 2) 
LC50 0,61 mg L-1 carp (96h) 
Not readily biodegradable 
T0.5 (soil) 5-6 weeks 

Fungicide 
Biocide: PT 7, 9, 10 
Pesticide: c 
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Iodocarb 
(IPBC) 
55406-53-6 

NH O
I

O  

Log KOW: 2.4 
WS: 168 mg L-1 
pvap: 1.04*10-5 hPa 
pKa: 11.8 (acid) 

PNEC: 26 ng L-1 
LD50 (oral): 1400 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
LC50 0,026 mg L-1 green algae 
(72h) 
Not easily biodegradable 

Fungicide 
Biocide: PT 6, 7, 8, 9, 
10, 13 
Cosmetics 
Pesticide: a 

Phenylureas    
  

Isoproturon 
(IP) 
34123-59-6 

NH
N

O

 

Log KOW: 2.87 
WS: 65 mg L-1 
pvap: 3.3*10-8 hPa 
pKa: 0.1 (base) & 14.3 
(acid) 

PNEC: 20 ng L-1 
LD50 (oral): >2000 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
Possibly carcinogenic 
EC50 0,01 mg L-1 green algae (72h) 
Not readily biodegradable 
Very toxic to aquatic 

Algaecide 
Biocide: PT 7, 10 
Pesticide: - 

Diuron 
(DR) 
330-54-1 

NH
N

O

Cl

Cl

 

Log KOW: 2.71 
WS: 35 mg L-1 
pvap: 2.3*10-9 hPa 
pKa: -1.6 (base) & 13.8 
(acid) 

LD50 (oral): ~4150 mg kg-1 rat  
LD50 (dermal): > 5000 mg kg-1 rat 
LC50 3.2 mg L-1 carp (48h) 
EC50 0,022 mg L-1 green algae 
T0.5 (abiotic) ~5-6years 
Light stable 

Algaecide 
Biocide: PT 7, 10 
Pesticide: - 

Triazoles  
   

Tebuconazole 
(TBU) 
107534-96-3 

OH

Cl

NN
N  

Log KOW: 3.7 
WS: 36 mg L-1 
pvap: .17*10-8 hPa 
pKa: 1.8 (base) & 13.7 
(acid) 

LD50 (oral): ~1700 mg kg-1 female 
rat 
LD50 (dermal): > 5000 mg kg-1 rat 
LC50 4.4 mg L-1 rainbow trout (96h) 
Not readily biodegradable 

Fungicide 
Biocide: PT 7, 8, 9, 10 
Pesticide: a/b/c 

Propiconazole 
(PPZ) 
60207-90-1 N

N

N

O

O
Cl

Cl

 

Log KOW: 3.72 
WS: 100 mg L-1 
pvap: 2.7*10-7 hPa 
pKa: 1.7 (base) 

LD50 (oral): 1490 mg kg-1 mouse 
LD50 (dermal): > 4000 mg kg-1 rat 
May cause sensitization by skin 
contact 
LC50 5.3 mg L-1 rainbow trout (96h) 
EC50 (growth) 0,76 mg L-1 green al-
gae 

Fungicide 
Biocide: PT 7, 8, 9 
Pesticide: a 

Isothiazolinones  
   

Methylisothiazolinone 
(MIT) 
2682-20-4 

N
S

O

 

Log KOW: 0.5 
WS: 30000 mg L-1 
pvap: 5.85*10-5 hPa 
pKa: -0.4 (base) 

LD50 (oral): 285 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
T0.5 (hydrolysis) > 720 h 
T0.5 (photolysis): 266 h 
T0.5 (aerobic aquatic microorg): 9h 

Bactericide/ Fungicide 
Biocide: PT 6, 11, 12, 
13 Cosmetics Pesti-
cide: - 

Benzisothiazolinone 
(BIT) 
2634-33-5 

NH
S

O

 

Log KOW: 
WS: ~1000 mg L-1 
pvap: 
pKa: 14.8 (acid) 

LD50 (oral): 670 mg kg-1 male rat 
LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rat 
LC50 1.6 mg L-1 rainbow trout (96h) 
EC50(growth) 0,07mg L-1 green al-
gae 

Bactericide/ Fungicide 
Biocide: PT 2, 6, 9, 
11, 12, 13 Pesticide: - 

N-Octylisothiazolinone 
(OIT) 
26530-20-1 

N
S

O  

Log KOW: 2.45 
WS: 480 mg L-1 
pvap: 4.9*10-5 hPa 
pKa: -0.4 (base) 

PNEC: 13 ng L-1 
LD50 (oral): 760 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): 690 mg kg-1 rabbit 
LC50 0,065 mg L-1 rainbow trout 
(96h) 
Readily dissipated in river water 

Bactericide/ Fungicide 
Biocide: PT 6, 7, 9, 
10, 13 Pesticide: - 

Dichloro-N-octyliso- 
thiazolinone 
(DCOIT) 

N
S

O

Cl

Cl  

Log KOW: 4.9 
WS: 14 mg L-1 
pvap: 6.67 hPa (xylene) 

PNEC: 8 ng L-1 
LD50 (oral): 2600 mg kg-1 female rat 

Bactericide/ Fungicide 
Biocide: PT 7, 8, 9, 
10, 11, 21 Pesticide: - 
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64359-81-5 pKa: - LD50 (dermal): > 2000 mg kg-1 rab-
bit 
LC50 2.7 ppb rainbow trout (96h) 
T0.5 (aerobic & anaerobic) < 1h 
Products with greatly reduced tox-
icity 

Phenoxy acids     

Mecoprop 
(MCPP) 
93-65-2 

O

O OHCl  

Log KOW: 3.1 
 WS: 620 mg L-1 
pvap: 10*10-7 hPa 
pKa: 3.1 (acid) 

LD50 (oral): 650 mg kg-1 rat 
LD50 (dermal): 900 mg kg-1 rabbit 
Carcinogenic (class 1) 
LC50 124.8 mg L-1 rainbow trout 
(96h) EC50 100 mg L-1 daphnia 
magna Very toxic to aquatic life 

Algaecide 
not registered under 
BPR, since Roof pro-
tection (higher plants) 
Pesticide: - 

I. Log KOW, WS, pvap (eksperimentel data): IRG, CD, IPBC, DR, TBU, PPZ, MI, BIT, OIT, DCOIT (Paulus, 
2005); TB, IP, MCPP (SRC, 2014). pKa: undersøgt med ACD/I-LAB 

II. Tox. Data for IRG, CD, IPBC, DR, MI, BIT, OIT, DCOIT, TBU, PPZ: (Paulus, 2005); TB, IP: [Material 
Safety Data Sheet]. PNEC: (Burkhardt et al., 2009) 

III. Biocid product typer: PT6 In-can preservatives, PT7 filmkonserveringsmidler, PT8 trækonserverings-
midler, PT9 fiber, læder, gummi og polymeriseret materiale, PT10 Murværkskonservering, PT11 Kon-
serveringsmidler til væskekøle- og forarbejdningssystemer, PT12 Slimicider, PT13 Metalbearbejd-
ningsvæske konserveringsmidler, PT21 Antifouling-produkter (Europa-Parlamentet og Rådet; Europa-
Kommissionen, 2013b, a). 

IV. Kosmetiske produktdirektiv (Europa-Parlamentet og Rådet, 2009). 
V. Stoffer mærket Compounds marked (a) bruges som pesticider I Danmark. (in 2010) (Danish 

Environmental Protection Agency, 2011a), (b) anvendes som plantebeskyttelsesmidler i dansk privat 
havebrug (in 2010) (Danish Environmental Protection Agency, 2011b), (c) kan findes som pesticider på 
frugt og grønt, der sælges, men ikke produceres i Danmark (Fødevarestyrelsen, 2011). 

6.2 Valg af model jord for laboratoriestudier 

En lerblandet sandjord (76% sand, 21% silt og 3% ler) fra Københavns Universitets forsøgs-
gårde (Mark 26) blev anvendt til alle laboratorieforsøg. En repræsentativ Mark 26 jordprøve 
blev taget fra pløjelaget (0-20 cm dybde) i november 2013. Jordprøvetagning og opbevaring 
(mørke ved 5 °C) blev udført i overensstemmelse med OECD 217 guideline (OECD, 2000b). 
Jorden havde et organisk C indhold på 1.6% og en pH målt i vand på 6.4. Jordens mikrobielle 
biomasse estimeret på baggrund af substrat-induceret jordrespirationsdata (Anderson and 
Domsch, 1978) udgjorde 1.06% af jordens totale organiske stof. Jorden havde været anvendt 
til dyrkning af kornafgrøder (senest byg) og blev gødsket udelukkende ved brug af uorganisk 
handelsgødning (NPKS). Jorden var dermed sammenlignelig med jorder, der rutinemæssigt 
anvendes til økotoksikologiske teststudier af jordens mikroorganismer jf. OECD 217 testmeto-
den (OECD, 2000b). 
 
Tidligere anvendelse af pesticider på marken blev undersøgt ved at gennemgå dyrkningspla-
ner for Mark 26 i perioden 2006-2013. To af biocidteststofferne undersøgt i denne rapport blev 
anvendt som fungicider i perioden; nemlig tebuconazol (alle år i perioden 2008-2013) og propi-
conazol (2006), hvorfor det ikke kan udelukkes, at jordens mikroorganismer havde tilpasset sig 
til disse to beslægtede stoffer, der begge hæmmer ergosterol biosyntesen i svampe. Sidste 
sprøjtning med tebuconazol fandt sted i juni 2013 fem måneder inden jordprøvetagningen blev 
foretaget. Ingen af de øvrige anvendte agrokemikalier på Mark 26 var tæt beslægtede med 
nogle af de udvalgte biocidteststoffer. 

6.3 Opsætning af laboratorie mikrokosmos forsøg 

6.3.1 Biocid nedbrydningskinetik 

Jord mikrokosmosforsøg blev udført i 60 mL brune glas med 1 g fugtig jord. Biocider blev på 
forhånd tilsat til 100 mg sand som carrier og efterfølgende tilsat til 10 g jord i henhold til OECD 
guideline 217 (OECD, 2000b). For at kunne tilsætte biociderne til sandet, blev biociderne op-
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løst i acetone. Efter tilsætning til sandet blev acetonen afdampet natten over. De endelige bio-
cidkoncentrationer i jorden var 2 µg g-1 for isothiazolinoner (methylisothiazolinone, benzisothi-
azolinone, octylisothiazolinone, dichloroctylisothiazolinone) og 10 µg g-1 for alle andre biocider 
(terbutryn, diuron, isoproturon, iodocarb, tebuconazole, propiconazole, mecoprop). I alt 51 jord 
mikrokosmosforsøg blev gennemført i dette projekt til fastlæggelse af nedbrydningskinetiken.  
Glassene blev lukket med aluminiumsfolie for at tillade tilførsel af ilt.  Mikrokosmer blev inku-
beret ved 22° C i op til 120 dage (d). En gang om ugen blev vægten af mikrokosmerne målt, 
og vand blev tilsat til udligning af fordampning for at fastholde et vandindhold på 8-10 % 
(vægt/vægt). Tre replikater af hver inkubation blev kørt og analyseret. På definerede tidspunk-
ter (0, 1, 3, 5, 7, 10, 14, 22, 29, 36, 42, 55, 72, 87, 100, 118 d) efter inkubationsstart blev jord 
udtaget og opbevaret ved -18° C. Alle prøver blev analyseret på en gang. 

6.3.2 Økotoksikologiske effekter i laboratorie mikrokosmos 

Alle mikrokosmos procedurer blev udført i overensstemmelse med OECD 217 (OECD; 
2000b). Jord blev sigtet (2 mm netstørrelse) og præ-inkuberet i mikrokosmos bestående af 50-
mL glasflasker med 25 g jord ved 22 °C i 7-10 dage. Teststoffer blev tilsat jorden ved brug af 
kvartssand som en ’carrier’ (10 mg g-1). Teststof opløsninger blev lavet i acetone, som efter 
tilsætning til sand (200 µL g-1 jord) fik lov til at fordampe natten over, inden sandet blev blandet 
ind i jorden. Testkoncentrationer blev valgt med henblik på at tilvejebringe komplette dosis-re-
spons kurver for at kunne sammenligne forskellige økotoksikologiske test parametres indbyr-
des følsomhed. 
Alle mikrokosmosjorder blev inkuberet ved 22 °C i mørke. På forskellige tidspunkter blev der 
udtaget repræsentative mikrokosmos jordprøver til mikrobiologiske og kemiske analyser (se 
nedenfor). Mikrobielle aktivitetsparametre blev målt efter enten 4 timer, 2 dage, 7 dage eller 40 
dage, mens bakteriel samfundstolerance og mikrobiel samfundsstruktur for udvalgte stoffer 
blev undersøgt efter 40 dage. Koncentrationen af teststofferne blev målt ved forsøgets start (få 
timer efter tilsætning til jord) og efter 40 dage. Alle jordmikrokosmos blev udluftet adskillige 
gange i løbet af de 40 dages inkubering og jordfugtigheden blev moniteret ved vejning for at 
sikre en konstant jordfugtighed på 8-9 %. 

6.3.3 Økotoksikologiske effekter i kontrollerede feltforsøg 

Jord blev sigtet (2 mm netstørrelse), præ-inkuberet og tilsat teststoffet DCOIT under kontrolle-
rede laboratorieforhold som beskrevet ovenfor (Afsnit 6.3.2). Udover testjorden (Mark 26) blev 
der også anvendt en havejord fra Greve Strand syd for København. Jorderne (havejord eller 
Mark 26 jord) blev herefter inkuberet i nedgravede potter i havejord (Greve Strand) og i labora-
torie mikrokosmos bestående af 50-mL glasflasker med 25 g jord inkuberet som beskrevet 
ovenfor (Afsnit 6.3.2). Opsætningen af dette forsøg er beskrevet i større detalje i Afsnit 6.5. 
 

6.4 Økotoksikologiske effektparametre 

6.4.1 Substrat-induceret respiration 

Substrat-induceret respiration (SIR) blev målt som CO2 akkumuleringsrater i gasfasen i forseg-
lede serumflasker indeholdende jord udtaget fra jordmikrokosmos (Anderson and Domsch, 
1978)(OECD, 2000b). Jord (2 g) blev tilsat 50 mg af en glukose/talkumblanding (4/1) og rystet 
i hånden i 10 sekunder. Efter 30 min blev serumflasken afgasset med teknisk luft uden CO2 og 
forseglet. Akkumuleret CO2 blev målt efter 5-7 timers inkubation ved 22 °C i mørke ved gas-
kromatografi (Fernandez-Calvino et al., 2017). 

6.4.2 Basal respiration 

Basal respiration (BR) blev målt som beskrevet ovenfor for SIR med to ændringer: ingen til-
sætning af glukose/talkum blanding til jorden og akkumuleret CO2 blev målt efter 19-21 timer. 
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6.4.3 Svampevækst ([14C]acetat indbygning i ergosterol) 

Mikrosvampes vækst i jord blev målt ved brug af [14C]acetat i ergosterol inkubereringsmetoden 
(Ac-in-Erg) (Newell and Fallon, 1991) tilpasset anvendelse i jord (Bååth, 2001) med visse mo-
difikationer (Rousk et al., 2009). Jord (1 g) blev overført til et reagensrør og tilsat 2 mL Na-ace-
tat opløsning (220 µM) og 20 µL [14C]acetat Na salt (7.4 MBq mL-1 og 2.04 GBq mmol-1; Perkin 
Elmer, USA). Jordsuspensionen blev inkuberet ved i mørke ved 22 °C i 8 timer, hvorefter 1 mL 
5% formalin blev tilsat for at stoppe mikrosvampenes vækst. Ergosterol blev ekstraheret og 
kvantificeret ved HPLC analyse (UV detektion; 282 nm), hvorefter radioaktiviteten i opsamlede 
ergosterol fraktioner blev bestemt ved væskescintillationstælling. 

6.4.4 Bakterievækst ([3H]leucin indbygning)  

Jordbakteriers vækst blev målt ved brug af [3H]leucine (Leu) inkorporeringsmetoden (Kirchman 
et al., 1985) tilpasset anvendelse i jord (Bååth et al., 2001). Jord (1 g) blev tilsat 10 mL destil-
leret vand og dispergeret ved brug af en multivortex shaker ved maksimum intensitet i 3 minut-
ter efterfulgt af centrifugering (1000 × g; 10 min). Supernatanten (1,5 mL portioner) indehol-
dende ekstraherede jordbakterier (jordbakteriesuspension) blev herefter overført til 2-mL mik-
rocentrifugeringsrør, hvorefter inkubationer startedes ved tilsætning af 2 µL [3H]Leu (37 MBq 
mL-1 og 5.74 TBq mmol-1; Perkin Elmer, USA) og ikke-radioaktivt Leu til en slutkoncentration 
på 275 nM Leu i jordbakteriesuspensionen. Bakteriernes vækst blev stoppet efter 2 timers in-
kubation i mørke ved 22°C ved tilsætning af 75 µL 100% trikloreddikesyre. Ikke-inkorporeret 
[3H]Leu blev fjernet via en serie af centrifugerings/vasketrin som beskrevet tidligere (Bååth et 
al., 2001). 

6.4.5 Bakteriel samfundstolerance 

Bakteriel samfundstolerance overfor udvalgte teststoffer (isothiazolinoner) blev målt efter 40 
dages inkubering (PICT selektionsfase) i jordmikrokosmos. Hvis den bakterielle samfundstole-
rance til et stof stiger efter længere tids eksponering til stoffet i jord (i vores tilfælde 40 d) bety-
der det, at jordens bakteriesamfund har responderet ved at udvikle tolerance overfor stoffet, 
hvilket også kaldes “pollution-induced community tolerance” (PICT). PICT detektion blev fore-
taget som korttidsinkubationer ved brug af [3H]Leu inkorporeringsmetoden beskrevet ovenfor 
(Bååth et al., 2001), men med den vigtige modifikation, at ekstraherede bakterier blev udsat 
for en række forskellige teststofkoncentrationer for på denne måde at kunne måle de ekstrahe-
rede bakteriers tolerance overfor teststoffet (Lekfeldt et al., 2014). Jord (2 g) blev tilsat 20 mL 
destilleret vand og dispergeret ved brug af en multivortex shaker ved maksimum intensitet i 3 
minutter efterfulgt af centrifugering (1000 × g; 10 min). Supernatanten (1350 µL portioner) in-
deholdende ekstraherede jordbakterier (jordbakteriesuspension) blev herefter overført til 2-mL 
mikrocentrifugeringsrør, hvorefter der blev tilsat 150 µL teststofopløsning (varierende koncen-
trationer; se resultater) eller 150 µL destilleret vand (kontroller). Teststoffer blev opløst i vand 
(MIT) eller i 10% vol/vol DMSO (øvrige teststoffer), hvilket i sidstnævnte tilfælde resulterede i 
en endelig DMSO-koncentration på 1% vol/vol (Modrzynski et al., 2019). Efter 30 minutters 
præ-inkubering med teststofferne startedes inkubationerne ved tilsætning af 2 µL [3H]Leu (37 
MBq mL-1 og 5.74 TBq mmol-1; Perkin Elmer, USA) og ikke-radioaktivt Leu til en slutkoncentra-
tion på 275 nM Leu i jordbakteriesuspensionerne. Bakteriernes vækst blev stoppet efter 2 ti-
mers inkubation i mørke ved 22°C ved tilsætning af 75 µL 100% trikloreddikesyre. Inkorporeret 
[3H]Leu blev oprenset via en serie af centrifugerings/vasketrin som beskrevet tidligere (Bååth 
et al., 2001). 

6.4.6 Mikrobiel samfundsstruktur - PLFA 

Mikrobielle phospholipid fedtsyrer (PLFA) blev ekstraheret fra jord som beskrevet tidligere 
(Frostegård et al., 1993). Fedtstoffer blev ekstraheret i en kloroform/methanol/citrate buffer og 
separeret som neutrale lipider, glycolipider og phospholipider i en silica kolonne. Phospholipi-
derne blev udsat for mild alkalin methanolyse, hvorefter fedtsyremethylestre blev identificeret 
ved gaskromatografi (flammeioniseringsdetektor) ved anvendelse af methyl nondecanoat 
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(19:0) som en intern standard. PLFA blev navngivet ud fra det totale antal C atomer, C-C dob-
beltbindinger og dobbeltbindingernes position: prefiks ”a”, ”i”, ”cy” og ”Me” blev anvendt for at 
henvise til henholdsvis ”anteiso”, ”iso”, ”cyclopropyl” og ”methyl” forgreninger. Ikke-specifikke 
forgreninger blev indikeret af “br”, mens  “cis” og “trans” konfigurationer blev indikeret med 
henholdsvis “c” og “t”.  
Den totale mikrobielle biomasse blev estimeret som summen af alle PLFA: i14:0, 14:0, i15:0, 
a15:0, 15:0, br16, i16:0, 16:1ω9, 16:1ω7c, 16:1ω7t, 16:1ω5, 16:0, br17, 10Me16a, 10Me16b, 
i17:0, a17:0, 17:1ω8, cy17:0, 17:0,br18, 10Me17, x3, 18:2ω6, 18:1ω9, 18:1ω7, 18:1, 18:0, 
19:1a, 10Me18, cy19 og 20:0. Bakteriernes biomass blev estimeret som summen af PLFA, der 
antages i overvejende grad at stamme fra bakterier: i15:0, a15:0, 15:0, i16:0, 16:1ω9; 16:1ω7t, 
i17:0, a17:0, 17:0, cy17:0, 18:1ω7 og cy19:0). Svampenes biomasse blev estimeret ved brug 
af 18:2ω6 som svampemarkør PLFA (Frostegård & Bååth, 1996). Gram-positive (G+) bakteri-
ers biomasse blev estimeret som summen af i14:0, a15:0, i16:0 og 10Me18:0, mens Gram-
negative (G-) bakteriers biomasse blev estimeret som summen af cy17:0, cy19:0, 16:1ω7c og 
18:1ω7 (Zelles, 1999). Normaliserede PLFA-data (relativ forekomst af hver enkelt PLFA fra 
hver jordprøve) blev desuden anvendt som input til principal komponentanalyse (PCA) for at 
kunne påvise effekter af teststoffer på mikrobiel samfundsstruktur. 

6.4.7 Mikrobiel samfundsstruktur – DNA og RNA 

Nukleinsyre ekstraktion fra jord 
DNA og RNA blev ekstraheret direkte fra jordprøver som beskrevet i manualen for ”Fast DNA® 
SPIN kit for Soil” (MP Biomedicals, Santa Ana, CA, USA). Ekstraherede nukleinsyrer blev op-
bevaret ved -20°C (DNA) eller -80°C (RNA). Nukleinsyrekvaliteten blev konfirmeret ved aga-
rose gel elektroforese. RNA-fraktionen blev behandlet med DNase for at fjerne rester af meta-
genom DNA ved brug af Ambion® DNA-free™ DNase Treatment and Removal Reagents kit 
(ThermoFisher Scientific, Waltham, MA, USA). Endelig blev Roche Expand™ Reverse Trans-
criptase Kit (Roche, Basel, Switzerland) anvendt for at konvertere RNA til komplementært 
DNA (cDNA). 

16S rRNA gen amplikon sekvensering 
Det ribosomale 16S RNA gen blev mangfoldiggjort ved en to-trins PCR proces med brug af 
enten DNA eller cDNA som ‘skabeloner’ (templates). Det første PCR trin blev foretaget med 
primerne 341F (5’-CCTAYGGGRBGCASCAG-3) og 806R (5’-GGACTACNNGGGTATCTAAT-
3) som beskrevet tidligere (Hansen et al., 2012). PCR-produktet (amplikon) udgør ca. 460 
basepar (bp) i den variable V3-V4 region fra målgruppen prokaryoter, der inkluderer domæ-
nerne Bacteria og Archaea. Det andet PCR-trin blev foretaget med PCR produktet fra første 
PCR trin som template ved brug af de samme primere, men denne gang påhæftet tilhørende 
adaptorer og ’barcode tags’ som beskrevet tidligere (Masoud et al., 2011). Oprensning af de 
ca. 620 bp store amplikons blev udført ved brug af Agencourt AMPure XP beads (Beckman 
Coulter, Brea, CA, USA) som anført i leverandørens brugsvejledning. DNA-koncentrationer 
blev målt i et Qubit Fluorometer (Life Technologies, Carlsbad, CA, USA), hvorefter alle opren-
sede amplikon suspensioner blev poolet i ekvimolære koncnetrationer, opkoncentreret ved 
brug af DNA Clean and Concentrator™-5 kit (Zymo Research, Irvine, CA, USA), og sekvense-
ret (2x250 bp paired-end high-throughput sequencing) på en Illumina® MiSeq® platform (Illu-
mina, San Diego, CA, USA). 

16S rRNA gene sequence analysis 
Amplikon sekvenser blev analyseret med qiime_pipe (https://github.com/maasha/qiime_pipe) 
ved brug af af denne bioinformatiske ’pipeline’s standard indstillinger  (Caporaso et al., 2010). 
’Paired-end mating’ blev udført med et minimum længdeoverlap på 50 bp, maksimale ’mismat-
ches’ på 15 og en minimum kvalitetsscore på 30. Kriterier for sekvenstrimning (dvs. kasering 
af lavkvalitetssekvenser) var baseret på: 1) ’reads’ < 200 bp; 2) gennemsnitlig kvalitetsscore < 
25; 3) maksimalt antal af tvetydige baser; 4) homopolymer længde ≤ 6. Test for kimære am-
plikon sekvenser blev udført med UCHIME  (Edgar et al., 2011) og operationelle taksonomiske 
enheder (’operational taxonomic units’ = OTUs) blev defineret på 97% sekvenslighedsniveau. 
Den hyppigst forekommende sekvens indenfor hver OTU blev udvalgt som den repræsenta-
tive OTU sekvens og blev efterfølgende taxonomisk identificeret ved brug af RDP classifier 
(Cole et al., 2003) med et konfidenstærskel på 80%. Sekvenser fra to prøver havde for lav 

https://github.com/maasha/qiime_pipe
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kvalitet og kunne ikke anvendes til efterfølgende analyser (et replikat mindre pr. jordbehand-
ling). 

6.5 Bakteriel samfundstolerance som en in situ 
eksponeringsindikator 

Baseret på resultater fra laboratorieforsøg blev teststoffet DCOIT udvalgt til at undersøge 
PICT dynamikken over tid i et feltforsøg. Forsøget blev udført i den projektansvarliges private 
have (opgravet græsplæne) som et randomiseret blokforsøg dels i havejord fra feltlokaliteten 
og dels i den lerblandede sandjord fra KU-PLENs forsøgsgårde (Mark 26), som blev anvendt 
til de tidligere laboratorieforsøg. Havejorden havde et betydeligt højere indhold af organisk C 
(7.7 % vs. 1.6) og en lidt højere pH (7.2 vs. 6.4) end Mark 26 jorden. Ingen af jorderne havde 
været påvirket af DCOIT eller andre isothiazolinoner jf. dyrkningsplaner for Mark 26 i perioden 
2006-2015 og haveejernes viden om anvendte biocidprodukter i perioden 2004-2015. Repræ-
sentative jordprøver blev taget fra de øverste 20 cm d.10. og 11.marts 2015. Jordprøvetag-
ning, opbevaring (mørke ved 5 °C), og tilførsel af teststoffet DCOIT blev udført i overensstem-
melse med OECD 217 guideline (OECD, 2000). Jord blev homogeniseret efter sigtning (2 mm 
netstørrelse) og tilsat forskellige koncentrationer af DCOIT (0, 10, 30 og 90 mg kg-1, n=12) ved 
brug af kvartssand som en ’carrier’ som beskrevet tidligere (Afsnit 6.3.3). Straks efter tilførsel 
af teststoffet til de to jordtyper blev jorderne overført til en potteplade, der blev placeret i den 
opgravede græsplæne. Feltforsøget blev startet d. 16.marts. Parallelt med feltforsøget blev 
forsøget replikeret under kontrollerede laboratorieforhold som beskrevet i Afsnit 6.3.3 (dog kun 
for Mark 26 jorden). 
Der blev udtaget jordprøver efter 45, 90 og 180 dages inkubation ved at høste tre replikater fra 
hver jordbehandling i pottepladen. Jordbakteriernes tolerance overfor DCOIT blev målt ved 
brug af [3H]Leu inkorporeringsmetoden som beskrevet i Afsnit 6.4.5. 

6.6 Feltmonitering af biocider i jord 
Figur 1 viser en oversigt over prøvetagningsprincipper og -lokaliteter. I alt 16 huse, hvor der 
var forventet at de var behandlet med biocider (fx. malet træ, udvendigt varmeisoleringssy-
stem) og som var bygget eller renoveret inden for de seneste fem år, blev udvalgt indenfor Ho-
vedstadsområdet (Danmark) i samarbejde med Boligselskabet Sjælland (www. bosj.dk, nr. 1-
10) og DAB (www.dabbolig.dk (nr. 11-14). Endvidere indgik et privat hus (nr. 15) og et skur 
(nr. 16) i undersøgelsen. I de fleste tilfælde kunne brugen af biocider på forhånd ikke bekræf-
tes. Facadeoverflader blev skyllet med vand og analyseret for biocider ved hjælp af HPLC-
MS/MS, som beskrevet i afsnit 6.7.4. Jordprøver (ca. 10x10 cm2 og 10 til 20 cm dybde) blev 
udtaget med en metalskovl direkte ved facaden (Figur 1a) En delprøve på 1 g af hver prøve 
blev ekstraheret med accelereret solvent ekstraktion og analyseret ved HPLC-MS/MS som be-
skrevet i afsnit 6.7. 
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 FIGUR 1.A. Prøvetagningsprincipper for vand og jordprøver.  

 
  

 
 

 

 FIGUR 1.B. Kort over prøvetagningslokaliteter i Roskilde (9 prøver), København (4 prøver), 
Borup (1 prøve) og Væksø (2 prøver). 
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 FIGUR 1.C. Fotos af prøvetagningssteder med tilhørende bygningsfacader.  

 

6.7 Kemiske analyser af teststoffer og deres 
nedbrydningsprodukter i jord 

6.7.1 Kemisk ekstraktion af teststoffer fra jord 

Prøver (0.5 g ww jord) af to inkubationer for hvert biocid (med høj og middel koncentration) fra 
de økotoksikologiske eksperimenter (Afsnit 6.3.2) blev ekstraheret for fastlæggelse af ekspo-
neringskoncentrationer. 1 g fugtig jord fra hvert mikrokosmos (nedbrydningskinetik, Afsnit 
6.3.1) blev udtaget, og jordprøverne blev ekstraheret (feltmonitering af biocider i jord, Afsnit 
6.6). Ekstraktionen forgik vha. accelereret solvent ekstraktion (ASE 200, Dionex, Sunnyvale, 
CA, USA). Jordprøver blev blandet med 1,5 g Hydromatrix (Varian, Palo Alto, CA, USA) i 11 
mL ekstraktionsceller. Overskydende plads i cellerne blev fyldt op med Ottawa sand. Ekstrakti-
onerne forgik ved 80°C og 1000 psi tryk med methanol (LiChrosolv gradient grade, Merck, 
Darmstadt, Tyskland) som solvent i 2 ekstraktionscyklusser: statisk tid 5 min, preheating time 
1 min, flush 60%, purge 60%. Derefter blev 50 µL af isotop-mærkede standarder (1 µg mL 1 
carbendazim-D4, diuron-D6, iodocarb-D9, isoproturon-D6, methylisothiazolinone-D3, octyliso-
thiazolinone-D17, tebuconazole-D6, terbutryn-D5 i methanol) tilsat til 1 mL delprøver af den 
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primære ekstrakt inden analyse vha.  high performance liquid chromatography koblet til tan-
dem masse spektrometri (HPLC-MS/MS). Relative genfindinger af biociderne (Tabel 2), terbut-
ryn metabolitter (Tabel 3) og OIT-metabolitter (Tabel 4) var mellem 67 and 112%. 
 
TABEL 2. Ekstraktionsgenvinding (%) for biocider i jord (n=20, koncentrationsområde: 0,03-
300 mg g-1). 

 MI BIT IP IPBC DR TB IRG OIT TBU DCOIT PPZ CD MCPP 

Recovery 88 70 104 103 101 108 109 91 98 84 112 104 67 

StDev 14 20 6 16 7 9 8 21 22 45 13 14 32 
MI: Methylisothiazolinone, BIT: Benzisothiazolinone, IP: Isoproturon, IPBC: Iodocarb, DR: Diuron, TB: Ter-
butryn, IRG: Cybutryn, OIT: Octyl- isothiazolinone, TBU: Tebuconazole, DCOIT: Dichloroctylisothiazoli-
none, PPZ: Propiconazole, CD: Carbendazim: MCPP: Mecoprop 
 

TABEL 3. Ekstraktionsgenvinding (%) for terbutryn nedbrydningsprodukter i jord (n=4, koncen-
tration: 0,3 µg g-1). 

 
TBM TB-SO M1 TB-DesS TB-DesS-DesE TB-DesS-DesB TB-OH-DesB TB-OH-DesE TB-OH 

Recovery 141 79 145 95 108 91 53 92 106 

StDev 7 4 6 4 6 7 8 2 3 
TBM: Terbumeton, TB-SO: Terbutryn-sulfoxide, M1: Desethyl-terbutryn, TB-DesS: Desthiomethyl-terbut-
ryn, TB-DesS-DesE: Desethyl-desthiomethyl-terbtryn, TB-DesS-DesB: Desbutyl-desthiomethyl-terbtryn, 
TB-OH-DesB: Desbutyl-2-hydroxy-terbtryn, TB-OH-DesE: Desethyl-2-hydroxy-terbtryn, TB-OH: 2-hydroxy-
terbtryn 
 

TABEL 4. Ekstraktionsgenvinding (%) for octylisothiazolinon nedbrydningsprodukter i jord 
(n=4, kon-centration: 0,3 µg g-1). 
 

OAM OFA OAA OPA OT OMA OOA 

Recovery 65 94 101 104 100 245 85 

StDev 0.5 1 1 1 1 14 12 

OAM: Octylamine, OFA: N-Octylformamide, OAA: N-Octylacetamide, OPA: N-Octylprop-2-enaminde, OT: 
3-Octylthiazol-2(3H)-one, OMA: N-Octyl malonamic acid, OOA: N-Octyl oxamic acid   
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6.7.2 Kvantificering af teststoffer ved HPLC-MS/MS 
Biocider blev analyseret med højopløsende væskekromatografi med massespektrometrisk de-
tektion (HPLC-MS/MS) ved brug af positivt electrospray ionization (ESI(+) på en Ultimate 3000 
dual gradient low pressure mixing HPLC-system (Dionex, Sunnyvale, CA, USA) koblet til en 
API 4000 triple-quadrupole-MS (AB Sciex, Framingham, MA, USA) (Bollmann et al., 2014). 
Udover biocider blev der også målt transformationsprodukter (TP) af terbutryn og octylisothi-
azolinon (Bollmann et al., 2016, 2017). TP af terbutryn blev dels analyseret med en neutralt 
eluent (vand/metanol) og dels med en sur eluent (vand/acetonitril med 0.2% myresyre), mens 
TP af OIT alle blev målt med en sur eluent (Tabel 5). Alle parametre for massespektrometri 
analyserne findes i Bollmann et al., 2016 og 2017. 

TABEL 5. HPLC-gradienter og søjleparametre anvendt til analyse af biocider og nedbryd-
ningsproduk-ter. 

Compounds Column Gradient 

Biocides Synergy 4u Polar-RP  
80Å, 150 x 2 mm 
Phenomenex, Torrance, 
CA, USA 
5°C 

Water (A) and methanol (B): 250 µL min-1  
0-3 min 0% B, 3-5 min 0→50% B, 5-15 min 50→80% B, 15-15.5 min 
80→100% B, 15.5-19 min 100% B, 19-20 min 100→0% B, 20-25 min 0% B 
Post column acidification: 0.2% formic acid in water (30 µL min-1) 

TPs neutral 
Terbumeton 
Terbutryn-sulfoxide 
Desethyl-terbutryn 
Desthiomethyl-terbutryn 
Desethyl-desthiomethyl-
terbtryn 
Desbutyl-desthiomethyl-
terbtryn 

Synergy 4u Polar-RP  
80Å, 150 x 2 mm 
Phenomenex, Torrance, 
CA, USA 
5°C 

Water (A) and methanol (B): 300 µL min-1 
0-2.5 min 0% B, 2.5-3.5 min 0→50% B, 3.5-9.5 min 50→100% B, 9.5-11min 
100% B, 11-11.5min 100→0% B, 11.5-15min 0% B 
Post column acidification: 0.2% formic acid in water (30 µL min-1) 

TPs acidic 
Octylamine 
N-Octylformamide 
N-Octylacetamide 
N-Octylprop-2-enaminde 
3-Octylthiazol-2(3H)-one 
Desbutyl-2-hydroxy-terbtryn 
Desethyl-2-hydroxy-terbtryn 
2-Hydroxy-terbtryn 

Synergy 4u Polar-RP  
80Å, 150 x 2 mm 
Phenomenex, Torrance, 
CA, USA 
5°C 

Water/ 0.2% formic acid (A) and acetonitrile/ 0.2% formic acid (B): 
300 µL min-1 
0-1 min 2% B, 1-2 min 2→40% B, 2-10 min 40→75% B, 10-10.5 min 
75→100% B, 10.5-12 min 100% B, 12-12.5 min 100→2% B, 12.5-15 min 
2% B 

TPs acidic 
N-Octyl malonamic acid 
N-Octyl oxamic acid 

Kinetiex 2.6u PFP 
100Å, 50 x 2.1 mm 
Phenomenex, Torrance, 
CA, USA 
25°C  

Water/ 0.2% formic acid (A) and methanol/ 0.2% formic acid (B): 
250 µL min-1 
0-1 min 0% B, 1-4.5 min 0→100% B, 4.5-6.5 min 100% B, 6.5-6.8 min 
100→0% B, 6.8-12.5 min 0% B 

 



 

 Miljøstyrelsen / PICT-RISK 29 

7. Resultater og diskussion 

7.1 Biocid nedbrydningskinetik i laboratoriemikrokosmos 
forsøg 

7.1.1 Nedbrydningskinetik – primær nedbrydning 
Mere end 97% af isothiazolinonerne og iodocarb blev nedbrudt (fjernet) i løbet af 120 dage un-
der de fastlagte inkubationsbetingelser, imens kun 78% af mecoprop, 54% af isoproturon, og 
25% af terbutryn blev nedbrudt (Figur 2). Isothiazolinoner og iodocarb blev hurtig nedbrudt 
med halveringstider mindre end 10 dage (d) (MI 0,28 d, BIT 0,52 d, IPBC 1,05 d, DCOIT 4,8 d, 
OIT 9,3 d) (Tabel 6), og nedbrydning forløb med første ordens kinetik i to faser. Mecoprop, iso-
proturon og terbutryn blev nedbrudt meget langsomt (halveringstid MCPP 44 d, IP 100 d, TB 
231 d) med enkeltfase første ordens kinetik. Diuron, tebuconazole og propiconazole var persi-
stent under de fastlagte betingelser (halveringstid >> 120 d). 

  

 
 

 

  FIGUR 2. Nedbrydningskinetik for biocider i jord. Error bars: standardfejl af middelvær-di (n=3); en-
kelt førsteordenskinetik: terbutryn, isoproturon, mecoprop; tofaset førsteordens kinetik: methylisothi-
azolinon, benzisothiazolinon, octylisothi-azolinon, dichloroctylisothiazolinon, iodocarb. 

 

 

 

 

Vores resultater i dette projekt kan kun sammenlignes med ganske få referencer: f.eks. omkN-
ring isothiazolinoner (i.e. methyl- and dichloroctylisothiazonlinone) (Krzeminski et al., 1975a; 
Jacobson and Williams, 2000). Selv om isothiazolinoner er de mest anvendte biocider i filmbe-
skyttelse for maling og puds, er der ikke mange data til sammenligning for OIT. Dette projekt 
viser, at OIT blev nedbrudt langsommere end dichloroctylisothiazolinone og er de fakto den 
isothiazolinon, som nedbrydes langsomst.  Både terbutryn og mecoprop blev nedbrudt fire 
gange langsommere i dette projekt sammenlignet med andre studier (Brandhorst Daho, 1994; 
Paszko et al., 2016), selv om betingelser var sammenlignelige (Brandhorst Daho, 1994). Iodo-
carb blev også nedbrudt signifikant langsommere i dette projekt end i tidligere studier (Juer-
gensen et al., 2000; European Parliament and Council, 2008). Der er ikke information om tidli-
gere forsøg med eksponering af jord til stofferne, så der kan ikke foretages en sammenligning 
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på akklimatisering af jord, som er tilsat stofferne. Halveringstid af isoproturon og diuron var 
svarende til andre studier (Sørensen et al., 2003; Giacomazzi & Cochet, 2004; Alletto et al., 
2006). I Herrero-Hernández et al., 2011 blev nedbrydning af tebuconazol vist at være bifasisk 
med en halveringstid på 800 d (US-EPA, 2000), og for propiconazol er der rapporteret om hal-
veringstider på mellem 200 d til mere end et år (Bromilow et al., 1999; Kim et al., 2003), imens 
der for denne triazol ikke kunne påvises nogen nedbrydning i løbet af 120 d (den eksperimen-
tielle periode i dette projekt). 
Biociderne i dette projekt tilhører forskellige stofgrupper (isothiazolinoner, triaziner, phenylure-
aer, carbamater, triazoler og phenoxysyrer), som hver især også er relevante i forbindelse 
med landbrugets anvendelse af pesticider. Dette studie er det første, som samler disse bioci-
der i et enkelt eksperiment. I den nuværende praksis bliver kombinationer af biocider ofte 
brugt i maling og puds, og derfor er også kombinationseksperimenter vigtige. 
For at få en ide om betydning af nedbrydning kontra udvaskning blev regnhyppigheden (igen-
nemsnitlig regn hver uge i Nordeuropa) sat i forhold til nedbrydningshastighed (European En-
vironment Agency, 2009). Det viste, at der for methyl- og benzisothiazolinone samt iodocarb 
ikke er en særlig stor risiko for, at der akkumuleres biocidrester i jord. 
Sandsynligheden for akkumulering af octyl- and dichloroctylisothiazolinone er ligeledes lille. Til 
gengæld er der stor sandsynlighed for, at der en ligevægt mellem emission og nedbrydning for 
disse to stoffer, da emissionsintervaller (regn) svarer til halveringstid (Tabel 6). Nedbrydning af 
mecoprop, isoproturon og terbutryn er så langsom, at akkumulering omkring bygninger, som 
er behandlet med disse biocider, er sandsynlig. Worst case scenario, dvs. alt udvasket biocid 
bliver akkumuleret i den jord afløbsvandet infiltreres i, er realistisk for diuron, tebuconazole og 
propiconazole. 
 

TABEL 6. Nedbrydningshastighedskonstanter og halveringstider bestemt i denne undersø-
gelse. 

Group 
Compound 

Degradation rate constants 
[d-1] (percent fast 1) 

Half-life 
[d] 

Triazines   

Terbutryn 0.003 231 

Carbamates   

Iodocarb 0.75 / 0.22 (86.8) 1.05 

Isothiazolinones   

Methylisothiazolinone 2.62 / 0.045 (97.4) 0.28 

Benzisothiazolinone 1.47 / 0.017 (93.7) 0.52 

N-Octylisothiazolinone  0.092 / 0.021 (80.2) 9.3 

Dichloro-N-octylisothiazolinone 0.35 / 0 079 (38.3) 4.8 

Phenylureas   

Isoproturon 0.007 100 

Diuron  - > 2500 2 

Triazoles   

Tebuconazole - > 2500 2 

Propiconazole - > 2500 2 

Phenoxy acids   

Mecoprop 0.016 44 

1) Percent Fast: brøkdel af spændvidden, som den hurtigste af de to konstanter udgør.   
2) Estimeret baseret på 6% standard afvisning første orden kinetik.  
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7.1.2 Nedbrydningskinetik – nedbrydningsprodukter og massebalancer 
Octylisothiazolinons nedbrydningsprodukter (metabolitter) er ikke tidligere blevet rapporteret i 
litteraturen og rapporter om terbutryn metabolitter er sjældne. Derfor blev disse to stoffer un-
dersøgt mere detaljeret. Nedbrydning kan enten ske fuldstændig (mineralisering) eller ufuld-
stædig (primært metabolisme med dannelsen af metabolitter). 

 
  

 
 

 

 FIGUR 3. Nedbrydningsskema for terbutryn i jord (stoffer i klammer var under detektionsgrænserne).  

 
 

  

 
 

 

 FIGUR 4. (a) Koncentrationer af terbutryn og terbutryn metabolitter (TPs) over tid og (b) den totale masse balance af 
terbutryn; error bars: standardafvigelse af middelværdi (n=3). 
 
 

 

Figur 3 viser nedbrydningsveje for terbutryn, mens Figur 4 viser koncentrationer af terbutryn 
og terbutryn metabolitter (TPs) over tid inklusiv evidens for komplet massebalance over hele 
forsøgsperioden på 120 d. Efter 120 d kunne 26% af terbutryn detekteres som metabolitter. 
De primære metabolitter er desbutyl-2-hydroxy terbutryn (11%), 2-hydroxy-terbutryn (10%) og 
desethyl-terbutryn (ofte refereret til som M1; 3%) (Figur 4b). Imens koncentrationer af 
desethyl-terbutryn ikke ændres så meget efter at der er opnået en koncentration på 250 ng g-1 
efter 50 d, så stiger koncentrationen af desbutyl-2-hydroxy terbutryn, og 2-hydroxy-terbutryn 
løbende, hvilket viser, at disse metabolitter er persistente. Terbutryn-sulfoxide, som tidligere er 
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beskrevet som mellemprodukt i forbindelse med spildevandsbehandling (Luft et al., 2013), 
blev dannet med stigende koncentrationer over tid i de første 20 dage og blev derefter ned-
brudt til koncentrationer omkring 150 ng g-1. Terbutryn-sulfoxide er derfor ikke persistent men 
et midlertidigt nedbrydningsprodukt i jord (Figur 4a). Harada et al. (Harada et al., 2006) har 
publiceret, at Bacillus cereus stamme JUN7 kan nedbryde methylthio-s-triazines via sulfoxider 
til de tilsvarende 2-hydroxy-derivativer, hvilket er en tidligere foreslået reaktionsvej (Kaufman 
and Kearney, 1976). Transformation af terbutryn sulfoxide til 2-hydroxy-terbutryn kan forklare 
den hurtige dannelse af 2-hydroxy-terbutryn på bekostning af terbutryn sulfoxide efter 20 d in-
kubation. 2-hydroxy-terbutryn blev således yderligere nedbrudt. Imens fotonedbrydningspro-
cesser primært danner produkter, som har mistet en sidekæde såsom ethyl-gruppen (Boll-
mann et al., 2016), så er tab af butyl-gruppen mere dominerende for nedbrydning i jord. Denne 
observation gælder som minimum for de reaktioner der sker på thiomethyl-gruppen (2-hy-
droxy-terbutryn, desthiomethyl-terbutryn). Desbutyl-2-hydroxy-terbutryn og desbutyl-desthio-
methyl-terbutryn blev fundet i højere koncentrationer end desethyl-derivaterne (Figur 4). 
 
 

  

 
 

 

 FIGUR 5. Nedbrydningsskema for octylisothiazolinone i jord.  
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 FIGUR 6. Koncentrationer af octylisothiazoli-
none/dichloroctylisothiazolinone metabolitter over tid; er-
ror bars: standardafvigelse af gennemsnit (n=3). 

 

 
Octylisothiazolinone er almindelig anvendt til filmbeskyttelse i facadeprodukter (Paulus, 2005). 
Baseret på tidligere nedbrydningsstudier på chloromethyl- og dichloroctylisothiazolinone (Krze-
minski et al., 1975b; Williams and Jacobson, 1999) samt fotonedbrydning af octylisothiazoli-
none (Bollmann et al., 2017) blev en række mulige transformationsprodukter udvalgt og analy-
seret (Figur 5). Ud af de 7 blev 4 detekteret i jordprøverne fra inkubationsforsøget: Octylamine 
(op til 40 ng g-1), octylmalonamic syre (op til 12 ng g-1), octylacetamide (op til 3 ng g-1), og oc-
tylpropenamide (op til 1,3 ng g-1). Octylamine, octylmalonamic syre, og octylpropenamide blev 
dannet i starten af forsøget (Figur 6). Ingen af disse metabolitter blev påvist at være persi-
stente, da alle koncentrationer faldt til mindre end 1 ng g-1 efter 10-20 d, dvs. mindre end 
0.01% af den tilsatte mængde OIT. Nedbrydningsforsøg med enkeltstoffer har vist, at de fleste 
nedbrydningsprodukter kan stamme fra både octyl- og dichloroctylisothiazolinone nedbryd-
ning; kun octylmalonamic syre bliver hovedsagelig dannet fra octylisothiazolinone (Figur 7). På 
grund af dette overlap i nedbrydningsprodukter var det ikke muligt at beregne den totale mas-
sebalance for octylisothiazolinone ud fra dette forsøg. Til gengæld kan det konkluderes, at in-
gen af OIT metabolitterne akkumuleres i jord.  Dannede metabolitter omdannes videre og er 
ikke stabile i jord. 
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 FIGUR 7. Nedbrydningsprodukter for DCOIT og OIT (jordkoncentration 50 µg g-1; inkubation for 4 timer pg 40 
dage; error bars: range, n=2). 

 

 

7.1.3 Validering af teststofkoncentrationer i økotoksikologiske tests 

Ud over de detaljerede biocidnedbrydningsstudier rapporteret I afsnit 7.1.1 og 7.1.2 blev der 
også udført kemiske analyser af teststofferne efter første og sidste prøvetagning henholdsvis 4 
timer og 40 dage efter tilsætning af teststofferne til de mikrokosmos, der blev anvendt til at un-
dersøge økotoksikologiske effekter på jordens mikroorganismer (se Afsnit 7.2). 

De kemiske analyser blev udført for to koncentrations niveauer for hvert teststof, og resulta-
terne er vist i nedenstående tabel (Tabel 7). 

I overensstemmelse med de detaljerede nedbrydningskinetik data rapporteret i Afsnit 7.1.1 var 
isothiazolinonerne de hurtigst nedbrydelige blandt de undersøgte teststoffer (Tabel 7). For den 
højeste koncentration (50 mg kg-1) af de 4 isothiazolinoner kunne 39-97 % af de tilsatte mæng-
der genfindes i jordprøverne udtaget efter 4 timer, mens kun 2-28 % kunne genfindes for den 
lave koncentration (3,1 mg kg-1). Vi valgte derfor også at analysere de isothiazolinone-spikede 
sandfraktioner, som blev anvendt til at spike jorderne. De gennemsnitlige genfindingsprocenter 
var 47±8 (BIT), 69±14 (DCOIT) og 82±17% (OIT). Sandprøverne med MIT var desværre gået 
tabt og kunne ikke analyseres. Tilsammen viser vores resultater, at vi muligvis har tilført en lidt 
mindre mængde af BIT til jorderne end forventet, mens der ikke ser ud til at være et tilsva-
rende problem for de tre øvrige isothiazolinoner. Til gengæld viser resultaterne også, at alle 
fire isothiazolinoner blev nedbrudt ekstremt hurtigt efter tilførsel i lave doser, hvorfor mikroor-
ganismerne for lav-dosisbehandlingerne kun blev udsat for den forventede dosis i et meget 
kort tidsrum (<8 timer). 

For de øvrige mere persistente teststoffer var genfindingsprocenterne i jordprøver udtaget ef-
ter 4 timer generelt acceptable (Tabel 7), idet det dog skal understreges, at der vil være en for-
ventelig heterogenitet i fordelingen af teststofferne i jordmikrokosmos, selv om man forsøger at 
indblande sandet i jorden så homogent som muligt. Den ekstremt lave genfinding på blot 4% 
for den lave koncentration af tebuconazol (TBU) er dog klart uacceptabel, idet dette stof for-
venteligt er relativt persistent i jorden. Vi kan derfor desværre ikke udelukke, at der er sket fejl i 
forbindelse med doseringen af TBU til nogle af testjorderne. 

TABEL 7. Biocidkoncentrationer for økotoksikologiske forsøg 
 

  Spike 
[mg/kg] 

Incubation time: 4 h Incubation time: 40 d 

Average 
[mg/kg] 

StDev1 N Spike vs. 
detected [%] 

Average 
[mg/kg] 

StDev1 N Degr. [%] 

OIT medium 3.1 0.34 0.06 2 11 0.03 0.001 2 90.2 

OIT high 50 36 0.03 2 69 3.0 0.15 2 91.5 

MIT medium 3.1 0.11 0.03 2 4 0.01 0.002 2 90.2 
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MIT high 50 42 2.0 2 84 0.14 0.02 2 99.7 

BIT medium 3.1 0.08 0.005 2 2 0.02 0.003 2 77.2 

BIT high 50 19 5.2 2 39 1.7 1.45 2 91.2 

DCOIT medium 3.1 0.9 0.3 2 28 0.12 0.10 2 86.2 

DCOIT high 50 49 7.5 2 97 27 0.37 2 45.8 

MCPP medium 25 21 1.2 2 84 3.5 0.15 2 83.0 

MCPP high 400 113 1.5 2 28 66 7.38 2 41.4 

PPZ medium 50 61 3.0 2 122 47 6.11 2 22.3 

PPZ high 800 614 25 2 77 484 8.94 2 21.3 

TBU medium 100 3.7 3.1 2 4 0.01 0.002 2 99.7 

TBU high 800 620 51 2 78 517 85 2 16.6 

DR medium 100 75 5.4 2 75 
    

DR high 800 572 47 2 71 
    

CD medium 50 97 9.7 2 194 
    

CD high 400 859 95 2 215 
    

1 Standardafvigelser for 2 værdier.  
N: antallet af gentagelser.   

 

7.2 Effekter af modelstoffer på jordens mikroorganismer – 
mikrobiel aktivitet 

De i alt 12 modelstoffers effekter på mikrobiel aktivitet blev undersøgt ved brug af 4 økotoksi-
kologiske testparametre (’endpoints’): bakterievækst ([3H]leucin indbygning i proteiner), svam-
pevækst ([14C]acetat-indbygning-i-ergosterol), substrat-induceret respiration (SIR; CO2 produk-
tionsrate fra jord tilsat glukose) jf. OECD 217 test metoden og basal respiration (CO2 produkti-
onsrate fra jord uden substrattilsætning). Resultaterne vil her blive præsenteret separat for alle 
grupper af teststoffer, således at de forskellige testparametre kan sammenlignes for hvert en-
kelt biocid. I forbindelse med hvert enkelt biocid refereres endvidere til eventuelle tidligere un-
dersøgelser af teststoffernes effekter på mikroorganismers aktivitet i jord. Til slut i Afsnit 7.2 
diskuteres resultaterne opnået for alle stofferne kort samlet med henblik på at sammenligne 
resultater fra de testede økotoksikologiske parametre i forhold til at måle toksiske effekter af 
biocider på jordens mikrobielle aktivitet. 

7.2.1 Mikrobiel aktivitet i jordmikrokosmos over tid 

Kemiske stoffers toksiske effekter i jordens mikroorganismer undersøges for OECD 217 test-
metodens vedkommende i kontrollerede jordmikrokosmosforsøg. Mikrokosmosforsøg er i 
mange tilfælde fundet at give sammenlignelige resultater i forhold til feltforsøg. I forhold til at 
undersøge genopretning af mikrobiel aktivitet efter en initiel påvirkning fra et giftstof, kan mi-
krokosmos dog have en begrænsning, da den mikrobielle aktivitet generelt falder over tid i la-
boratoriemikrokosmos, hvilket derfor kan føre til en underestimering af mikroorganismernes 
evne til at genoprette deres aktivitet og artssammensætning. Tabel 8 viser dynamikken for mi-
krobiel aktivitet i vores mikrokosmosforsøg over 40 dage og viser generelt, at den mikrobielle 
aktivitet forblev på et acceptabelt højt niveau over de 40 dage, selv om den som forventet ud-
viste en faldende tendens. Som eneste undtagelse udviste SIR raten ikke nogen faldende ten-
dens, hvilket også var forventeligt, da SIR er en potential mikrobiel aktivitet, der måles efter til-
sætning af glukose til jorden. Hvis der ikke er toksiske stoffer i jorden, antages SIR ofte for at 
være et godt mål for den mikrobielle biomasse i jorden (Anderson & Domsch, 1978). Til forskel 
herfor repræsenterer [3H]leucin indbygning (bakterievækst), [14C]acetat-i-ergosterol indbygning 
(svampevækst) og basal respiration (generel heterotrof mikrobiel aktivitet) aktuelle mikrobielle 
aktiviteter i jorden, der typisk vil variere mere over tid end den mikrobielle biomasse (Rousk & 
Bååth, 2011). 
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TABEL 8. Mikrobielle aktiviteter i kontroljorder uden tilsætning af biocider udtaget fra mikro-
kosmos på forskellige tidspunkter (middelværdier ± spredning; n=3). De viste resultater stam-
mer fra mikrokosmosforsøget med propiconazol som teststof, men er repræsentative for alle 
vores forsøg. 

Tid Leucin  
inkorporering 
(pmol h-1 g-1) 

Acetate-i-ergosterol inkorpo-
rering  
(pmol h-1 g-1) 

Substrat-inducet respi-
ration (SIR) 
(µg CO2 h-1 g-1) 

Basal jord 
respiration (BR) 
(µg CO2 h-1 g-1) 

4 timer 11.1 ± 0.3  6.2 ± 0.8  3.8 ± 0.2  - 

2 dage 13.0 ± 2.3  6.1 ± 0.2  3.6 ± 0.1  0.28 ± 0.01  

7 dage 13.9 ± 1.4  5.4 ± 0.4  3.4 ± 0.1  0.23 ± 0.02  

40 dage 6.0 ± 0.3  5.0 ± 0.1  3.6 ± 0.2  0.19 ± 0.00  

 

7.2.2 Effekter af 3,5-diklorphenol på jordens mikrobielle aktivitet 

Stoffet 3,5-diklorphenol (3,5-DCP) anvendes ofte som et referenceteststof i økotoksikologiske 
undersøgelser og vi inddrog derfor dette stof i vores undersøgelse. Resultaterne for de 4 øko-
toksikologiske testparametre er vist i Figur 8. Basal respiration (BR) blev generelt stimuleret af 
3,5-DCP koncentrationer op til 100 mg kg-1, men effekten aftog over tid og kunne ikke længere 
observeres efter 40 dage. For de øvrige 3 testparametre sås klare 3,5-DCP dosis-respons 
sammenhænge, der indikerede en toksisk effekt af teststoffet allerede efter 4 timer og helt op 
til efter 40 dages inkubation. Følsomheden af de 3 tests faldt i flg. rækkefølge (Tabel 9): bakte-
rievækst > svampevækst > SIR, men til gengæld fulgte reproducérbarheden på målingerne 
den omvendte rækkefølge for de 3 tests. 
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 FIGUR 8. 3,5-Diklorofenol (3,5-DCP) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-
vækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og 
basal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra 
mikrokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af 3,5-DCP. 

 

 

TABEL 9. IC50 (mg kg-1) værdier med tilhørende standardfejl intervaller (i parentes) estimeret 
for 4 isothiazolinoner og 3,5-diklorphenol (3,5-DCP) udfra dosis-respons kurver for substrat-
induceret respiration (SIR), bakterievækst ([3H]leucinindbygning) og svampevækst ([14C]ace-
tat-i-ergosterol). 
 

  MIT DCOIT BIT OIT 3,5-DCP 
 Incu-

bation 
time 

IC50 R2 IC50 R2  R2  R2  R2 

SIR 4 h 22.4 
(18.2-27.5) 

0.94 61.7 
(43.7-87.1) 

0.96 93.3 
(64.6-134.9) 

0.91 66.1 
(58.9-74.1) 

0.98 104.7 
(97.7-112.2) 

0.98 
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 2 d 30.2 
(28.8-31.6) 

0.99 14.8 
(13.2-16.6) 

0.98 263.0 
(144.5-478.6) 

0.86 69.2 
(63.1-75.9) 

0.98 87.1 
(83.2-91.2) 

0.99 

 7 d 42.7 
(40.7-44.7) 

0.96 14.1 
(13.2-15.1) 

0.99 575.4 
(208.9-1584.9) 

0.84 104.7 
(74.1-147.9) 

0.85 70.8 
(69.2-72.4) 

0.99 

 40 d 81.3 
(69.2-95.5) 

0.92 14.1 
(13.5-14.8) 

0.99 --  --  25.7 
(20.0-33.1) 

0.89 

            

Bacterial 
Growth 

4 h 5.6 
(4.6-6.9) 

0.96 2.8 
(2.5-3.2) 

0.99 8.5 
(7.8-9.3) 

0.98 27.5 
(24.5-30.9) 

0.94 63.1 
(53.7-74.1) 

0.91 

 2 d 12.6 
(11.0-14.5) 

0.97 3.1 
(2.5-3.9) 

0.98 15.5 
(14.8-16.2) 

0.99 10.7 
(9.8-11.7) 

0.99 33.1 
(30.9-35.5) 

0.99 

 7 d 33.1 
(24.0-45.7) 

0.92 --  26.9 
(22.4-32.4) 

0.87 87.1 
(38.9-195.0) 

0.83 35.5 
(33.9-37.2) 

0.99 

 40 d --  --  --  --  44.7 
(35.5-56.2) 

0.90 

            

Fungal Growth 4 h 13.8 
(12.6-15.1) 

0.99 15.5 
(13.8-17.4) 

0.96 14.5 
(13.8-15.1) 

0.99 13.8 
(12.3-15.5) 

0.98 20.4 
(19.1-21.9) 

0.99 

 2 d 21.4 
(20.0-22.9) 

0.99 11.7 
(11.0-12.6) 

0.99 26.9 
(24.0-31.6) 

0.96 30.2 
(28.8-31.6) 

0.99 32.9 
(31.6-36.3) 

0.99 

 7 d 95.5 
(57.5-158.5) 

0.91 14.1 
(13.5-14.8) 

0.94 39.8 
(34.7-45.7) 

0.93 53.7 
(52.5-55.0) 

0.99 32.4 
(30.2-34.7) 

0.99 

 40 d 158.5 
(51.3-489.8) 

0.92 17.0 
(15.8-18.2) 

0.89 63.1 
(50.1-79.4) 

0.89 93.3 
(74.1-117.5) 

0.93 25.1 
(24.0-26.3) 

0.99 

 
MIT: Methylisothiazolinon; DCOIT: Dichlorisothiazolinon; BIT: Benzisothiazolinon; OIT: Octylisothia-zoli-
non; 3,5-DCP: 3,5-dichlorphenol; SIR: substratinduceret respiration; h: timer; d: dage. 
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7.2.3 Effekter af isothiazolinoner på jordens mikrobielle aktivitet 

I alt 4 isothiazolinoner blev testet (Figur 9-12). Bakterievækstraten målt med [3H]leucin indbyg-
ningsmetoden udviste klare dosis-respons effekter 4 timer og 2 dage efter biocidtilsætning til 
jorderne. Til gengæld sås en klar tendens til genopretning af bakterievækst over tid selv for de 
højeste biocidkoncentrationer, og jordbakteriernes vækst var fuldstændig genoprettet efter 40 
dage for alle isothiazolinoner. 
Svampevæksten målt med [14C]acetat-i-ergosterol-inkorporeringsmetoden udviste klare dosis-
respons effekter for hele inkubationsperioden (40 dage), men dog også med en klar tendens til 
genopretning af væksten over tid. For biociderne MIT, BIT and OIT aftog inhiberingen af svam-
pevæksten i hele inkubationsperioden med det mest følsomme dosis-respons efter blot 4 ti-
mer, mens DCOIT inhiberede svampenes vækst mere efter 2 dage end efter 4 timer. 
Substrat-induceret respiration (SIR) blev også inhiberet progressivt med stigende koncentra-
tion med en tendens til en mindre inhiberende effekt over tid for MIT, BIT and OIT. I kontrast 
hertil var inhiberingen af SIR næsten upåvirket af inkuberingstid for DCOIT med stort set iden-
tiske dosis-respons kurver efter 2, 7 og 40 dage, men der var dog en klar tendens til mindre 
hæmning af SIR for de højeste DCOIT koncentrationer efter blot 4 timers inkubation i forhold til 
2-40 dage. 
BR blev ikke inhiberet af nogle af de 4 isothiazolinoner. Tværtimod, var der en tendens til, at 
BR blev stimuleret for de højeste koncentrationer af de testede biocider. Stimuleringen af BR 
var generelt størst i den første uge, mens den aftog efter 40 dage. Disse resultater kan bedst 
forklares ved, at jordens mikroorganismer var i stand til at mineralisere biociderne, hvilket er 
konsistent med vores studier af disse stoffers nedbrydningskinetik (Afsnit 7.1; Figur 2; Tabel 
7). Der kan imidlertid også være andre forklaringer på, at toksiske stoffer kan føre til stimule-
ring af CO2 produktion i jord (Giller et al., 1998; McGrath et al., 2002; Anderson, 2003). 
IC50 koncentrationer for de tre økotoksikologiske testparametre, der gav klare dosis-respons 
inhiberingskurver, er vist i Tabel 9. Hvis man sammenligner IC50 værdierne efter 4 timer og 2 
dage, ses det, at bakterievækst generelt var den mest følsomme test, efterfulgt af svampe-
vækst og med SIR som den mindst følsomme test. De laveste IC50 værdier for SIR efter 4 ti-
mer eller 2 dage var således 22, 15, 93 og 66 mg kg-1 for henholdvis MIT, DCOIT, BIT og OIT, 
mens de tilsvarende værdier var 4-11 og 1,3-6,4 gange lavere for henholdsvis bakterie og 
svampevækst. SIR var med andre ord en mindre følsom test end de to vækstbaserede tests 
både i forhold til at detektere toksiske effekter af de testede isothiazolinoner og efterfølgende 
genopretning af mikrobiel aktivitet efter nedbrydning af teststofferne (især for DCOIT). Til gen-
gæld var standardfejlene generelt relativt mindre for SIR testen end for de to vækstinhibering-
stests (især bakterievækst; Figur 9-12). For at teste reproducérbarheden af bakterievækst te-
sten gentog vi den derfor 3 måneder senere med teststoffet DCOIT. Resultaterne demonstre-
rede høj reproducérbarhed af testens resultater (data ikke vist). Vi har ikke været I stand til at 
finde tidligere undersøgelser med ’peer-review’ af isothiazolinoners effekter på mikrobiel aktivi-
tet i jord, men der findes resultater fra OECD 216 og 217 testmetoderne (EC, 2014a; EC, 
2014b).  
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 FIGUR 9. Methylisothiazolinone (MIT) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-
vækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og 
basal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra 
mikrokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af MIT. 
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 FIGUR 10. Dichloroisothiazolinone (DCOIT) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), 
svampevækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til ven-
stre) og basal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord ud-
taget fra mikrokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af DCOIT. 
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 FIGUR 11. Benzisothiazolinone (BIT) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-
vækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og 
basal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra 
mikrokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af BIT. 
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 FIGUR 12. Octylisothiazolinone (OIT) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-
vækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og ba-
sal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mi-
krokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af OIT. 
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7.2.4 Effekter af azoler på jordens mikrobielle aktivitet 

Tre azoler blev testet; dels biociderne propiconazol (PPZ) og tebuconazol (TBU) og dels ned-
brydningsproduktet 1,2,4-triazol (Figur 13-15). De to biocider anvendes også i landbruget som 
fungicider, og tebuconazol var blevet anvendt gentagne gange på den anvendte testjord med 
den sidste sommersprøjtning cirka et halvt år inden udførelsen af de økotoksikologiske tests. 
Som forventet sås en klar inhibering af svampevæksten med stigende koncentration af både 
PPZ og TBU (Figur 13 og 14). Den toksiske effekt var persistent og aftog ikke i løbet af de 40 
dage, som forsøget varede. Effekten af TBU så endda ud til at tiltage over tid, men denne ef-
fekt kunne imidlertid ikke reproduceres i et opfølgende forsøg, som viste uændret inhiberings-
grad efter 4 timer og 40 dages inkubation (data ikke vist). Det skal endvidere bemærkes, at re-
sultaterne fra det første forsøg med TBU skal tages med et vist forbehold, da vi ikke kan ude-
lukke problemer med doseringen af stoffet i nogle tilfælde (se Afsnit 7.1.3). 
I forhold til svampevækst, udviste bakterievækst komplekse dosis-respons forløb med en svag 
inhibering ved koncentrationer op til 400 mg kg-1 for begge svampemidler, men med en kraftig 
stigning af bakterievæksten for den højeste koncentration af PPZ (Figur 13 og 14). Begge stof-
fer vides at inhibere ergosterol syntesen i svampe, men har ikke kendte ’targets’ i bakterier, så 
inhiberingen af bakterievæksten er ganske interessant, da den tyder på, at disse svampemid-
ler i høje doser har potentialet til også at kunne hæmme bakteriers vækst. Stigningen i bakte-
rievæksten for den højeste koncentration af PPZ skyldes sandsynligvis reduceret konkurrence 
med svampe, hvilket er konsistent med, at effekten ikke var til stede efter 4 timer, men der-
imod først efter 2-7 dage. Alternativt kunne den øgede bakterievækst også skyldes fremvæk-
sten af PPZ-nedbrydende bakterier, hvilket dog ikke er sandsynligt pga. stoffets persistens i 
vores mikrokosmos forsøg (Figur 2; Tabel 7). 
I lighed med svampevækst blev SIR progressivt inhiberet med stigende doser af PPZ på alle 
prøvetagningstidspunkter (Figur 13). Til gengæld var TBU dosis-respons kurverne for SIR 
mere uklare med en svag inhibering (< 15%) for den højeste dosis (800 mg kg-1) efter 4 timer 
og 7 dage, men med en betydelige kraftigere inhibering efter 40 dage (Figur 14). Denne uven-
tede tidseffekt kunne imidlertid ikke reproduceres i et opfølgende forsøg, som viste uændret 
svag inhibering (< 10%) af SIR både 4 timer og 40 dage efter tilsætning af TBU til jorden (data 
ikke vist). Vi konkluderer derfor, at TBU i koncentrationer på op til 800 mg kg-1 kun havde en 
begrænset inhiberende effekt på SIR. Det skal her igen bemærkes, at vi havde problemer med 
at verificere vores teststofkoncentrationer netop for TBU, hvilket kan være med til at forklare 
de lidt ”ujævne” data. 
Hverken PPZ eller TBU forårsagede nogen betydelig inhibering af BR (Figur 13 og 14). Tværti-
mod sås en dosis afhængig stimulering af CO2 produktionsraten jorderne i løbet af de første 7 
dage for begge svampemidler. Pga. stoffernes persistens vurderes det som værende usand-
synligt, at denne effekt skyldes mineralisering af teststofferne. Tilsvarende effekter af persi-
stente giftstoffer på BR er tidligere observeret for både organiske og uorganiske stoffer i jord 
og kan tilskrives flere mulige mekanismer (Giller et al., 1998; McGrath et al., 2002; Anderson, 
2003). 
Som forventet udgjorde svampevækst den mest følsomme test for både PPZ og TBU (Figur 
13 og 14; Tabel 10). IC50 værdier var dog ret høje (240–389 mg kg-1). Mere overraskende var 
det, at IC50 værdier for bakterievækst var lavere end IC50 for SIR, hvis man vel at mærke und-
lod at medregne data for den højeste dosis (800 mg kg-1) ved beregning af IC50 for bakterie-
vækst. Den SIR-baserede OECD 217 testmetode var med andre ord en mindre følsom test 
end de to vækstbaserede tests i forhold til at detektere toksiske effekter af PPZ, og SIR var 
også mindre følsom end svampevækst for TBU. 
Til forskel fra PPZ og TBU var 1,2,4-triazol i doser på op til 800 mg kg-1 ikke i stand til at 
hæmme mikrobiel aktivitet i jorden (Figur 15). 
Vores resultater for azoler er konsistente med tidligere undersøgelser i forbindelse med risiko-
vurdering af PPZ og TBU. Disse undersøgelser viste ikke nogen effekter på hverken OECD 
216 (N mineralisering) eller OECD 217 (C mineralisering) for hverken disse biocider eller for 
1,2,4-triazol ved de testede koncentrationer, der dog i alle tilfælde var betydeligt lavere end de 
koncentrationer, som blev testet i PICT-RISK projektet. 
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 FIGUR 13. Propiconazole (PPZ) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), 
svampevækst (øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (ne-
derst til venstre) og basal respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) 
blev bestemt i jord udtaget fra mikrokosmos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af 
PPZ. 
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 FIGUR 14. Tebuconazole (TBU) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampevækst 
(øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal re-
spiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikrokos-
mos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af TBU. 
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 FIGUR 15. 1,2,4-triazol dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampevækst (øverst til 
højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal respiration 
(BR, nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikrokosmos 4 
timer (kun SIR), 2 dage og 40 dage (kun SIR og BR) efter tilsætning af 1,2,4-triazol. 
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TABEL 10. IC50 (mg kg-1) middelværdier med tilhørende spredning i parentes (n=3) estimeret 
fra propiconazol dosis-respons kurver for bakterievækst ([3H]leucin inkorporering), svampe-
vækst ([14C]acetat-i-ergosterol inkorporering) og substrat-induceret respiration (SIR). R2 vær-
dier repræsenterer model fit koefficienter for IC50 bestemmelserne. 

Assay Tid IC50 a 

(mg kg-1) 
R2 

Leucine incorporation 4 hours 427 (355-513) 0.83 

2 days 282 (209-380) b 0.71 

7 days 676 (288-1585) b 0.64 

40 days 389 (269-562) b 0.79 

    

Acetate-in- ergosterol incor-
poration  

4 hours 240 (186-309) 0.99 

2 days 389 (347-437) 0.98 

7 days 339 (309-372) 0.98 

40 days 209 (100-437) 0.92 

    

Substrate induced  
respiration (SIR) 

4 hours 1288 (1175-1413) 0.98 

2 days 933 (891-977) 0.97 

7 days 794 (759-832) 0.98 

40 days 380 (295-490) 0.94 

a IC50; propiconazol koncentration i jord, der forårsager 50 % inhibering af mikrobiel aktivitet.  
b Data for den højeste dosis (800 mg kg-1) blev ikke anvendt til estimering af IC50. 
 

7.2.5 Effekter af øvrige biocider på jordens mikrobielle aktivitet 

Figur 16-19 viser effekterne af biociderne carbendazim, mecoprop, terbutryn og diuron på jor-
dens mikrobielle aktivitet (bakterievækst, svampevækst, SIR og BR). Carbendazim havde ikke 
nogen nævneværdig effekt på nogle af de målte mikrobielle processer ved koncentrationer på 
op til 400 mg/kg (Figur 16). 
Mecoprop (MCPP) havde derimod klare, men også noget uventede effekter på de målte mi-
krobielle processer (Figur 17). En klar dosis-responssammenhæng blev observeret for både 
SIR og BR (Figur 17). MCPP førte til en dosis-afhængig inhibering af SIR med stort set identi-
ske dosis-respons kurver efter 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage. BR blev stimuleret kraftigt 
af mecoprop efter 2 dage og i mindre grad efter 7 dage, mens en delvis inhibering blev obser-
veret efter 40 dage. Dosis-responssammenhænge var derimod langt mere komplekse for bak-
terie- og svampevækst. Bakteriers vækst blev progressivt inhiberet med stigende teststofkon-
centration efter 4 timers eksponering med over 95% inhibering ved den højeste testkoncentra-
tion (400 mg/kg). Bakteriers vækst var også påvirket efter længere eksponeringstider (2-40 
dage), selv om det er umuligt at forklare de meget forskellige dosis-responskurver efter 2, 7 og 
40 dage. Svampes vækst blev inhiberet med ca. 50% ved de højeste nominelle testkoncentra-
tioner (100 – 400 mg/kg) efter 4 timer, men ligesom for bakteriers vækst er det vanskeligt at 
forklare de mere komplekse og divergerende dosis-respons kurver efter længere ekspone-
ringstider (2-40 dage). MCPP udgør en interessant ’case’, fordi stoffets effekt på de faktiske 
mikrobielle processer (aktuel aktivitet) i jorden ser ud til at være meget komplekse med en be-
tydelig grad af ”uforudsigelighed” samtidig med, at effekten på SIR (potentiel aktivitet) er kon-
stant over tid. Overordnet set afspejler vores resultater sandsynligvis komplekse økologiske 
interaktioner mellem forskellige subpopulationer af bakterier og svampe, der fysiologisk reage-
rer forskelligt på teststoffet over tid. Det er eksempelvis sandsynligt, at nogle mikroorganismer 
inhiberes af MCPP, mens andre stimuleres. Derudover er det værd at bemærke, at nedbryd-
ningskinetikken for MCPP også var behæftet med en betydelig usikkerhed, hvorfor stoffets 
skæbne måske varierer mere fra jordprøve til jordprøve end for øvrige teststoffer (Afsnit 7.1.1; 
Figur 2), hvilket også kan føre til en vis grad af uforudsigelighed i vores mikrokosmos forsøg. 
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Denne uforudsigelighed står i skærende kontrast til vores SIR inhiberingsdata, der giver meget 
klare, tolkbare resultater, der ville kunne bruges til risikovurdering. Til gengæld viser vores re-
sultater med al tydelighed, at effekten af MCPP på SIR kun i meget ringe grad afspejler de re-
elle effekter af stoffet på mikroorganismernes faktiske vækst og respiration i jorden. Der er 
derfor behov for yderligere forskning for at kunne forstå MCPPs effekter på jordens mikroorga-
nismer og vores resultater viser desuden, at SIR testen er en meget ”grovkornet” test, der ikke 
afspejler de faktiske mikrobielle processer i jorden. 
 
Terbutryn (TB) inhiberede såvel bakterie- som svampevækst, hvorimod effekterne på SIR og 
især BR var begrænsede (Figur 18). Således kunne der ikke ses nogle klare dosis-respons 
sammenhænge for SIR efter 4 timer og 7 dage, mens der slet ikke sås effekter på BR (kun un-
dersøgt efter 7 og 40 dage). Det mest bemærkelsesværdige var dog TBs stigende evne til at 
inhibere de undersøgte mikrobielle processer over tid (4 timer versus 7 dage versus 40 dage). 
Denne uventede effekt blev observeret for begge mikrobiel vækstsinhiberingsassays og også 
for SIR, der kun var inhiberet efter 40 dage. Effekten blev undersøgt i et uafhængigt forsøg 
(data ikke vist), der bekræftede, at TBs effekt på de mikrobielle processer tiltog over tid (0-40 
dage). Vi har ikke nogen entydig forklaring på dette uventede resultat. Almindeligvis er test-
stoffers biotilgængelighed og toksicitet størst umiddelbart efter tilførsel til jord, hvorefter stof-
fets giftighed vil aftage som følge af binding til jorden (sorption og aldring) og som følge af stof-
fets nedbrydning. Derudover vil mikrobielle samfund ofte kunne udvikle tolerance overfor gift-
stoffer efter længere tids eksponering i jord. Det er mere vanskeligt at forklare vores observa-
tion af forøget inhibering af mikrobielle processer over tid. TB var persistent i jorden med mere 
end 60% af stoffet værende tilbage efter 40 dage, hvilket også var konsistent med resultaterne 
fra vores nedbrydningskinetik forsøg (Afsnit 7.1.1; Figur 2; Bollmann et al., 2017). En mulighed 
kunne derfor være, at der akkumuleredes toksiske nedbrydningsprodukter i løbet af forsøget, 
hvilket dog ikke blev sandsynliggjort ved brug af Microtox tests for tre af de identificerede TB 
nedbrydningsprodukter (desbutyl-desthiomethylterbutryn, desethyl-desthiomethylterbutryn og 
desthiomethyl-terbutryn) (Bollmann et al., 2017). En anden mulighed kunne være, at mikroor-
ganismers vækst først inhiberes efter længere tids eksponering overfor TB. Der er behov for 
yderligere forskning for at kunne fastslå de underliggende mekanismer for TB effektens tidsaf-
hængighed. 

Diurons effekter på de undersøgte mikrobielle processer kan ses i Figur 19. Generelt sås kun 
en meget begrænset effekt af teststoffet selv ved koncentrationer på op til 800 mg/kg. 
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 FIGUR 16. Carbendazim (CD) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-vækst 
(øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal 
respiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikro-
kosmos 4 timer, 7 dage eller 40 dage efter tilsætning af DC. 
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 FIGUR 17. Mecoprop (MCPP) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampe-vækst 
(øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal re-
spiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikrokos-
mos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af MCPP. 
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 FIGUR 18. Terbutryn (TB) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampevækst 
(øverst til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal re-
spiration (nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikrokos-
mos 4 timer, 2 dage, 7 dage og 40 dage efter tilsætning af TB. 
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 FIGUR 19. Diuron (DR) dosis-respons kurver for bakterievækst i jord (øverst til venstre), svampevækst (øverst 
til højre), substrat-induceret respiration (SIR) jf. OECD217 testmetoden (nederst til venstre) og basal respiration 
(nederst til højre). Mikrobielle aktiviteter (vækst og respiration) blev bestemt i jord udtaget fra mikrokosmos 4 
timer, 7 dage eller 40 dage efter tilsætning af DR. 
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7.3 Effekter af isothiazolinoner på jordens mikrobiom i 
mikrokosmos forsøg 

 

7.3.1 Udvikling af bakteriel samfundstolerance (PICT) 

Mikrobielle samfund er i stand til at ændre sig hurtigt over tid og kan derfor hurtigt udvikle tole-
rance (PICT) overfor toksiske stoffer. PICT kan betragtes som en overordnet integreret effekt 
af tidligere eksponering for et toksisk stof, hvorfor PICT er blevet foreslået som en indikator for 
toksiske effekter af kemiske stoffer på mikrobielle samfund (Blanck 2002). PICT kan i nogle 
tilfælde detekteres selv efter fuldstændig nedbrydning eller fjernelse af det toksiske stof, hvil-
ket viser, at mikrobielle samfund kan være langtidspåvirkede af toksiske stoffer, selv om ek-
sponeringen overfor de toksiske stoffer kun er kortvarig eller periodisk. PICT udgør derfor en 
økologisk relevant integreret eksponerings- og effekt-indikator indenfor mikrobiel økotoksiko-
logi (Brandt et al., 2015; Rotter et al., 2015; Tlili et al. 2016). Udvikling af PICT afspejler typisk 
ændringer i den mikrobielle samfundsstruktur p.g.a. succession over tid, hvorfor PICT-studier 
ideelt set bør ”valideres” via mikrobielle samfundsanalyser (se Afsnit 7.3.2 – 7.3.4). Mikrobiel 
succession og dermed udvikling af PICT kan afhænge af mikroorganismernes ”turnover” rate 
(mikrobiel vækstrate i forhold til mikrobiel populationsstørrelse), der oftest er begrænset af C 
og N i danske jorder. Dertil kommer, at nogle stoffer er markant mere toksiske overfor vok-
sende/aktive mikroorganismer end overfor ikke-voksende/inaktive mikroorganismer (Demoling 
et al., 2009; Brandt et al., 2009). Vi udførte derfor forsøg både uden og med formalet lucerne 
som C og N kilde. PICT-detektion vanskeliggøres for jordprøver af, at selve jordmatricen kan 
generere adskillige typer af PICT detektionsartifakter, hvorfor det er vigtigt at udføre PICT de-
tektionsassayet på mikroorganismer, der forinden er ekstraheret fra jorden på en måde, der 
bevarer deres fysiologiske integritet. Dette er p.t. vanskeligt for svampe, hvorfor vi i PICT-RISK 
projektet valgte at fokusere på PICT i jordens bakteriesamfund. 
Blandt alle de testede biocider var det især isothiazolinonerne, der var i stand til at inhibere 
bakterievæksten i jord (Afsnit 7.2). Effekten var dog kun kortvarig, da bakterievæksten selv for 
de højeste stofeksponeringer var upåvirket eller svagt stimuleret efter 40 dage. En mulig for-
klaring kunne derfor være, at bakteriesamfundet i jorderne havde udviklet tolerance overfor 
teststofferne, hvorfor isothiazolinonerne blev udvalgt som modelstoffer for vores opfølgende 
PICT studier. De fire isothiazolinoner blev alle testet efter 40 dage i et pilotforsøg (Figur 20) 
med samme testdesign som for data præsenteret i Figur 9-12. Bakteriesamfundet i jorden ud-
viklede tolerance overfor DCOIT ved koncentrationer >6,25 mg/kg, mens der ikke sås nogen 
PICT udvikling for referencestoffet 3,5-dichlorophenol eller nogle af de øvrige isothiazolinoner 
med undtagelse af OIT ved den højeste testtestkoncentration (50 mg/kg). Tærskelkoncentrati-
oner for PICT-udvikling var således markant højere for alle teststoffer end for inhibering af 
bakterievækst efter 4 timer eller 2 dages eksponering (Figur 9-12), hvilket er konsistent med 
tidligere PICT studier for andre toksiske stoffer (Brandt et al., 2009; Demoling & Bååth, 2008; 
Song et al., 2017). 
Baseret på de ovenfor beskrevne resultater udvalgte vi MIT (ingen PICT udvikling) og DCOIT 
(kraftigt dosisafhængigt PICT udvikling) som vores teststoffer for mere detaljerede studier af 
biociders toksiske effekter på jordens mikrobielle samfund. Begge stoffer havde sammenligne-
lige korttidseffekter på bakteriers vækst (Figur 9 og 10), men stærkt divergerende effekter i for-
hold til PICT udvikling. For at teste reproducérbarheden af PICT udviklingen blev der startet 
nye mikrokosmos forsøg over 40 dage med DCOIT og MIT. Forsøget validerede forskellen 
mellem de to isothiazolinoner, idet DCOIT (≥6.25 mg/kg) selekterede for et mere DCOIT tole-
rant bakteriesamfund, mens MIT ikke selekterede for tolerance til MIT (Figur 21). Figur 22 vi-
ser repræsentative, underliggende dosis-respons data, der klart illustrerer forskellen mellem 
de to stoffers evne til at selektere for biocid tolerance i jordens bakteriesamfund. Bakterier eks-
traheret fra kontroljord (ikke tilsat biocider) og MIT spiket jord (100 mg/kg) genererede således 
stort set identiske dosis-respons kurver med MIT, mens bakterier fra DCOIT spiket jord (100 
mg/kg) var markant mere tolerante end bakterier fra kontroljord. Bortset fra en enkelt undta-
gelse (jord spiket med 200 mg/kg MIT) gav alle dosis-responskurver gode fits til den anvendte 
logistiske model; R2 ≥ 0,93 (gennemsnit 0,97) for MIT og R2 ≥ 0,95 (gennemsnit 0,98) for 
DCOIT. 
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Figur 23 viser resultater for PICT udvikling for DCOIT og MIT udført enten uden eller med pa-
rallel tilførsel af formalet lucerne som en ekstra C og N kilde for jordens mikroorganismer. Til-
førsel af lucerne havde ikke nogen markant effekt på PICT udvikling. I jordprøverne ekspone-
ret overfor DCOIT undersøgte vi desuden, om DCOIT var i stand til at co-selektere for tole-
rance til MIT og tetracyklin (et bredspektret antibiotikum). Overraskende kunne vi ikke obser-
vere øget co-tolerance til MIT, men derimod sås co-tolerance overfor tetracyklin ved DCOIT-
koncentrationer på ≥ 100 mg/kg (data ikke vist). Resultaterne viser, at isothiazolinoner i lighed 
med andre biocider har potentialet til at co-selektere for antibiotika resistens i bakterier 
(Ashbolt et al., 2013; Singer et al., 2016). 
 

  

 

 

 FIGUR 20. ‘Pollution Induced Community Tolerance’ (PICT; Δlog IC50) som funktion af isothiazolinon koncentra-
tionen i jorden. ‘Error bars’ viser standardafvigelsen. 
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 FIGUR 21. Pollution Induced Community Tolerance (PICT; Δlog IC50) som funktion af biocidkoncentratio-nen i 
jordmikrokosmos. (MIT (A); DCOIT (B)). ‘Error bars’ viser standardafvigelsen, og * indikerer signifikante forskelle 
(P<0,05) til kontroljordens mikrokosmos, dvs. ingen ’spik-biocider’ (Dunnets signifikante forskelstest fra ANO-
VA). 

 

 
  

 

 

 FIGUR 22. Bakterievækst dosis-respons kurver anvendt til at estimere bakteriesamfundets tolerance over for 
MIT (A) og DCOIT (B) i kontroljordens mikrokosmos (MIT 0 og DCOIT 0) og jordmikrokosmos tilsat med 100 
mg kg-1 biocid (MIT 100 og DCOIT 100). ‘Error bars’ viser standardafvigelsen. 
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 FIGUR 23. ‘Pollution Induced Community Tolerance’ (PICT, ΔlogIC50 = logIC50DCOIT – logIC50control) som en 
funktion af tilsat koncentration af DCOIT til jorden. Eksperimenter udført i fravær af lucerne (A) og i tilstedevæ-
relse af lucerne (B). Søjlerne viser standardafvigelsen. 

 

 

7.3.2  Mikrobiel samfundsanalyse – svampe og bakterier (PLFA) 
Som nævnt i forrige afsnit afspejler udvikling af PICT typisk ændringer i den mikrobielle sam-
fundsstruktur, hvorfor PICT studier ideelt set bør ”valideres” via mikrobielle samfundsanalyser. 
Dette blev i PICT-RISK projektet udført ved brug af PLFA analyser rettet mod både bakterier 
og svampe (dette afsnit) og ved brug af 16S rRNA gen amplikon sekventering (Afsnit 7.2.3) 
rettet specifikt mod bakterier. Disse analyser blev kun lavet for MIT og DCOIT i jordprøver fra 
de samme mikrokosmos (efter 40 dage), som blev anvendt til PICT bestemmelse (Afsnit 
7.3.1). PLFA koncentrationen i en jordprøve betragtes som en robust proxy for den mikrobielle 
biomasse, idet PLFA fra døde celler nedbrydes hurtigt i jord. Nogle phospholipider kan endvi-
dere anvendes som taksonomiske markører for specifikke grupper af mikroorganismer som 
f.eks. svampe og bakterier eller undergrupper af bakterier (Gram-positive versus Gram-nega-
tive bakterier). PLFA analyser kan derfor anvendes til at kvantificere overordnede ændringer i 
den mikrobielle samfundsstruktur (f.eks. mellem bakterier og svampe). Endelig kan hele PLFA 
profilen fra en jordprøve betragtes som et kemisk ”fingeraftryk”, der afspejler hele det mikrobi-
elle samfunds sammensætning. Biociders effekter på den mikrobielle samfundsstruktur kan 
undersøges ved at sammenligne PLFA profilerne i forskellige jordprøver ved brug af multivari-
able statistiske metoder som f.eks. principal komponentanalyse (PCA). 
 

TABEL 11. PLFA koncentrationer (gennemsnit ± standardafvigelse; nmol g-1) i de anvendte 
jorder (kon-trolbehandling uden biocid) efter 0 inkubationsdage og efter 40 inkubationsdage. 
Signifikante forskelle (P<0,05) mellem de to inkubationsperioder blev undersøgt via t-Student-
test. 

 0 dage 40 dage t P 

Total PLFAs 34±3 31±4 1.59 0.15 

Bacterial PLFAs 15.3±1.6 13.6±1.9 1.46 0.18 

Gram + PLFAs 4.6±0.6 4.1±0.6 1.33 0.22 

Gram – PLFAs 8.0±0.7 7.0±0.7 2.13 0.07 

Fungal PLFAs 0.41±0.08 0.34±0.04 2.05 0.08 
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Tabel 11 viser PLFA data fra kontrol mikrokosmos uden tilsatte biocider. Den totale PLFA kon-
centration var 34±3 nmol/g i begyndelsen af mikrokosmosforsøget (dag 0) mod 31±4 nmol/g 
efter 40 dage, men forskellen var ikke statistisk signifikant. Baseret på taksonomiske PLFA 
markører responderede svampe, bakterier, Gram-positive bakterier og Gram-negative bakte-
rier ens over tid. Resultaterne kan tyde på, at den mikrobielle biomasse faldt en smule i kontrol 
mikrokosmos over de 40 dage (dog ikke signifikante forskelle over tid), men også at den over-
ordnede mikrobielle samfundsstruktur var relativ stabil i kontroljorden. Disse resultater var for-
ventelige og er konsistente med den faldende mikrobielle aktivitet over tid i mikrokosmos med 
kontroljord (Afsnit 7.2.1; Tabel 8). 
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E) 

 
 
 

 FIGUR 24. PLFA koncentrationer i kontroljordens mikrokosmos og i 
jordens mikrokosmos tilsat biocider (MIT og DCOIT) efter 40 inku-
bationsdage. A) summen af alle PLFA'er B) bakterielle PLFA'er C) 
Gram-positive PLFA'er D) Gram-negative PLFA'er og E) svampe 
PLFA'er. Fejlbjælker står for standardafvigelse af gennemsnitsvær-
dier (n = 3 for biocidbehandlinger og n = 6 for kontrol behandlinger 
uden biocid). * angiver signifikante forskelle (P<0,05) i forhold til 
kontrol behandlinger uden biocid. 

 

 
 
Figur 24 viser effekterne af DCOIT og MIT på de samme fem PLFA fraktioner som omtalt 
ovenfor: Der sås ingen signifikante effekter af biociderne på den totale PLFA-koncentration el-
ler på PLFA-markører for bakterier, men den højeste DCOIT koncentration (200 mg/kg) førte 
til en signifikant reduktion i PLFA-markører for både Gram-positive (26% reduktion) og Gram-
negative bakterier (14% reduktion). PLFA-markører for svampe var også signifikant reduce-
rede (26% reduktion) for DCOIT (200 mg/kg) og lidt overraskende for MIT ved koncentrationer 
helt ned til 25 mg/kg. Der var dig ikke noget klart dosis-respons forløb for MIT. Forholdet mel-
lem svampe og bakterie PLFA-markører viste en faldende tendens med stigende biocidkon-
centration for begge biocider (især for MIT) (Figur 25). Tilsvarende viste forholdet mellem 
Gram-positive og Gram-negative bakterie PLFA-markører en begrænset faldende tendens 
med stigende DCOIT koncentration, mens MIT ikke havde nogen effekt (Figur 26). 
 

  

 
 

 

 FIGUR 25. Svampe/bakterie ratio som funktion af biocidkoncentrationen.  

 

0.0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0 3.125 6.25 12.5 25 50 100 200

Fu
ng

al
 P

LF
As

 n
m

ol
 g

-1

[Biocide]soil mg kg-1

MIT
DCOIT

*
*

*
*

*

0.000

0.005

0.010

0.015

0.020

0.025

0.030

0.035

0 3.125 6.25 12.5 25 50 100 200

Fu
ng

PL
FA

/B
ac

tP
LF

A

[Biocide]soil mg kg-1

MIT
DCOIT

*

*

*

* *



 

 Miljøstyrelsen / PICT-RISK 61 

 
  

 
 

 

 FIGUR 26. Gram +/Gram - ratio som funktion af biocidkoncentrationen  

 
Principal komponentanalyse (PCA) blev anvendt for at analysere biocid-inducerede forskelle i 
mikrobiel samfundsstruktur. PCA analyser blev udført separat for MIT og DCOIT mikrokos-
mosforsøgene. PC1, 2 og 3 forklarede henholdsvis 28,8%, 21,5% og 13,6% af den totale vari-
ans i datasættet for MIT, mens de tilsvarende værdier var 42,1%, 20,6% og 14,6% for DCOIT. 
I begge datasæt var PC1 lineært korreleret med testkoncentrationen af biocid (Figur 27), mens 
dette ikke var tilfældet for PC2 og PC3 (data ikke vist). Resultaterne indikerer derfor, at biocid-
koncentrationen var den primære faktor, der påvirkede artssammensætningen af mikroorga-
nismer i mikrokosmosforsøgene. 
PCA loading værdier for de forskellige PLFA stoffer viste, at jordmikrokosmos med høje kon-
centrationer af MIT resulterede i relativt høje koncentrationer af i14:0, 14:0, a15:0; 15:0, 
br16:0, 16:1ω7t, br17:0 og a17:0 og relativt lave koncentrationer af 16:1ω7c, 18:2ω6 og 
18:1ω9 (Figur 28A). Jordmikrokosmos med høje koncentrationer af DCOIT resulterede i rela-
tivt høje koncentrationer af 15:0, 16:0, cy17:0, 17:0, 18:1ω7, 18:0 og 20:0; og relativt lave kon-
centrationer af i15:0, a15:0, i16:0, 16:1ω7c, 16:1ω7t, 16:1ω5. 10Me16a, 18:1ω9 og 10Me18 
(Figur 28B). 
 

  

 
 

 

 FIGUR 27. Forholdet mellem biocidkoncentrationer og score af jordmikrokosmos tilsat MIT (A) eller 
DCO-IT (B) langs den første hovedkomponent (PC 1). 
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 FIGUR 28. Indlæsning af de forskellige PLFA'er langs PC1 og PC2 fra Principal Component Analy-
sis (PCA) i jordmikrokosmos tilsat MIT (A) og DCOIT (B). 
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7.3.3 Mikrobiel samfundsanalyse – bakterier (16S rRNA) 

Effekter af biocider specifikt på jordens bakteriesamfund blev udført med 16S rRNA gen am-
plikon sekvensanalyser foretaget på jord udtaget fra de samme mikrokosmos som for PICT og 
PLFA-analyser (se ovenfor). To varianter af denne analyse blev udført baseret på henholdsvis 
DNA eller RNA ekstraheret direkte fra jorderne. Ekstraheret RNA blev ved hjælp af enzymet 
revers transkriptase konverteret til komplementært DNA (cDNA), hvorefter DNA og cDNA blev 
anvendt til PCR amplificering af 16S rRNA genet. Den DNA baserede analyse afspejler direkte 
bakteriesamfundets sammensætning dog med det forbehold, at nogle bakterier har flere ko-
pier af 16S rRNA genet, hvorfor deres andel af bakteriesamfundet vil blive overestimeret, 
mens bakterier med kun en enkelt kopi af genet vil blive underrepræsenteret. Den cDNA base-
rede analyse afspejler ud over bakteriesamfundets sammensætning også den relative fore-
komst af rRNA i de bakterieceller, som RNAet ekstraheres fra. Forekomsten af rRNA pr. celle 
regnes som et groft mål for cellens aktivitetsniveau, da ribosomantallet pr. celle er et udtryk for 
cellens kapacitet til at udføre proteinsyntese. Den RNA baserede metode vægter derfor bioci-
ders effekter på bakteriesamfundets aktive bakteriearter, mens den DNA baserede metode i 
højere grad, afspejler tilstedeværelsen af forskellige bakteriearter i jorden. 

I alt 323 operationelle taksonomiske enheder (OTU) tilhørende 11 bakterie phyla blev detekte-
ret på tværs af alle analyserede jordprøver fra anvendte lerblandede sandjord. Rarefaction 
analyser af 16S rRNA sekvenser viste, at sekventeringsdybden var tilstrækkelig til at kunne 
sammenligne den bakterielle samfundsstruktur på tværs af biocidbehandlinger (Figur 29). 
Denne konklusion blev yderligere bestyrket af Venn diagram af fordelingen af OTUs, der viste, 
at langt de fleste OTUs (309 for DNA og 303 for cDNA) kunne detekteres i alle jordbehandlin-
ger (Figur 30). Derudover er det bemærkelsesværdigt, at alle 303 OTUs detekteret fra cDNA 
også kunne detekteres fra DNA. Samlet set viser ovenstående resultater, at resultaterne er ro-
buste og tillader detaljerede analyser af biocidernes effekter på bakteriesamfundets taksono-
miske sammensætning. 
 
Selve mikrokosmosinkubationen på 40 dage havde ikke nogen markante effekter på alpha-di-
versiteten (Figur 29; Tabel 12). Der var ikke signifikante effekter af inkubationstid på observe-
ret OTU-rigdom (”richness”) eller ekstrapoleret OTU-rigdom (Chao-1). Til gengæld var der sig-
nifikante (p < 0.01), men svage effekter af inkubationstid på andre diversitetsparametre (Simp-
son, Shannon and Equitability), der også i varierende grad vægter ”evenness” (=reciprok do-
minans). Disse resultater indikerer lidt højere grad af dominans af de hyppigste OTUs efter 40 
dage end ved forsøgets start. Mikrokosmosinkubationen på 40 dage havde heller ikke nogen 
signifikante effekter på den relative forekomst af forskellige OTUs (beta-diversiteten) (PERMA-
NOVA, p =0.37). 
Der var signifikante forskelle på alpha-diversiteten afhængigt af, hvilken type genetisk materi-
ale (DNA versus cDNA), der blev anvendt (Tabel 12). OTU-rigdommen var lidt højere for DNA 
end for cDNA, hvilket sandsynligvis afspejler, at både aktive og inaktive OTUs detekteres ud 
fra DNA. Til gengæld var ”evenness” signifikant højere i cDNA profiler, hvilket indikerer en lidt 
mindre grad af dominans af de hyppigste OTUs. Der var også signifikante forskelle på beta-
diversiteten afhængigt af, hvilken type genetisk materiale (DNA versus cDNA), der blev an-
vendt (PERMANOVA, Bray-Curtis, 10000 permutations, p < 1.0E-06). 
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 FIGUR 29. Forekomstanalyse (”rarefaction”) på rådata fra jordmikrokosmoseksperimentet. Pane  

i ven-stre kolonne (A, C og E) viser rRNA gen profilerne, mens højre kolonne (B, D og F) viser vi  
tilsvarende data baseret på komplementært DNA (cDNA dannet ud fra rRNA). Panel A og B vise  
kontrolprøverne, mens panel C og D viser prøver med DCOIT, og panel E og F viser prøver med 
MIT. ”Rarefaction” plateauet blev kun vist for de første 35.000 sekvenser for at lette visualisering  
sammenligning. 

 

 

 

 
  

 
 

 

 FIGUR 30. Fordeling af ”artsrigdommen” baseret på påviste operationelle taksonomiske enheder 
(OTU'er) i DNA- og cDNA profiler. Venn-diagrammet til venstre viser DNA profiler, mens det til ven-
stre viser cDNA-profilerne. Derudover er antallet af unikke OTU'er kun set enten i DNA (blå) eller 
cDNA (rød) vist i de små adskilte cirkler. 
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TABEL 12. Variansanalyse af alfa-diversiteten i kontroljordprøverne efter mikrokosmos inku-
bation. Tabel-len viser gennemsnitsværdierne for hvert indeks (±SD), ANOVA-linearitetskoeffi-
cienten r2 og tilhørende p-værdier. Det anvendte genetiske materiale (DNA, cDNA), de forure-
nende blok-kontroller og inkubationstiderne blev brugt som faktorer. P værdiens signifikans er 
givet som følger: *** < 0,001; ** < 0,01; * < 0,05; < 0,1; - < 1.) 
 

Alpha-diversity indi-
ces of control sam-
ples 

Genetic material Time (days) 

DNA (n=4) cDNA (n=4) t0 (n=4) t40 (n=4) 

O
bs

er
ve

d 
R

ic
hn

es
s 

Mean ±SD 267 ±12 253 ±17 261 ±13 259 ±19 

r2 0,23 <0,01 

p-value 4,44E-03 0,59 

Significance ** - 

Ch
ao

-1
 

Mean ±SD 286 ±9 270 ±14 278 ±13 278 ±16 

r2 0,41 <0,01 

p-value 4,75E-03 0,85 

Significance ** - 

Si
m

ps
on

 

Mean ±SD 0,95 ±0,004 0,96 ±0,01 0,96 ±0,01 0,96 ±0,01 

r2 0,27 0,13 

p-value 5,62E-04 4,76E-03 

Significance *** ** 

Sh
an

no
n 

Mean ±SD 3,93 ±0,08 4,17 ±0,18 4,1 ±0,2 3,99 ±0,16 

r2 0,49 0,10 

p-value 1,50E-05 3,29E-03 

Significance *** ** 

Eq
ui

ta
bi

lit
y 

Mean ±SD 0,7 ±0,01 0,75 ±0,02 0,74 ±0,03 0,72 ±0,03 

r2 0,66 0,08 

p-value 3,18E-16 3,53E-03 

Significance *** ** 
 
Effekterne af de to biocider på alpha-diversiteten i jordens bakteriesamfund er vist i Figur 31 
med tilhørende statistiske analyser vist i Tabel 13. Generelt var effekterne ret begrænsede, 
selv om de i mange tilfælde var statistisk signifikante med statistisk signifikante interaktioner 
mellem faktorerne. Mest bemærkelsesværdigt er det, at høje koncentrationer af MIT og DCOIT 
reducerede den observerede OTU rigdom for DNA profiler, mens denne effekt ikke kunne ob-
serveres for cDNA profiler generet på baggrund af ekstraheret RNA (Figur 31). 
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 FIGUR 31. Alfa-diversitetsplot af rigdommen og jævnheden langs forurenende koncentrationer. Pa-
nel A) viser udviklingen af OTU rigdom, mens panel B) viser Shannon-indekset som et estimat af 
fællesskabets jævnhed. DNA- og cDNA-prøverne er farvet i blåt og rødt, mens DCOIT og MIT vises 
med henholdsvis cirkler med små stiplede linjer og trekanter med stregpunkterede linjer. Fejlbjæl-
ker viser standardfejlen for replikater (SE). 

 

  

TABEL 13. Variansanalyse af alfa-diversiteten i jordprøverne efter mikrokosmos berigelse med for-
urenende stoffer. Tabellen viser ANOVA linearitetskoefficienten r2 og tilhørende p-værdier. Det an-
vendte genetiske materiale (DNA, cDNA), det forurenende stof (DCOIT, MIT) og den anvendte do-
sis (3-200 mg/kg) blev brugt som faktorer. P-værdiens signifikans er givet som følger: *** < 0,001; 
** < 0,01; * < 0,05; . < 0,1; - < 1.) 

 

  
Observed richness Shannon 

Factors r2 p Signif. r2 p Signif. 

1: DNA/cDNA 2,7E-05 0,99 - 0,88 2E-16 *** 

2: Dose 0,16 0,01 * 0,01 1,8E-03 ** 

3: Pollutant 0,17 0,03 * 0,04 3,0E-07 *** 

1:2 0,28 2,2E-04 *** 0,01 1,1E-03 ** 

1:3 0,02 0,89 - 0,01 0,03 * 

2:3 0,25 1,1E-03 ** 0,03 4,4E-06 *** 

1:2:3 0,07 0,32 - 0,01 0,05 * 
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Figur 32 viser effekterne af MIT og DCOIT på beta-diversiteten af jordens bakteriesamfund på 
phylum niveau baseret på både DNA og cDNA sekvensprofiler. Der ses generelt udtalt over-
ensstemmelse (kongruens) mellem biocideffekterne baseret på de to typer af bakteriesam-
fundsanalyser, men forskellene mellem behandlingerne (Bray-Curtis forskellighed) var gene-
relt større på DNA end på cDNA niveau. De markante forskelle på DNA og cDNA profiler skyl-
des, at nogle bakteriegrupper (f.eks. delta-proteobakterier) konsekvent var overrepræsenteret i 
cDNA relativt til DNA-sekvensprofiler, mens det modsatte gjorde sig gældende for andre bak-
teriegrupper (f.eks. Bacteroidetes). Konsistent med de divergerende PICT resultater for 
DCOIT (signifikant PICT ≥ 6,25 mg/kg) og MIT (fravær af PICT med op til 100 mg/kg) er det 
tydeligt, at DCOIT havde en større effekt på bakteriesamfundsstrukturen end MIT havde (Figur 
32). Derudover skal det bemærkes, at den anvendte parvise grupperingsmetode (se dendro-
grammer til venstre i figuren) afspejlede dosis-respons effekten perfekt. 
 
Effekterne af de to biocider på beta-diversiteten i jordens bakteriesamfund er også vist i Figur 
33 (principal komponent analyse) med tilhørende statistiske analyser vist i Tabel 14. Monte-
Carlos simuleringer viste en meget stærk og ikke-tilfældig gruppering af bakteriesamfund fra 
mikrokosmos replikater for både DNA og cDNA sekvensprofiler (p < 1.0E-06). De to metoder 
viste endvidere den samme gruppering af biocidbehandlingerne, men med en lidt højere grad 
af replikathomogenitet for cDNA sekvensprofiler end for DNA sekvensprofiler. Effekten af 
DCOIT kan især aflæses på PC1 og PC2, der tilsammen forklarede 45-50 % af variansen. Ef-
fekten af DCOIT var især tydelig ved koncentrationer ≥ 12,5 mg/kg, mens effekter af MIT kun 
kunne ses for meget høje koncentrationer (≥ 50 mg/kg). 
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 FIGUR 32. Klyngedendrogramanalyse med søjlediagrammer for relativ forekomst af jordbakterie-
samfund behandlet med forurenende stoffer. De øverste og nederste figurer viser henholdsvis MIT- 
og DCOIT-behandlingerne. Dendrogrammer blev genereret fra replikatgennemsnittet af OTU tabel-
len ved brug af Bray-Curtis-ulighedsindeks for afstandsmatricerne med en bootstrapped parvis kob-
lingsmetode (1.000 bootstraps). Cophenic korrelationskoefficient (MIT = 0,97; DCO-IT = 0,95) er 
meget høje, hvilket indikerer bevarelse af de parvise afstande mellem de originale prøver. Søjledia-
grammer repræsenterer den relative forekomst af de gentagelsesgennemsnitlige tællinger opnået 
for hver fylogenetisk gruppe. Cirkler og trekanter i spidsen af grenene indikerer henholdsvis DNA- 
og cDNA-profiler. 
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 FIGUR 33. Effekter af DCOIT og MIT på jordbakteriesamfundene struktur (principalkomponentanalyse) baseret 
på DNA (venstre ordinationsplot) og cDNA (højre ordinationsplot). Ikke-tilfældig fordeling af grupperne blev te-
stet ved hjælp af en Monte-Carlo-simulering med 10.000 permutationer for begge BGA'er (DNA: inerti = 0,5, si-
muleret p < 1,0E-06; B: inerti: 0,5, simuleret p < 1,0E-06) . Samfundsstrukturernes sammenhæng mellem de op-
nåede DNA- og cDNA BGA-profiler blev vurderet ved hjælp af Mantels test med 10.000 permutationer (inerti = 
0,55***, simuleret p < 1,0E-06). 

 

 

TABEL 14. Trevejs PERMANOVA til de testede faktorer på jordens bakteriesamfund behand-
let i mikrokosmos. Den øverste del af tabellen viser, at PERMANOVA kun er begrænset til 
kontrolprøverne, mens delen nedenfor viser PERMANOVA udført på alle prøver (inklusive 
kontroller). Analysen blev udført på Bray-Curtis ulighedsindeks. PERMANOVA blev udført med 
10.000 permutationer (p-signifikans *** < 0,001; ** < 0,01; * < 0,05; 
< 0,1; - < 1.) 

PERMANOVA on Bray-Curtis (10.000 permutations) 

Tested factors r2 p Signif. 

Control  
microcosms  
only 

1: Time (t0, t40) 0,03 0,37 - 

2: Material (DNA, cDNA) 0,55 1,00E-06 *** 

3: Control block (MIT, DCOIT) 0,21 1,60E-03 ** 

1:2 0,05 0,18 - 

1:3 0,03 0,39 - 

2:3 0,06 0,14 - 

1:2:3 0,03 0,46 - 

Pollutant treated  
and control   
microcosms 

1: Material (DNA, cDNA) 0,34 1,00E-06 *** 

2: Pollutant (Control, MIT, DCOIT) 0,11 1,00E-06 *** 

3: Dose (mg.kg-1) 0,10 1,00E-06 *** 

1:2 0,01 0,87 - 

1:3 0,04 0,02 * 

2:3 0,09 1,00E-06 *** 

1:2:3 0,02 0,79 - 
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7.4 PICT feltforsøg 
PICT udgør som tidligere nævnt en økologisk relevant integreret eksponerings- og effekt-indi-
kator indenfor mikrobiel økotoksikologi (Brandt et al., 2015; Rotter et al., 2015; Tlili et al. 
2016). PICT konceptets styrke ligger i den indbyggede kausalitet mellem eksponering for et 
toksisk stof og efterfølgende udvikling af tolerance overfor det pågældende stof. Denne ind-
byggede kausalitet mellem eksponering og effekt skyldes, at mikrobielle samfund generelt kun 
vil udvikle tolerance overfor et kemisk stof, hvis stoffets toksicitet er i stand til at selektere for 
resistente mikroorganismer (”toxicant-induced succession”). Udvikling af PICT indikerer derfor, 
at det kemiske stof har været biotilgængeligt i en tilstrækkelig lang periode til at kunne selek-
tere for resistente mikroorganismer. Dette medfører, at PICT potentielt kan anvendes som en 
økologisk relevant indikator for tidligere eksponering overfor toksiske stoffer i forurenede jorder 
(Berg et al., 2012). Derudover kan fraværet af et PICT udvikling (med få undtagelser) betrag-
tes som direkte evidens for negligerbare toksiske effekter af et kemisk stof i forurenede jorder. 
PICT adskiller sig herved fra andre mikrobielle testparametre i denne rapport som f.eks. mikro-
biel vækst/aktivitet eller samfundsstruktur, idet disse parametre under feltbetingelser kan på-
virkes ikke kun af toksiske stoffer, men ofte i langt højere grad af en lang række andre miljø-
faktorer som f.eks. pH, organisk stof eller temperatur, hvilket i praksis gør det yderst vanskeligt 
at etablere kausale årsagssammenhænge mellem kemisk eksponering og tilhørende toksiske 
effekter. 
Vi undersøgte derfor PICT som en potentiel eksponeringsindikator i feltstudier udført i den 
samme jord, som blev anvendt laboratoriemikrokosmosforsøgene (her kaldet sandjord) samt i 
en mere lerrig havejord (lerjord) med højere indhold af organisk stof fra Greve Strand. Forsø-
gene blev udført med DCOIT som teststof, og blev for den lerblandede sandjords vedkom-
mende udført parallelt i felten og i laboratoriet. Tilsætning af DCOIT til jorderne foregik i alle 
tilfælde i laboratoriet, hvorefter jorderne blev inkuberet i laboratorie mikrokosmos (22 °C) eller 
fordelt i potter, der blev nedgravet i en ikke-beplantet havejord (ugødet og usprøjtet græs-
plæne vendt med en spade). PICT blev målt henholdsvis 1½, 3 og 6 måneder efter tilsætning 
af DCOIT til jorderne. Forsøget foregik i perioden medio marts – medio september 2015. 
Efter 1½ måned havde sandjordens bakteriesamfund som forventet udviklet tolerance overfor 
DCOIT for alle testede DCOIT-koncentrationer (10, 30 og 90 mg/kg) med stort set identiske 
resultater i laboratoriet og i felten, mens PICT kun blev observeret for den højeste koncentra-
tion (90 mg/kg) sandsynligvis p.g.a. en lavere biotilgængelighed af DCOIT i lerjorden end i 
sandjorden (Figur 34). De stort set identiske resultater i laboratoriet og felten er bemærkelses-
værdige, idet jordtemperaturen i felten var markant lavere (<ca. 10 °C) end i laboratoriet (22 
°C; mørke, konstant jordfugtighed osv.), samtidig med, at feltjorderne i meget varierende grad 
blev påvirket af spirende planter, tilførsel af nedfaldne blomsterblade fra nærliggende træ, fug-
leekskrementer, svingninger i jordens fugtighed osv.). 
Efter 3 måneder kunne der ikke længere detekteres PICT i lerjorden og kun for de højeste to 
koncentrationer (30 og 90 mg/kg) i sandjorden, men nu med en tendens til et stærkere PICT-
signal i de laboratorie-inkuberede jorder end i den samme jord inkuberet under feltbetingelser 
(Figur 35). 
Efter 6 måneder kunne der ikke længere observeres PICT i sandjorden inkuberet under feltbe-
tingelser for de to laveste DCOIT koncentrationer (10 og 30 mg/kg), og der var kun et svagt 
PICT signal tilbage (mindre end efter 3 måneder) for den højeste DCOIT koncentration (90 
mg/kg) (Figur 36). Der var imidlertid stadig et markant og nærmest uændret PICT signal (i for-
hold til efter 3 måneder) i de tilsvarende laboratorieinkubationer med 30 og 90 mg/kg. 
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 FIGUR 34. Dosisresponskurver efter 1,5 måned fra DCOIT-tilsætninger i jord med forskellige niveauer af gift-
stof i jorden. Sandjord ved feltforsøg (A); sandjord under laboratorieforhold (B); havejord ved markforsøg (C). 

 

 
 

  

 

 

 FIGUR 35. Dosisresponskurver efter 3 måneder fra DCOIT-tilsætninger i jord med forskellige niveauer af giftstof 
i jorden. Sandjord ved feltforsøg (A); sandjord under laboratorieforhold (B); havejord ved markforsøg (C). 

 

 
 

  

 

 

 FIGUR 36. Dosisresponskurver efter 6 måneder fra DCOIT-tilsætninger i jord med forskellige niveauer af giftstof 
i jorden. Sandjord ved feltforsøg (A); sandjord under laboratorieforhold (B); havejord ved markforsøg. 
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7.5 Screening af biocider i byjorder 
5 ud af de 11 analyserede biocider blev detekteret ved udvaskning af facaden fra 8 ud af 16 
huse: terbutryn, diuron, carbendazim, iodocarb and octylisothiazolinon. Methylisothiazolinon, 
benzisothiazolinon, dichloroctylisothiazolinon, mecoprop, isoproturon, cybutryn, tebuconazol, 
and propiconazol blev ikke detekteret. Der blev primært fundet 1-2 stoffer i hver facadeprøve 
(Tabel 15). 

Lodocarb blev fundet i 2 udvaskningsprøver men blev ikke fundet i jordprøverne (Tabel ). De 
andre biocider havde koncentrationer mellem 0,001 og 0,1 mg kg-1 i jordprøver opsamlet ved 
husene (Figur 37a). Der blev fundet op til 0,15 mg kg-1 af tebuconazol og propiconazol i en-
kelte jordprøver, mens disse ikke blev detekteret i udvaskningsprøverne. En mulig forklaring 
er, at der i jorden biocider, som stammer fra gammel maling, og ikke fra den maling der pt. er 
anvendt på overfladen af bygningerne. 

Terbutryns nedbrydningsprodukter blev fundet med koncentrationer mellem 0,1 og 20 µg kg-1 i 
jord, hvor de tilsvarende vandprøver fra facaderne indeholdt terbutryn 

Figur 37b), imens metabolitter af octylisothiazolinon var under detektionsgrænsen i alle prøver. 

 

TABEL 15. Sammenligning af påvisning i perkolatet ’leachate’ (L) og påvisning i jord (S). 
 

 Sample site 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 11b1 12 13 14 15 16 

Bi
oc

id
e 

Iodocarb  

      

L 

   

 

   

L 

 

Diuron  

  

L,
S 

       

 

     

Terbutryn  

 

L,
S 

      

L,
S 

 

 

     

OIT  

 

L,
S 

      

L,
S 

 

 L,
S 

  

L 

 

Car-
bendazim 

 

    

L 

     

 

  

L,
S 

L,
S 

 

Tebucona-
zole 

  S              S 

Propicona-
zole 

           S S    S 

1Kun jord; modtaget vand fra en træfacade (leachate er ikke analyseret) og bygning nr. 11.  
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 FIGUR 37. Koncentrationer af biocider (a) og b) nedbrydningsprodukter i urbane jorder. Kun sampling 
site 3 & 10 var tæt på de behandlede facader. (Error bars: metode relativ standardafvigelse). 
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8. Diskussion  

8.1 Biocider i jord – forekomst og skæbne 
 

Generelt var målingerne af jord konsistente med laboratorieeksperimenterne. Specielt for de 
biocider, som blev nedbrudt langsomt i laboratoriet. Især terbutryn, diuron og triazoler blev fun-
det i jordprøverne. Terbutryn metabolitter blev også detekteret i jordprøverne, mens OIT-meta-
bolitter ikke blev detekteret.  

Selv om OIT blev nedbrudt relativt hurtig i laboratorieforsøgene, blev dette stof fundet i jord-
prøver på 3 lokationer, hvilket dokumenterer det høje forbrug af dette stof.  På alle lokationer 
var facaderne blevet behandlet indenfor de sidste 3 år, så emissionerne var forventet at være 
høje (Bollmann et al., 2017). Gentagende udvaskning med regn betyder, at OIT må betragtes 
som pseudo-persistent (Mackay et al., 2014). 

Tebuconazol og propiconazol blev målt i koncentrationer, der var henholdsvis lige over eller op 
til 7 gange højere end ”predicated no effect concentrations” for jordorganismer: PNECsoil (TBU, 
earthworm) = 0,1 mg a.i./kg ww (European Parliament and Council, 2007b); PNECsoil (PPZ, 
earthworm) = 0,02 mg a.i./kg ww (European Parliament and Council, 2007a). Tebuconazol og 
propiconazol var ligeledes over effektkoncentrationerne. På den anden side var terbutryn kon-
centrationerne størrelsesordener under den letale koncentration på LC50(TB,14 d, earthworm) 
= 107 mg kg-1 DW (US EPA). 

 

8.2 Effekter af biocider på jordens mikroorganismer 
 

Mikrobielle samfund kan respondere på biocider og andre toksiske stoffer på forskellige må-
der, og det er derfor ikke muligt at forstå biocidernes effekter alene ud fra en eller to økotoksi-
kologiske tests som f.eks. OECD 216 (N omsætning; især nitrifikation) eller OECD 217 (SIR) 
(Brandt et al., 2015). PICT-RISK projektet er unikt i den forstand, at det efter vores bedste vi-
den er det eneste studie af biocider, der både undersøger for selektiv inhibering af bakterie- og 
svampe-vækst og dertil knyttet udvikling af samfundstolerance (PICT) og ændringer i mikro-
biomets diversitet. Dette mindsker risikoen for at overse toksiske effekter betydeligt, men det 
mindsker også risikoen for at overse mikrobiomets evne til at reetablere sin funktion og struk-
tur efter biocid stress (resiliens). 

 

PICT-RISK projektets resultater indikerer, at biocider i de fleste jorder vil findes i så lave kon-
centrationer, at de ikke vil have signifikante toksiske effekter på jordens mikroorganismer målt 
med de metoder, som indgik i PICT-RISK projektet. Biociders effekter på jordens mikroorga-
nismer er dog generelt meget dårligt belyst sammenlignet med andre stofgrupper som f.eks. 
metaller og antibiotika. For de fleste biocidteststoffer i PICT-RISK projektet var vi således ikke 
i stand til at finde økotoksikologiske kvalitetsstudier, hvorfor PICT-RISK projektets resultater 
må siges at bidrage til en markant øget vidensbase om disse forhold. Selv om biociderne 
skønnes ikke at have toksiske effekter på jordens mikroorganismer kan vi dog ikke udelukke, 
at nogle biocider selv ved ekstremt lave miljørelevante koncentrationer kan selektere speci-
fikke subpopulationer, forstyrre genekspression og kemisk signalering mellem mikroorganis-
mer etc. på samme måde, som det tidligere er vist for antibiotika (Davies et al., 2006; Anders-
son & Hughes, 2014; Brandt et al., 2015). 

 

Selv i situationer, hvor ekstremt høje koncentrationer af biocidet DCOIT havde selekteret for 
biocid tolerance var vi i stand til at vise, at bakteriesamfundet i løbet af få måneder gradvist mi-
stede den opbyggede biocid tolerance, når der ikke længere var ”brug for den”. Dette skyldes 
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antageligvis, at det koster cellerne energi at opretholde biocid resistens (Andersson & Hughes, 
2010), hvorfor følsomme bakterier vil have en konkurrencefordel, når biocidet er nedbrudt. 
Bakteriesamfundet var altså meget robust (resilient), idet det var i stand til hurtigt at vende til-
bage til sin originale tilstand eller til en ny stabil tilstand (Shade et al., 2012; Griffiths and Phi-
lippot, 2013; Pereira e Silva et al., 2013). 
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9. Konklusion 

En række specifikke hypoteser opstillet ved PICT-RISK projektets start blev alle testet eksperi-
mentelt i løbet af projektperioden. Det blev undersøgt om hypoteserne kunne falsificeres. Hy-
poteser, der ikke kunne falsificeres, betragtes i nedenstående tekst som værende ”bekræf-
tede”, mens falsificerede hypoteser betragtes som værende ”ikke-bekræftede”. Konklusio-
nerne må generelt betragtes som værende ret robuste, men det skal understreges, at der selv-
følgelig er en vis biologisk, eksperimentel og statistisk usikkerhed forbundet med konklusio-
nerne. 

Hypotese 1) OECD 217 testmetoden underestimerer toksiske effekter af biocider i forhold til 
gruppe-specifikke vækstinhiberingsassays målrettet henholdsvis svampe eller bakterier. 

Konklusion 1) Denne hypotese blev testet for alle de teststoffer, der gav anledning til akutte 
toksiske effekter på jordens mikrobielle aktivitet; dvs. for biociderne MIT, BIT, OIT, DCOIT, 
PPZ, TBU, MCPP og TB samt for referenceteststoffet 3,5-DCB. For alle teststoffer var mindst 
en af de to tests rettet mod mikrobiel vækst mere følsom end SIR metoden i den første uge ef-
ter tilførsel af teststofferne til jorden, og i de fleste tilfælde var både svampe- og bakterie-vækst 
mere følsomme end SIR. Derudover er det tydeligt, at SIR ikke afspejlede de faktiske mikrobi-
elle processer i jorden, og at OECD 217 testen derfor ikke er egnet til at indikere, hvordan mi-
krobiel aktivitet genetableres i jord over tid. OECD-metoden har derfor begrænset økologisk 
relevans. OECD testens fordele er til gengæld, at den er simpel, billig og lidt mere reproducér-
bar end de to mikrobielle væksttests. 

Hypotese 2) Svampemidler inhiberer svampevækst i jord, hvilket fører til, at bakteriers vækst 
stimuleres pga. mindre intens konkurrence fra svampe, mens der ikke kan måles hæmning af 
basal jordrespiration (BR) pga. funktionel redundans i jordens C mineraliseringsprocesser. Det 
forventes således, at tolerante mikroorganismer (her især bakterier) vil blive mere aktive i takt 
med at svampenes aktivitet inhiberes. 

Konklusion 2) Denne hypotese blev testet for svampemidlerne PPZ og TBU og kunne kun del-
vist bekræftes. Begge svampemidler inhiberede som forventet svampevækst, men bakterie-
vækst viste komplekse dosis-respons forløb, der indikerede, at svampemidlerne også i nogen 
kunne inhibere bakterievæksten. Til gengæld kunne der for den højeste PPZ koncentration ob-
serveres en stigning i bakterievæksten jf. vores hypotese. Basal respiration blev inhiberet for 
det ene svampemiddel (TBU; dog først efter 40 dage), mens der ikke sås nogen hæmning for 
det andet svampemiddel (PPZ). Samlet set bekræfter vores resultater, at svampemidler pri-
mært vil inhibere svampevækst. Vores resultater indikerer desuden, at svampemidlers effekter 
på bakterievækst kan forklares dels med direkte toksiske effekter i bakterier og dels med indi-
rekte effekter af svampemidler som f.eks. øget bakterievækst pga. mindre konkurrence med 
svampe. Endelig viser vores resultater også, at der findes betydelig funktionel redundans i jor-
dens C mineraliseringsprocesser, hvorfor BR er mindre påvirket af svampemidler end mikroor-
ganismers vækst i jorden. 

Hypotese 3) Biocider rettet mod både svampe og bakterier vil initielt inhibere både svampes 
og bakteriers vækst i jorden, men efter få dage/uger vil vækstinhiberingen ophøre enten fordi 
biociderne nedbrydes eller fordi de mikrobielle samfund udvikler biocid tolerance (PICT). 
NOTE: PICT undersøges i dette projekt kun for jordens bakteriesamfund. 

Konklusion 3) Denne hypotese blev testet i forsøgene med de fire isothiazolinoner (MIT, BIT, 
OIT og DCOIT). Hypotesen blev bekræftet for bakterier for alle fire stoffer og for svampe for 
MIT. Alle fire isothiazolinoner var nedbrydelige med halveringstider på under 10 dage, men 
bakterierne var i stand til at genetablere deres vækst hurtigere end svampene, hvilket giver 
mening ud fra den betragtning, at bakterier generelt kan vokse hurtigere end svampe. DCOIT 
selekterede for et biocidtolerant bakteriesamfund (PICT-respons ≥ 6,25 mg/kg), mens der ikke 
var noget tydeligt PICT-respons efter eksponering til de øvrige isothiazolinoner bortset fra for 
den højeste koncentration af OIT (50 mg/kg). 
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Hypotese 4) PICT overfor biocider vil kun forekomme i tilfælde, hvor biociderne initielt hæm-
mer jordbakteriernes vækst, da initiel vækstinhibering er en indikator for selektionstrykket fra 
de testede stoffer. 

Konklusion 4) Denne hypotese blev testet med DCOIT og kunne bekræftes for dette stof. Tær-
skelkoncentrationer for PICT-udvikling (≥6,25 mg/kg) var 8 gange højere end tærskelkoncen-
trationer for initiel hæmning af bakterievækst efter 4 timer eller 2 dage (0,8 mg/kg). 

Hypotese 5) Initiel vækstinhibering og PICT-effekter forårsaget af biocider i jordmikrokosmos 
kan valideres og korreleres til ændringer i den mikrobielle samfundsstruktur (PLFA profiler) el-
ler i ’artssammensætningen’ af bakterier (amplikon sekvensanalyser). 

Konklusion 5) Denne hypotese blev undersøgt for stofferne MIT (kun vækstinhibering) og 
DCOIT (vækstinhibering og PICT). Bakterievækst blev var ikke påvirket af teststofferne efter 
40 dage, og svampevæksten var også ved at genetabliere sig (især for MIT) efter 40 dage. Al-
ligevel havde begge stoffer klare effekter på den mikrobielle samfundsstruktur. Effekten var 
især tydelig for DCOIT, hvilket er konsistent med, at kun dette stof selekterede for et mere to-
lerant bakteriesamfund. 

Hypotese 6) Biocid eksponering i jord kan føre til co-selektion af tetracyklin resistente jordbak-
teriesamfund. 

Konklusion 6) Denne hypotese blev kun testet for DCOIT og kunne bekræftes for DCOIT kon-
centrationer ≥ 100 mg/kg. DCOIT selekterede dog for DCOIT tolerance for DCOIT koncentrati-
oner ≥ 6,25 mg/kg, hvilket viser, at biocid-induceret co-selektion af antibiotika resistens ikke 
nødvendigvis sker, såfremt der selekteres for biocid tolerance. 

Hypotese 7) Biocider nedbrydes i jord og nedbrydningskinetikken kan modelleres. 

Konklusion 7) Denne hypotese blev testet for alle biocider valgt til PICT-RISK projektet. De te-
stede biocider kunne opdeles i letnedbrydelige, moderat nedbrydelige og svært nedbrydelige 
(persistente) stoffer. Nedbrydning kunne modelleres med førsteordens kinetik med halverings-
tider helt ned til 0,28 dage for MIT til > 200 dage (sandsynligvis op til flere år) for de mest per-
sistente stoffer (azoler, diuron og triaziner). Nogle biocider kunne betragtes som værende 
pseudo-persistente i jorder, der påvirkes af udvaskning fra byggematerialer i forbindelse med 
regnhændelser. 

Hypotese 8) Toksiske biocid nedbrydningsprodukter akkumulerer ikke i jorden. 

Konklusion 8) Denne hypotese blev undersøgt med terbutryn (TB) og OIT: Hypotesen blev fal-
sificeret for TB, idet der akkumulerede persistente nedbrydningsprodukter med 100 % genfin-
ding af TB som enten TB eller akkumulerende TB nedbrydningsprodukter (perfekt masseba-
lance). OIT nedbrydningsprodukter blev også identificeret i jord, men disse stoffer forsvandt 
efterfølgende fra jorden, hvilket sandsynligvis skyldes mineralisering af stofferne eller stoffer-
nes indbygning i nedbryder mikroorganismer. Halveringstider for OIT nedbrydningsprodukter 
var på samme niveau som for OIT (9.3 dage). 

Hypotese 9-10) PICT-konceptet kan anvendes til at teste toksiske effekter af biocider i feltek-
sponerede jorder, og PICT-signalet er positivt korreleret til biocid eksponeringen. 

Konklusion 9-10) Hypoteserne (overlappende) blev testet med DCOIT som model biocid og 
kunne begge bekræftes. På trods af stor heterogenitet i feltforsøgene pga. variabel plante-
vækst, påvirkning fra fugle (f.eks. via ekskrementer) osv. sås et meget klart dosis-afhængigt 
PICT-respons i begge jordtyper efter 1½ måned. Udviklingen af PICT over denne tidsperiode 
var endvidere nærmest identisk i felten og i parallelle mikrokosmos opsat med den samme ler-
blandede sandjord. Endelig viste laboratorieforsøg, at PICT-udviklingen kun i begrænset om-
fang var påvirket af tilsætning af formalet lucerne som C og N kilde til jorden. Samlet set viser 
alle disse forsøg, at udviklingen af PICT i jorden var uafhængig af forskelle i temperatur (22 °C 
i mikrokosmos versus lavere og fluktuerende temperaturer i felten; medio marts – medio sep-
tember 2015), tilførsel af organisk stof (felt- versus laboratorieforsøg og laboratorieforsøg 
med/uden tilsætning af formalet lucerne) og af andre forskelle mellem de kontrollerede labora-
torieforhold og felten. 
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Hypotese 11) PICT-dynamikken i feltjorder er anderledes end i laboratorie mikrokosmos udført 
jf. OECD 217 testmetoden (især forventes PICT at være mindre persistent i felten end i labora-
torie mikrokosmos). 

Konklusion 11) Hypotesen blev testet med DCOIT som model biocid og kunne bekræftes. 
PICT effekten var som forudsagt betydeligt mindre persistent i felten end i lukkede laboratorie 
mikrokosmos, der som forudsagt underestimerede det mikrobielle samfunds resiliens (= ha-
stigheden hvormed det mikrobielle samfund kan ”komme sig” efter at have været eksponeret 
overfor DCOIT). Biocid tolerancen i feltinkuberede jorders bakteriesamfund forsvandt således 
progressivt 3 og 6 måneder efter forsøgets start, mens dette ikke var tilfældet for jorder inku-
beret under stabile laboratoriemikrokosmos betingelser uden tilførsel af organisk stof jf. OECD 
217 protokollen. 

Hypotese 12) PICT har potentiale som en kombineret eksponerings- og effekt-feltindikator for 
skadelige effekter af biocider på jordens mikroorganismer. 

Konklusion 12) Hypotesen blev testet med DCOIT som model biocid og kunne bekræftes. Vo-
res resultater viser, at såvel PICT udvikling som efterfølgende PICT persistens kan kobles di-
rekte til biocideksponering under varierende jordforhold i både laboratorie mikrokosmos og i 
felten. Til sammenligning kan mikrobiel samfundsstruktur kun vanskeligt kobles direkte til bio-
cideksponering i felten, da artssammensætningen af mikroorganismer vil påvirkes af mange 
andre forhold end biocid eksponering som f.eks. temperatur og tilførsel af organisk stof til jor-
den. Vi konkluderer derfor, at PICT har potentiale til at blive anvendt som en kombineret ek-
sponerings- og effekt-feltindikator for skadelige effekter af biocider på jordens mikroorganis-
mer. 

Hypotese 13) Jordens organismer eksponeres kontinuert eller semi-kontinuert overfor biocider 
i jorder, der modtager afløbsvand fra bygningsfacader. 

Konklusion 13) En screening af højrisiko byjorder fandt meget forskellige biocid koncentrati-
onsniveauer. De højeste koncentrationer (op til 0,2 mg/kg) blev fundet for persistente biocider 
som tebuconazole, propiconazole, og terbutryn, mens andre biocider (diuron og carbendazim) 
blev detekteret i lave koncentrationer op til 0.01 mg/kg. Der blev også fundet letnedbrydelige 
biocider (octylisothiazolinone) i nogle af jorderne. Disse letnedbrydelige biocider kan i visse til-
fælde karakteriseres som ’pseudo-persistente’ som følge af hyppig udvaskning fra bygningsfa-
cader. 

To overordnede hypoteser opstillet ved PICT-RISK projektets start blev testet eksperimentelt 
i løbet af projektperioden: 

Hypotese I: Effektkoncentrationer for toksiske effekter af biocider på jordens mikroorganismer 
er højere end målte koncentrationer af biocider i danske jorder, der modtager udvaskede bioci-
der fra bygningsfacader, og biocider i byggematerialer forventes derfor at udgøre en ret lav ri-
siko for økotoksikologiske effekter på jordens mikroorganismer.  

Konklusion I: Hypotesen blev testet, og i alle tilfælde bekræftet, for biociderne MIT, BIT, OIT, 
DCOIT, PPZ, TBU, carbendazim, mecoprop, terbutryn og diuron samt for nedbrydningspro-
duktet 1,2,4-triazol ved at sammenholde estimerede og målte biocid koncentrationer i højrisiko 
byjorder med resultater fra økotoksikologiske tests rettet mod jordens mikroorganismer. De 
opnåede resultater viste generelt en lav risiko for skadelige effekter af biocider selv i forven-
tede højrisikojorder tæt ved bygningsfacader. Målte koncentrationer for biocider og deres ned-
brydningsprodukter var således mindst 1-2 størrelsesordener lavere end de koncentrationer, 
der forvoldte toksiske effekter på jordens mikrobielle samfund. 

Hypotese II: EU medlemslandenes fremgangsmåde i forhold til at teste skadelige effekter af 
nye biocider på jordens mikroorganismer og deraf afledte økosystem tjenester kan forbedres 
ved at indføre mere relevante og følsomme økotoksikologiske tests. En initiel måling af bioci-
ders effekter på henholdsvis svampes og bakteriers vækstrate i jorden vil udgøre en nyttig 
Fase 1 test, der kan forudsige potentielle effekter på mikrobielle samfunds biocid tolerance 
(PICT) og samfundsstruktur. PICT og molekylær mikrobiel samfundsanalyse kan udgøre nyt-
tige Fase 2 tests i forhold til at opnå en mere informativ og sikker økotoksikologisk vurdering af 
biociders effekter på jordens mikroorganismer i tilfælde, hvor Fase 1 data indikerer en betyde-
lig risiko for skadelige effekter på jordens mikroorganismer. 
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Konklusion II: Hypotesen blev bekræftet i varierende omfang og detaljegrad for de i PICT-
RISK anvendte biocider. Baseret på vores resultater, foreslår vi, at eksisterende økotoksikolo-
giske test metoder rettet mod jordens mikroorganismer revurderes, og at OECD 217 testen 
udbygges ved inddragelse af nyere og mere følsomme testmetoder, der belyser toksiske ef-
fekter på svampe- og bakterievækst (tier 1) med mulig inddragelse af yderligere tests (tier 2), 
der er målrettet kemiske stoffers effekter på resistensudvikling og diversitet blandt jordens mi-
kroorganismer. 
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10. Perspektiver 

10.1 Videnskabelige perspektiver 
PICT-RISK projektet har vist, at forskellige biocider opfører sig meget forskelligt i jordmiljøet; 
både mht. forekomst i byjorder, nedbrydelighed og effekter på jordens mikroorganismer. Selv 
tætbeslægtede stoffer som f.eks. forskellige isothiazolinoner kan have ekstremt forskellige ty-
per af effekter på jordens mikrobiom som eksemplificeret ved PICT udvikling efter eksponering 
til DCOIT, men ikke efter eksponering til andre isothiazolinoner. I et andet tilfælde (terbutryn) 
blev det fundet, at et biocid blev mere toksisk over tid i jorden, og mecoprop gav svært-forklar-
lige, dynamiske effekter på mikrobiel vækst i jord på trods af ekstremt stabile testresultater 
over tid med OECD 217 SIR metoden. Resultaterne viser, at kemiske stoffers effekter på jor-
dens mikrobiom kan være yderst komplekse, og at vores forståelse af de underliggende pro-
cesser er mangelfulde (Brandt et al., 2015). Der er derfor behov for en polyfasisk fremgangs-
måde, hvor uafhængige, komplementære metoder anvendes parallelt, hvis vi skal kunne forstå 
og forudsige forskellige stoffers effekter på jordens mikrobiom. Der er også behov for en bedre 
forståelse af de underliggende økologiske processer (”community assembly processes”), der 
former mikrobiomet før, under og efter eksponering overfor biocider og andre toksiske stoffer: 
diversificering (evolution), selektion, spredning og drift (stokastiske effekter). 

Der er også behov for mere viden om biociders forekomst i jord og om eventuelle toksiske 
nedbrydningsprodukter, der kan akkumulere i jorden. Det er således ikke nok blot at forstå mo-
derstoffernes forekomst og skæbne i jordmiljøet. I fremtiden bliver det også nødvendigt at 
sammenligne forskellige enantiomerer for kirale stoffer som f.eks. tebuconazole, propicona-
zole og deres nedbrydningsprodukter, fordi enzymer (og dermed nedbrydningsforhold og tok-
sicitet) ser enantiomerer som forskellige stoffer. 

10.2 Administrative perspektiver 
Forskellige biocider og andre regulerede kemikalier opfører sig meget forskelligt i jordmiljøet, 
og der er derfor brug for et agilt, fleksibelt økotoksikologisk testkoncept til risikovurdering af 
disse stoffer, hvis man skal undgå at overse skadelige kemikalieeffekter på jordens mikrobiom 
og de mange økosystemtjenester, som jordens mikroorganismer er ansvarlige for. Specifikt 
foreslår vi, at der gives øget opmærksomhed til udvikling og standardisering af testmetoder 
rettet mod henholdsvis bakteriers og svampes vækst i jordmiljøet, idet disse processer er 
mere følsomme og økologisk relevante end den konventionelle OECD 217 SIR test. Mikroor-
ganismers vækst i jorden kan endvidere kobles til mange af de økosystemtjenester, som risi-
kovurdering af kemikalier har til hensigt at beskytte (Brandt et al., 2015). 

Derudover foreslår vi, at der på sigt udvikles et samlet testkoncept baseret på forskellige faser 
(”tiers”), hvor resistensudvikling og ændringer i mikrobiel diversitet indgår i den sidste fase. I 
den forbindelse skal det bemærkes, at DNA sekventeringsteknologi og bioinformatiske værk-
tøjer undergår en ”demokratisering” i disse år, hvorfor denne type analyser vil være meget rea-
listiske at anvende til risikovurderingsformål indenfor en overskuelig fremtid. Der er imidlertid 
behov for standardisering af metoderne (Philippot et al., 2012). 

Vi foreslår endvidere, at der altid anvendes to kategorier af økotoksikologiske tests: dels tests, 
der undersøger effekter på jordens økosystem som gjort i PICT-RISK projektet for mikroorga-
nismer og dels tests med enkelt arter, der introduceres til jorden (Marques et al., 2018). En 
britisk standardprotokol til risikovurdering af forurenede grunde eksemplificerer den foreslåede 
tilgang (BS ISO 19204:2017 Soil quality — Procedure for site-specific ecological risk 
assessment of soil contamination (soil quality TRIAD approach)). 

De høje persistens af tebuconazol, propiconazol, terbutryn og diuron og pseudo-persistens af 
diuron og isoproturon indikerer, at der er en relativ stor risiko for, at biociderne eller deres ned-
brydningsprodukter akkumulerer i jord.  Det kan heller ikke udelukkes, at stofferne eller deres 
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nedbrydningsprodukter kan udvaskes til grundvand. Der er derfor behov for en udvidet vurde-
ring af disse stoffer (og eventuelle nedbrydningsprodukter) med henblik på at etablere et for-
bedret vidensgrundlaget for regulering af biocider i jordmiljøet. 
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Bilag 1.  

Bilag 1.1 Massespektrometriske data for biocider  
 

ID Name Supplier Precur-
sor 

Product DP EP CE CX
P 

MI Methylisothiazolinone 

 

Sigma-Aldrich 116 

 

101 77 10 32 20 

98 75 10 25 18 

MI-D3 Methylisothiazolinone-D3 TRC 119 101 55 10 29 19 

74 45 10 31 13 

BIT Benzisothiazolinone Sigma-Aldrich 152 134 80 10 32 26 

109 90 10 28 21 

OIT N-Octylisothiazolinone Sigma-Aldrich 214 102 55 10 22 19 

57 84 10 30 10 

OIT-D17 N-Octylisothiazolinone-D17 TRC 231 103 47 10 22 5 

66 54 10 34 12 

DCOIT Dichloro- N-octylisothiazoli-
none 

Thor 282 170 67 10 21 32 

71 68 10 27 27 

IPBC Iodocarb Sigma-Aldrich 282 165 62 10 26 32 

57 62 10 22 10 

IPBC-D6 Iodocarb-D6 TRC 291 165 55 10 24 9 

66 55 10 24 11 

CD Carbendazim Sigma-Aldrich 192 160 82 10 29 31 

132 73 10 42 24 

CD-D4 Carbendazim-D4 Dr. Ehrenstorfer 196 164 78 10 28 11 

136 81 10 45 13 

IP Isoproturon Sigma-Aldrich 207 72 84 10 36 29 

165 81 10 23 31 

IP-D6 Isoproturon-D6 Sigma-Aldrich 213 78 77 10 31 15 



 

 88 Miljøstyrelsen / PICT-RISK  

171 79 10 22 17 

DR Diuron Sigma-Aldrich 233 72 70 10 38 13 

235 72 72 10 38 13 

DR-D6 Diuron-D6 Sigma-Aldrich 239 78 48 10 38 8 

240 78 51 10 35 8 

TB Terbutryn Sigma-Aldrich 242 186 65 10 35 19 

158 58 10 34 31 

TB-D5 Terbutryn-D5 Dr. Ehrenstorfer 247 191 89 10 32 9 

91 91 10 39 8 

IRG Cybutryn (Irgarol 1051) Dr. Ehrenstorfer 254 198 83 10 30 22 

156 77 10 36 30 

IRG-D9 Cybutryn-D9 (Irgarol-D9) CDN Isotopes 263 199 87 10 29 14 

126 90 10 36 12 

TBU Tebuconazole Dr. Ehrenstorfer 308 70 85 10 47 13 

125 81 10 51 12 

TBU-D5 Tebuconazole-D6 Dr. Ehrenstorfer 314 72 91 10 44 13 

125 57 10 54 23 

PPZ Propiconazole Sigma-Aldrich 342 159 91 13 40 15 

69 34 7 37 13 

PPZ-D5 Propiconazole-D5 Dr. Ehrenstorfer 347 159 74 10 42 9 

74 63 10 35 13 

MCPP Mecoprop* Dr. Ehrenstorfer 213 141 -65 -10 -22 -10 

71 -64 -10 -15 -10 

MCPP-
D3 

Mecoprop-D3* Dr. Ehrenstorfer 216 71 -65 -10 -15 -10 

144 -64 -10 -22 -10 

*Analyseret med elektronspray-ionisering i negativ tilstand (ESI(-)). 
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Bilag 1.2 Massespektrometriske data for TP'er 
 

ID Name Supplier Precur-
sor 

Product DP EP CE CX
P 

OT 3-Octylthiazol-2(3H)-one Uorsy 214 57 84 10 30 10 

57 60 10 35 9 

OFA N-Octylformamide TCI-Chemicals 158 57 68 10 25 10 

71 64 10 19 12 

OPA N-Octylprop-2-enamide Uorsy 184 55 61 10 42 9 

43 45 10 41 7 

OAA N-Octylacetamide Uorsy 172 60 61 10 26 12 

43 69 10 44 7 

OA Octylamine Sigma-Aldrich 130 57 60 10 25 12 

71 48 10 22 12 

OMA N-Octyl malonamic acid Chemspace 216 71 48 10 27 13 

156 50 10 17 9 

OOA N-Octyl oxamic acid Chemspace 202 71 48 10 17 13 

156 45 10 13 9 

TB-OH 2-Hydroxy-4-N-ethyl-6-N-tertbutyl-1,3,5-
triazine-4,6-diamine 

Sigma-Aldrich 212 86 35 10 35 4 

156 33 10 22 9 

MEBT 2-N-Tertbutyl-4-N-ethyl-6-methoxy-
1,3,5-triazine-2,4-diamine 

Sigma-Aldrich 226 114 46 10 35 7 

170 46 10 32 24 

TB-SO 2-N-Tertbutyl-4-N-ethyl-6-methane-sulfi-
nyl-1,3,5-triazine-2,4-diamine 

MicroCom-
biChem 

258 184 48 10 26 12 

240 50 10 20 15 

M1 2-N-Tertbutyl-6-methylsulfanyl-1,3,5-tria-
zine-2,4-diamine 

MicroCom-
biChem 

214 158 50 10 36 16 

85 50 10 37 16 

TB-OH-DesE 2-Hydroxy-4-N-tertbutyl-1,3,5-triazine-
4,6-diamine 

Synchem 184 128 60 10 22 7 

86 45 10 35 17 

TB-OH-DesB 2-Hydroxy-4-N-ethyl-1,3,5-triazine-4,6-
diamine 

Synchem 156 114 70 10 23 6 

128 68 10 24 7 
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TB-DesS 2-N-Tertbutyl-4-N-ethyl-1,3,5-triazine-
2,4-diamine 

FCH Group 196 140 77 10 32 8 

70 49 10 45 12 

TB-DesS-
DesB 

2-N-Ethyl-1,3,5-triazine-2,4-diamine FCH Group 140 70 45 10 31 12 

98 43 10 24 10 

TB-DesS-
DesE 

2-N-Tertbutyl-1,3,5-triazine-2,4-diamine FCH Group 168 112 46 10 25 10 

70 42 10 36 12 
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PICT-RISK 

Biocider er potente stoffer designet til at dræbe eller hæmme skadelige organismer. Denne 
rapport fra projektet PICT-RISK undersøger forekomsten, skæbnen og de toksiske effekter af 
udvalgte biocider i jordmiljøet. Rapporten belyser biocidernes forekomst, nedbrydningskinetik, 
dannelse af nedbrydningsprodukter og deres økotoksikologiske effekter på jordens svampe- 
og bakteriesamfund. Vores nye testkoncept viste, at OECD 217-standardtesten undervurderer 
biociders effekter på jordens mikroorganismer, men også at selv kemisk beslægtede biocider 
kan have yderst forskelligartede effekter. 
Vi foreslår, at eksisterende økotoksikologiske testmetoder anvendt til godkendelse af biocider 
og pesticider i EU revurderes og udbygges med mere følsomme tests, der undersøger effekter 
på både svampe- og bakterievækst i jord og på det mikrobielle samfunds struktur og biocid re-
sistensudvikling. 

Enkelte biocider viste sig at være yderst persistente eller forårsagede akkumulering af ukendte 
nedbrydningsprodukter, og et enkelt persistent biocid blev overraskende fundet at blive mere 
giftigt overfor jordens mikroorganismer over tid. Andre biocider var let-nedbrydelige, men pga 
kontinuerlig biocidudvaskning fra byggematerialer kan disse stoffer alligevel klassificeres som 
semi-persistente i det danske klima med hyppige regnvejrshændelser. 
Samlet konkluderer vi, at vores resultater indikerer en lav risiko for akutte skadelige effekter af 
biocider på jordens mikroorganismer i en dansk kontekst, da målte biocidkoncentrationer i 
jordmiljøet lå markant under de koncentrationer, der gav anledning til giftvirkning på jordens 
mikroorganismer. Der er dog stadig behov for mere viden om biocideksponeringsniveauer i 
jordmiljøet og dertil knyttet resistensudvikling i både svampe og bakterier. Dette inkluderer en 
undersøgelse af biociders nedbrydningsprodukter og deres effekt på grundvandsforurening. 
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