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Forord

Denne publikation sgger at belyse effekterne af de pesticider, der findes i det
danske vandmiljg pa den akvatiske flora. Arbejdet er udfgrt pa Den Kongelige
Veterinar- og Landbohgijskole (KVL) pa Institut for Jordbrugsvidenskab,
sektion for Ukrudtsleere og pa Center for Dansk JordbrugsForskning,
Flakkebjerg. Vi vil gerne takke medlemmerne af projektets falgegruppe for
godt selskab og konstruktive kommentarer gennem tiden, og Anja Weibel
Stubbe for hendes engagement og omhyggeligt udferte arbejde i laboratoriet.

Nina Cedergreen, Jens C. Strebig og Niels Henrik Spliid






Sammenfatning og konklusioner

Vi har i dette projekt undersggt pesticiders pavirkning af planter og alger i
vandmiljget. Vi har primert fokuseret pa herbiciderne, ukrudtsmidlerne, da
det er disse stoffer, der formodes at have den starste effekt pa planter. For at
fa det bredest mulige billede af giftigheden af herbicider i vand lavede vi et
database-studie pa omkring 150 forskellige herbicider tilhgrende 15 forskellige
fysiologiske/biokemiske virkemader. Den akvatiske toksisitet, givet som EC,,
pa alger, blev sammenlignet med den terrestriske toksisitet, estimeret ud fra
den anbefalede markdosis. Generelt set, var herbicider relativt uvirksomme i
vand. For mere end halvdelen af de herbicider, der indgik i studiet, ville en
fuld markdosis udsprgjtet pa 30 cm vand ikke kunne reducere algers vaekst
med mere end 50%. Toksisiteten i databasestudiet var bekraftet i
laboratorieforsgg med standard algetests og Lemna (andemad)-tests pa 10
reprasentative herbicider. For 7 af de 10 herbicider var toksisiteten overfor
Lemna dog 10-1000 gange hgjere end toksisiteten overfor alger, hvilket
understatter vigtigheden af ogsa at indrage hgjere planter i risikovurderingen
af pesticider. To af de potentielt mest toksiske herbicider, som forhandles og
bruges i Danmark, blev udvalgt til yderligere undersggelse. Dette var
sulfonylureaherbicidet metsulfuron-methyl og s-trazinen terbuthylazin. P&
disse to stoffer blev den artspecifikke forskel i falsomhed mellem 10-12
forskellige arter af vandplanter undersggt under to veekstvilkar, og arts-
falsomheds-fordelinger (SSD’s) udregnet. Resultaterne viste, at forskellen i
felsomhed mellem arterne var relativt lille, en faktor 56 og 34, sammenlignet
med forskellen mellem terrestriske arter, der kan variere med op til en faktor
1000. Forsggene viste 0gsa, at standard-testen med Lemna minor var
representativ for vandplanterne, og at standard-testen med algen
Pseudokirchneriella subcapitata er en god repreesentant for fglsomheden af et
naturligt udviklet epifytsamfund. Hvis man bruger en sikkerhedsfaktor pa 10
mellem de hgjest forventede koncentrationer i milget (Predicted
Environmental Concentrations (PEC) udregnet som en fuld markdosis
opblandet i 30 cm vand) og NOEC, defineret som EC,, eller en faktor 100
mellem PEC og EC,, pd Lemna-standard testen, vil man beskytte >95% af
vandplante-arterne.

Da de hgjeste koncentrationer af herbicider formodes at forekomme i pulse af
kortere varighed i forbindelse med sprgjtning eller nedbgrshaendelser, blev
effekten af en pulseksponering med forskellige herbicider pa Lemna minor
undersggt. Herbiciderne repraesenterede 3 virkemader og havde forskellig K,
(et udtryk for fedtoplaselighed, der ogsa pavirker hastigheden, hvormed
stoffer optages og frigives fra planter) indenfor hver virkemade. Forsggene
viste, at planternes vaekst efter 4 dage var upavirket af en 3-timers
pulseksponering med koncentrationer, der var dgdelige under leengerevarende
(4 dage) eksponering for de to fotosynteseheemmere diquat og terbuthylazin.
For ALS-he&mmerne imazamox og metsulfuron-methyl og mikrotubuli-
heemmerne propyzamid og pendimethalin havde pulsen en effekt, og EC,, for
pulseksponeringern var omkring en faktor 10 hgjere end EC, for den
langvarige eksponering. Der var ingen forskel mellem stoffer med samme
virkeméde, men med forskellig K_,. Arsagen til den lille effekt af en
pulseksponering for fotosynteseh&emmerne kunne skyldes, at planterne har et
apparat til udbedring af skader forarsaget af oxygen-radikaler, som er den type



skader, disse herbicider forarsager. En heemning af celledelingen er
tilsyneladende svarere at komme sig over, og for metsulfuron-methyl viste det
sig, at det tog ca. 4 dage for planter, eksponeret til en naesten dgdelig puls, at
opna vakstrater sammenlignelige med ikke-eksponerede planter.

Den samlede konklusion pa samtlige forsgg var, at herbicider i de
koncentrationer der er malt i dansk overfladevand (<10 pg I™), ikke vil
nedsatte vaeksten markbart eller &@ndre veesentligt pa artssammensatningen af
neddykkede vandplanter. Vi observerede i flere forsgg, at lave doser af
herbicider havde en stimulerende effekt pa planteveeksten. Et fanomen, der
betegnes hormesis. Nogle svampemidler er ogsa rapporteret at kunne
stimulere effekten af veeksten af terrestriske planter, og vi sa en tilsvarende
effekt for svampemidlet prochloraz tilsat i lave doser (10 og 20 pg I™) til
Lemna, dyrket under suboptimale vakstforhold. Sa snart vaekstforholdene blev
optimeret, forsvandt effekten. Prochloraz (< 100 ug I'") pavirkede ikke
toksisiteten af hverken metsulfuron-methyl eller terbuthylazin.

Selvom de herbicidkoncentrationer, der er blevet malt i dansk overfladevand,
alene ikke vil kunne pavirke den akvatiske flora betydeligt, er det mere
usikkert, hvilken effekt tilstedeveerelsen af flere stoffer sammen kan have. Vi
preesenterer her den Additive Model, som kan bruges til at estimere effekten
af flere herbicider, nar de er til stede sammen under forudsatning af, at man
har toksisitetsdata for de enkelte stoffer. | et eksempel, der tager udgangspunkt
i en puls-haendelse med tre fotosynteseheemmere, viser vi, at de tre stoffer
tilsammen potentielt kan na niveauer, der ifglge den additive model kunne
have en effekt. Den Additive Model er et godt redskab til at identificiere
potentielt kritiske eksponeringssituationer, som kraver yderligere
undersggelser. Et blandingsforsgg med metsulfuron-methyl og terbuthylazin
viste, at de to stoffer tilsammen giver en mindre effekt end forventet pa
baggrund af den additive model. Dette ses ofte og understgtter brugen af den
additive model til at estimere den varst teenkelige situation. Da formalet med
vores projekt var at fokusere pa lave effektkoncentrationer, har vi diskuteret
definitionen af ingen effekt”. Vi har valgt at bruge EC , og argumenterer for
brugen af EC_niveauer fremfor de meget brugte termer NOEC og LOEC, da
EC, verdier er mere konsistente pa tveers af testsystemer. Variansen af EC
giver desuden et indtryk af experimenternes kvalitet.

Der hvor der er starst usikkerhed omkring virkningen af pesticider pa den
akvatiske flora i sger og vandlgb er i situationerne, hvor pesticiderne findes i
blandinger. En starre viden om sammensgtningen og tidsforlgbet af
blandinger og deres effekt pa floraen ville kunne bidrage til at udpege steder
og situationer, hvor pesticid-blandinger kunne opsta i koncentrationer over
tidsforlgb, der kunne pavirke den akvatiske flora veesentligt. Vi mener heller
ikke, at mekanismerne for optagelsen af pesticider i vand er belyst
tilfredsstillende, da der er indikationer pa, at optagelsen i vand er vasentlig
forskellig fra optagelsen i det terrestriske miljg. En bedre forstaelse af
mekanismerne for optagelse af pesticider i vand kunne lede til en hgjere grad
af forudsigelse af pesticiders og andre kemiske stoffers akvatiske toksisitet.
Overordnet set kan det dog konkluderes, at de koncentrationer af herbicider,
der males i Danmark, enkeltvis ikke vil pavirke veeksten og
artssammensatningen af floraen i det danske vandmiljag vaesentligt.
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Summary and conclusions

The aim of this study has been to investigate the effect of pesticide residues
on aquatic plants and algae in the Danish environment. Our primary focus
has been on herbicides, as they are products designed to kill plants and
therefore are believed to be the group of pesticides with the largest potential
effect on the aquatic flora. To get a broad view of the aquatic toxicity of
herbicides we did a database study on approximately 150 different herbicides,
representing 15 different modes of action. The aquatic toxicity, expressed as
the EC,, of algae, was compared to the terrestrial toxicity, estimated as the
average recommended field dose. Generally, herbicides were very inefficient
in water. For more than half the herbicides included in this study, a full field
dose sprayed on a 30 cm water column could not reduce algal growth by more
than 50%. The low aquatic toxicity was verified in laboratory experiments on
both Lemna minor (Duckweed) and the algae Pseudokirchneriela subcapitata
with 10 selected herbicides. Two of the potentially most toxic herbicides sold
and used frequently in Denmark were chosen for further investigation. These
were the sulfonylurea herbicide metsulfuron-methyl and the s-triazine
terbuthylazine. For these two herbicides, species specific sensitivity was
investigated on 10-12 aquatic plant species and a naturally evolving epiphyte
community under two growth conditions, and Species Sensitivity
Distributions (SSD’s) were constructed. The results revealed a relatively small
variance in sensitivity between species, varying by a factor of 56 and 34
between the most and the least sensitive species for metsulfuron-methyl and
terbuthylazine, respectively. This should be compared with the selectivity
between terrestrial species, which can vary by a factor of up to 1000. The
experiments also showed that the standard Lemna and algae tests represented
the sensitivity of the aquatic plants and the epiphyte community well, despite
the rather different growth conditions in the different test systems. If a safety
factor of 10 was used between the maximal allowable environmental
concentration and No Observable Effects Concentration (NOEC), defined as
EC,,, or a factor of 100 between the maximal allowable environmental
concentration and EC,, on the Lemna test, more than 95% of the species
would be protected. The toxicity of metsulfuron-methyl was independent of
the growth conditions in these experiments, while the toxicity of
terbuthylazine was enhanced as irradiance increased.

As the highest herbicide concentrations in the environment are expected to
occur in pulses associated with spray and/or precipitation events, pulse
exposure with different herbicides was investigated on Lemna minor. The six
herbicides selected represented three modes of action and had different K,
within the same mode of action. The experiments showed that a three-hour
pulse, with concentrations that were lethal at chronic exposure, had no effect
on Lemna growth measured over 4 days when the herbicides were
photosynthetic inhibitors, diquat and terbuthylazine. For the ALS-inhibitors,
imazamox and metsulfuron-methyl, and the inhibitors of microtubule
assembly, propyzamid and pendimethalin, a three-hour pulse did affect
growth. The EC,, of the pulse-exposed plants was approximately a factor of
10 higher than the EC_, of the plants experiencing chronic exposure. There
was no detectable difference between herbicides with the same mode of
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action, but different K ,. The reason why a pulse exposure with
photosynthetic inhibitors was so relatively inefficient in reducing plant growth
compared to a pulse exposure with the other herbicides could be that damage
caused by reactive oxygen species, which is the immediate effect of
photosynthetic inhibiting herbicides, is a common phenomenon in all plants.
Hence, an efficient repair system already exists to ameliorate this kind of
damage. It seems to be harder to recover from direct or indirect inhibition of
cell division, and for metsulfuron-methyl it was shown that it took about four
days to recover from an almost lethal pulse exposure.

The general conclusion of all experiments was that herbicides in the
concentrations measured in Danish surface waters (< 10 pg 1) would
generelly neither reduce growth nor change the composition of submerged
species significantly,- at least not if the effect of the herbicides was assessed
for each herbicide individually. On the contrary, a stimulation of plant growth
at low herbicide concentrations was observed in several experiments, a
phenomenon called hormesis. Some fungicides have been reported to
stimulate plant growth in the field, and we saw a similar effect on Lemna
grown under sub-optimal light conditions when exposed to low doses of
prochloraz (10 and 20 ug I™*). As soon as growth conditions were optimized,
however, the growth stimulating effect disappeared. The presence of
prochloraz (<100 pug 1) did not affect the toxicity of either metsulfuron-
methyl or terbuthylazine.

Even though the presence of herbicides in the concentrations measured in
Denmark is unlikely to have a significant effect on the aquatic flora if present
alone, it is more uncertain what the effect of several simultaneously occurring
herbicides would have. Here, we present the Additive Dose Model, also called
Concentration Addition, which can be used to assess the effect of mixtures of
herbicides, if comparable toxicity data for all the single substances are
available. We show an example where several photosynthetic inhibitors have
been measured in a pulse event associated with high precipitation. The
example shows, that the cumulative effect of the three herbicides could
potentially affect the growth of algae. We consider the Additive Dose Model
to be a good tool to identify critical situations that would need further
investigation. A mixture experiment with metsulfuron-methyl and
terbuthylazine performed on Lemna and algae showed that the cumulative
effect of the mixture was less than expected from the Additive Dose Model.
This proved to be a common pattern and supports the use of the Additive
Dose Model as conservative estimates of a worst-case situation. As one of the
goals of the present project was to focus on low concentrations and determine
No Effect Concentrations, we have discussed the definition of “no effect”.
We chose to use EC  and in general we prefer the use of EC_ values instead
of the often used NOEC and Lowest Observable Effect Concentration
(LOEC), as EC_ values are more consistent across test-systems. Also, the
variance on the EC, gives an impression of the experimental quality that is not
reflected in either NOEC or LOEC.

It is our opinion that the largest uncertainty about the effect of pesticides on
the aquatic flora is to be found in the situations where pesticides occur in
mixtures. More extensive knowledge of the composition, concentrations and
time courses of mixtures and their effect on the flora could help to define
places and situations where potentially harmful mixtures could occur. We also
believe that the mechanisms of pesticide uptake by aquatic plants are not very
well described as there are indications that these are very different from



uptake mechanisms in the terrestrial environment, especially for aerial
herbicides. A better understanding of the mechanisms of pesticide uptake
could facilitate better predictions of the aquatic toxicity of pesticides and other
chemical compounds. The general picture, however, is that the individual
pesticide concentrations measured in Danish surface waters will not affect the
growth and species composition of the aquatic flora significantly.
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1. Indledning

Danmark er et landbrugsland, hvor ca. 70% af jorden er kategoriseret som
dyrket landbrugsareal (Windolf et al., 1996). Pa dette areal bliver der i
gennemsnit sprgjtet med pesticider omkring 2 gange arligt og den samlede
meengde af udspredt aktivstof kommer op pa omkring 2800 ton
(Miljgstyrelsen, 2003). Dertil kommer forbruget i gartnerier, frugtplantager,
skovbruget, offentlige institutioner og af private. Det er derfor ikke
overraskende, at man kan finde rester af pesticider i miljget omkring de
dyrkede arealer. Spgrgsmalet er i hvor hgj grad pesticiderne i miljget pavirker
organismer udenfor malgruppen. Da 75-80% af den udspredte mangde
pesticider er herbicider, ukrudtsmidler, der virker specifikt pa planters
biokemi, vil man forvente, at iseer vilde planter udger en fglsom gruppe
organismer udenfor malgruppen. | denne rapport fokuserer vi pa planter, der
vokser i sger og vandlgb.

1.1 Vandplanter og alger

Plantelivet i sger og vandlgb bestar af flydende og mere eller mindre
neddykkede vandplanter, starre alger som kransnalalger samt af fastsiddende
og frit flydende mikroalger, epifytter og fytoplankton. Mangden og
fordelingen af stgrre planter og mikroalger afhanger for en stor del af vandets
naeringssaltindhold, bund- og stremforhold. Udbredelsen af neddykkede arter
i sger vil oftest veere begraenset af neringssalt indholdet, da hgje
naeringssaltkoncentrationer medfgrer en gget vaekst af fytoplankton, der
skygger for de rodfaestede planter, men ogsa bundforholdene kan spille en
rolle. I vandlgbene spiller nzringssalt-tilgeengeligheden ogsa en rolle, men isaer
muligheden for rodfeeste samt stramhastighed er af betydning for de
rodfeestede planters udbredelse, og specielt har eutroficiering og den hyppige
gredeskering @ndret voldsomt pa sammensatningen af arter i danske vandlgb
gennem de sidste 100 ar (Baattrup-Pedersen, 2000; Baattrup-Pedersen et al.,
2003; Sand-Jensen et al., 2000). Vandplanter spiller en stor rolle i den fysiske
stabilisering af bundforholdene i bade sger og vandlgb for
sedimentationshastigheder og stramningsforhold og for optagelsen og
recirkuleringen af naringssalte. Derudover fungerer de som skjul for insekter,
krebsdyr og fisk og udger et substrat for overflade-levende mikroorganismer,
snegle og andre grassere (Baattrup-Pedersen, 2000; Sand-Jensen, 1997). En
forringelse af vandplanternes veaekst og overlevelse vil derfor pavirke hele det
akvatiske gkosystem kraftigt.

1.2 Pesticider i vandmiljget

Pesticider kan ende i vandmiljget ad forskellige veje: ved vinddrift,
oversprgjtning ved kersel for teet pa vandlgbet, deposition fra luften ved
fjerntransport i atmosfeeren, udvaskning fra marker via dreenvand eller
grundvand, overfladisk afstramning eller fra punktkilder som f.eks.
vaskepladser eller affaldsdepoter (Lgkke, 2000; Mogensen et al., 1999). Af de
94 aktivstoffer og 5 omdannelsesprodukter man har testet for i Fyns Amt, har
man fundet 33 af stofferne i koncentrationer over detektionsgreensen. Generelt
ligger niveauet for pesticider i overfladevand pé& under 1 pg I*. Ud af over
7000 malinger af omkring 60 pesticider og pesticid-nedbrydningsprodukter
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malt i perioden 2000-2002 pa 8 malestationer galder dette for 99.9% af
praverne. | de 9 praver, der ligger over 1 pug I, er den hgjeste koncentration
15 pg glyfosat I, I ca. 3% af malingerne er der malt koncentrationer pa over
0,1 ug I, som er den fastsatte greenseverdi for drikkevand. (Data fra det
Nationale program for Overvagning af Vandmiljget (NOVA) fra 2000-2002
venligst stillet til radighed af DMU, Afdeling for Ferskvandsgkologi, Jytte
Erfurt. Herefter refereret som NOVA-data). | et vandlgb har man i lgbet af et
degn kunnet male op til 18 forskellige pesticider (Lekke, 2000), og NOVA-
dataene viser, at det ikke er usedvanligt at finde mellem 10 og 20 forskellige
pesticider i koncentrationer over 0,01 pug I'* pa en lokalitet i lgbet af en dag.
Ikke overraskende finder man specielt pesticiderne i vandmiljget i
sprgjteperioden. De hgjeste koncentrationer forekommer ofte i pulse af timers
varighed i forbindelse med nedbgrshaendelser (Styczen et al., 2003). Pulsenes
starrelse og leengde afhanger af, hvor langt nedstrems fra afstramshandelsen
man befinder sig, da opblanding og fortynding ger pulsene leengere og fladere.

Forekomsten af pesticider i sger og stillestdende vand er ikke sa udfarligt
efterforsket, som forekomsten i vandlgb. De data, der findes pa mindre
vandhuller, indikerer dog niveauer, der er sammenlignelige med dem, der
findes i vandlgbene (Lgkke, 2000; NOVA-data). | stgrre sger ma man
forvente, der sker en opblanding, der vil fore til en yderligere fortynding.

1.2.1 Problemstillinger

Pesticiderne findes altsa i danske sger og vandlgb, og starstedelen af de
fundne stoffer er herbicider (Lgkke, 2000; NOVA-data). Herbiciderne
formodes at kunne pavirke planterne og algerne i det akvatiske miljg. Formalet
med det pagaldende arbejde er derfor at undersgge, hvor vidt det er
sandsynligt, at dette ogsa sker. Dette har vi valgt at gare ved at opstille en
reekke problemstillinger, der hver iseer belyser dele eller aspekter af den
samlede problemstilling: Pavirker pesticider i vandmiljget vaeksten af akvatiske
planter og alger?

1.2.1.1 Hvad er ingen effekt?

Da vores studie skulle fokusere pa lave koncentrationer og effektniveauer, har
vi fundet det relevant at diskutere, hvad man mener med ”’ingen effekt”. Lidt
filosofisk kan man sige, at ”Man kan altid vise, at der er en effekt, men man
kan aldrig vise, at der ikke er en effekt”. Der vil altid veere ting man ikke har
malt pa, niveauer man ikke kan male og tidsperspektiver, man ikke har taget i
betragtning. Vi ma derfor definere, hvad vi mener med “ingen effekt”. Dette
indeberer at vores ’ingen-effekt-niveau” kan variere afhangigt af vores
definition. Nogle af de mest brugte definitioner vil her blive vurderet.

1.2.1.2 Giftigheden af herbicider i vand

Vi valgte derefter at vurdere giftigheden af herbicider i vand i forhold til deres
giftighed i det terrestriske miljg. I modsztning til det terrestriske miljg, hvor
planterne kun bliver pafart herbicidet en enkelt gang, kan planterne i
vandmiljget veere omgivet af herbicider i en leengere periode. Specielt hvis
planterne vokser i langsomt flydende eller i stillestaende vand. Til gengeeld
bliver stofferne meget fortyndede i det akvatiske miljg sammenlignet med de
koncentrationer, der findes i sprgjtebeholderen og i de afsatte draber pa
planterne, hvilket kunne nedsztte deres optagsrate dramatisk og gare det
muligt for planterne at afgifte stofferne, inden de nar kritiske niveauer.



1.2.1.3 Artsspecifikke forskelle i falsomhed

Mange herbicider er selektive i det terrestriske miljg. Det er netop en af deres
attraktive egenskaber, at de lader afgrgdeplanten sta, mens ukrudtsplanterne
der. Spargsmalet er, om de ogsa er selektive overfor planter i vandmiljeet og
derved kan forskubbe den naturlige balance mellem arterne? Hvis nogle arter
er mindre fglsomme overfor et hyppigt forekommende herbicid end andre,
ville disse kunne overtage og komme til at dominere pa steder, hvor de ellers
ville veere blevet holdt i skak af andre mere fglsomme arter.

1.2.1.4 Giftighedens afhangighed af tid, effekt variable og naturlige stressfaktorer
Hvad betyder valget af forsggstid og effektvariabel for de giftighedsparametre,
man bestemmer og som danner grundlag for lovgivningen om brug,
sprajtegraenser etc. for pesticider? Nogler herbicider virker hurtigt, andre
langsomt og de pavirker forskellige fysiologiske processer i planterne. Dette
betyder, at den malte giftighed af et stof kan afhange af forsggstiden og af
hvilken effekt, man maler. Ogsa naturlige veekstfaktorer kan pavirke et stofs
giftighed. Vi har i dette studie valgt at se pa effekten af lys pa virkningen af to
herbicider med forskellig virkemade. Lyskvantiteten og -kvaliteten a&ndres
hurtigt ned igennem vandsgjlen, og da mange herbicider virker ved at pavirke
fotosynteseapparatet, kunne det formodes, at lysintensiteten pavirker
virkningen af disse herbicider. Ogsa pH kan muligtvis pavirke effekten af
herbicider, der er syrer eller baser og derfor skifter ladning, afhaengigt af pH.
Da pH i danske ferske vande kan variere fra pH 5 i sure tarvegrave til over pH
10 i vande med hgj fotosyntese aktivitet (Sand-Jensen, 2001), kan denne
problemstilling veere hgjst relevant.

1.2.1.5 Effekter af pulseksponering

Som beskrevet optreder de hgjeste og derfor potentielt mest toksiske
koncentrationer af herbicider i pulse. Hvad er effekten af en puls i forhold til
en lengerevarende eksponering, og hvor lang tid tager det for planterne at
regenerere efter en vekstheemmende puls? Er nogle herbicider mere effektive i
pulsform end andre, sammenlignet med deres effekt efter leengere tids
eksponering? Man kunne forestille sig, at herbicider med en evne til at
bioakkumulere ville have en stgrre relativ pulseffekt, da de ville blive i
planterne i leengere tid end mere vandoplgselige stoffer. Planternes evne til at
afgifte og reparere de skader, de er blevet pafart af herbicider under en puls,
kunne ogsa veere af betydning for effekterne af en pulseksponering.

1.2.1.6 Kombinationseffekter

Som tidligere naevnt kan man finde flere pesticider i vandmiljget pa en gang
(Lokke, 2000; NOVA-data). Ud af de 140 NOVA-prgver, hvor der blev malt
pesticider i koncentrationer over detektionsgreensen, var der mere end 7
stoffer tilstede i over halvdelen af prgverne. Amerikanske undersggelser af
over 80 stoffer i overfladevand viste tilsvarende resultater (Martin et al.,
2003). | Fyns Amt blev der malt op til 18 forskellige stoffer pa et dggn
(Lakke, 2000). Sa hvad er effekten af tilstedevaerelsen af flere stoffer pa en
gang?

1.2.1.7 Veakststimulering ved lave pesticid-koncentrationer

Der ses ind imellem en veekststimulering hos planter ved lave pesticid-
koncentrationer, ligesom nogle svampemidler er kendte for at

pavirke veeksten af terrestriske planter (Gerhard et al., 1998). Hvordan
pavirker en eventuel veekststimulering toksisiteten af herbicider? Og er
vaekststimulering et feenomen, der har relevans under naturlige forhold?
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2 Hvad er ingen effekt?

’Man kan altid bevise, at der er en effekt, men man kan aldrig bevise, at der
ikke er en effekt”, som man lidt filosofiskt kan udtrykke det. Vi ma derfor lave
en definition af, hvad vi mener med ”’ingen effekt”. Den fgrste begraensning
ligger i valget af testorganisme, fysiske testforhold og tidsforlagb af testen og
ikke mindst hvilken responsvariabel (Veakst, overlevelse, reproduktion,
beveagelses adferd etc.), vi veelger at se pa. Nar disse rammer er sat, kommer
vi til forsggsdesign og statistisk behandling af vores data. Den mest brugte
ramme for et forsggsdesign er at teste et vist antal af ens forsggsorganismer
overfor en stigende koncentration af det formodede giftstof og sa male den
valgte respons-variabel efter et givet tidsrum. Den hgjeste koncentration i et
sadant design, der ikke udviser en signifikant forskel i responsvariablen i
forhold til kontrol, benaevnes ofte No Observable Effect Concentration
(NOEC) og den laveste koncentration, der udviser en signifikant respons,
kaldes Lowest Observable Effect Concentration (LOEC). Kender man lidt til
statistik, kan man hurtigt se, at hvis man formindsker antallet af replika eller
har en stor varians pa sine malinger, vil NOEC og LOEC stige og det er
tilmed vist, at NOEC kan variere meget afhaengigt af, hvilken test man bruger
for at teste for signifikans (Chapman & Caldwell, 1996). Et alternativ til
termerne NOEC og LOEC er et effekt niveau. Man kan i et givet system sige,
at man tolererer effekter pa under f.eks 1, 10 eller 25%. Ved at bruge
effektniveau antager man, at giftigheden af et stof pa en organisme falger en
bestemt model. De mest brugte er den logistiske og Weibull (Nyholm, 1990).
Indbygget i langt de fleste modeller er ogsa, at stoffet altid har en effekt.
Undtagelsen er Kooijmans model (Kooijman, 1996). Man kan derfor aldrig
tale om ingen effekt”, men er ngdt til at bestemme sig for et effektniveau,
som man vurderer er lavt nok til, at det ikke spiller nogen rolle sammenlignet
med den variation organismerne oplever i deres naturlige miljg. Der kommer
altsa en biologisk vurdering af effektniveau ind, ligesom man i statistik ma tage
en beslutning om signifikansniveau. Valget af effektniveau varierer typisk fra
10% til 25%, hvor EC,, bl.a. bruges af miljgmyndighederne i U.S.A. (US
EPA) (Bruce & Versteeg, 1992; Hoekstra & Van Ewijk, 1993; Chapman &
Caldwell, 1996), mens Miljgstyrelsen i Danmark i flere tilfeelde bruger EC
(Miljgstyrelsen, 1999).

2.1 NOEC og LOEC versus Effekt Niveau

2.1.1 Metode og Resultater

Folgende eksempel viser afhengigheden af parametrene No Effect
Concentration (NOEC) og Lowest Effect Concentration (LOEC)
sammenholdt med EC  bestemt med non-linier regression. Udgangspunktet
er en dosis-responskurve pa den relative arealspecifikke vaekstrate (RGR) af
Lemna minor som funktion af koncentrationen af herbicidet mesotrion (Figur
1a). Kurven bestar af 8 doseringer med tre replika i hver og en Coefficient of
Variation (CV) pa kontrollen, der indeholder 12 replika pa 5%. | kurven Figur
1b, er der taget udgangspunkt i gennemsnittet af vaekstraterne fra figur la, og
nye data er genereret fra en normalfordeling hvor variansen er gget fra en CV
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pa kontrollen pa 5% til en CV pa 20% af kontrollen. En CV pa 20% er stadig
regnet for udmeerket for kontroller i et testsystem, og er et krav man overvejer
at indfare for tests i Tyskland (Fiebig et al., 2003). Data i figur 1c er genereret
pa tilsvarende made, men antallet af doseringer er halveret fra 8 doser til 4,
mens antallet af replika er fordoblet fra 3 til 6. VVariansen pa data svarer til en
CV pa kontrollen pa 5%. | figur 1d er variancen gget til at udgere 20% af CV
pa kontrollen, men er ellers tilsvarende Figur 1c. Alle data er beskrevet med en
log-logistiske dosis-respons model, der angiver bade EC,, og EC,, med 95%
konfidensintevaller. NOEC og LOEC er beregnet ud fra t-tests pa kontrol og
de enkelte doser med en signifikansgrense pa p< 0,05.
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Figur 1. Dosis-responskurver genereret ud fra figur a, med varierende varians og
antal af doser. Alle kurver er beskrevet med en logistisk dosis-respons model.

2.1.2 Vurdering af NOEC og LOEC overfor EC,

Som det kan ses pa figuren, varierer NOEC mellem udefinerbar (1c) og 3,13
ug I'" (1b), svarende til EC-veerdier fra "ikke-bestemmelige™ til EC,,, mens
LOEC varierer fra 1,56 ug I (1c) til 6,25 pg I'" (1d), svarende til EC, og EC,,.
Disse variationer er ikke store sammenlignet med f.eks. den faktor 9, der blev
fundet mellem to NOEC'’s af to certificerede firmaer pa den samme preve
med den samme test (Chapman & Caldwell, 1996). Alle NOEC og LOEC
veerdier er imidlertid faste veerdier, hvor usikkerheden pa data ikke kan ses.
Beskriver man derimod data med en log-logistisk dosis-responskurve eller en
anden tilsvarende model, far man meget ens kurver med en lille variation pa
en hvilken som helst effekt koncentration. Den sterste variation er pa
usikkerhederne pa EC, parametrene, hvilket afspejler kvaliteten af forsggs-
design og data (Tabel 1). Veelger man f.eks EC,, som et udtryk for NOEC,
varierer den fra 1,9440,22 pug I (18d) til 3,60+0,94 pg I (18c¢), hviket er
under en faktor 2 (Tabel 1).



Tabel 1. Nogle parametre der beskriver dosis-responskurverne i figur 1. Veerdierne er

angivet som middel+ asymptotisk standard variation. 95% konfidensintervaller for
EC,er angivet i sidste kolonne.

Figurer @vre graese EC,, EC, 95% konf.int.
(@) (ng I") (ug 1Y)
18a 0,30+0,00 9,38+0,42 2,2340,23 1,77-2,70
18b 0,30+0,01 10,784+1,73 2,93+1,07 0,75-5,11
18c 0,30+0,12 9,34+1,41 3,60+0,94 1,69-5,51
18d 0,30+0,00 9,72+0,49 1,94+0,22 1,49-2,40

Verdimaessigt set, er der i det angivne eksempel ikke den store forskel pa
NOEC (udefinerbar — 3,13), LOEC (1,56 - 6,25) og EC, veerdierne, da de
praesenterede data stadig er relativt paene. Den starste forskel ligger i
regressionens mulighed for at udtrykke variationen pa en verdi og dermed
gare en kvalitativ vurdering af en lav effektkoncentration mulig, hvilket isar er
vigtigt, hvor original-data ikke er tilgeengelige. Vi mener derfor, sammen med
en reekke andre (Bruce & Versteeg, 1992; Hoekstra & Van Ewijk, 1993;
Chapman & Caldwell, 1996), at NOEC og LOEC verdier bgr erstattes med
EC, veerdier, da de er meget mere konsistente og uafhangige af forsggsdesign
og giver et mal for datas kvalitet, hvis 95% konfidensintervaller eller lignende
usikkerhedsparametre angives. Vi vil derfor i det fglgende anvende EC,, som
et udtryk for koncentrationer, der ikke vil have en signifikant effekt under
naturlige forhold.
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3 Giftigheden af herbicider i vand

Hvor giftige er herbicider i vandmiljget i forhold til det terrestriske miljg? Som
neevnt, kunne man forestille sig at de havde en starre effekt i vand end pa
land, da eksponeringen kan vare i leengere tid, og da hele den neddykkede del
af planten er omgivet af herbicidet modsat situationen i det terrestriske miljg,
hvor kun dele af planten rammes af sprgjtevaesken. Omvendt bliver herbicidet
meget fortyndet, nar det udsprejtes pa en vandoverflade. Man kunne derfor
forestille sig, at optagshastigheden, som er diffusiv og dermed bestemt af bl.a.
herbicid-koncentrationsforskellen mellem vand/drabe og plantevayv, i
vandmiljget vil veere sa langsom, at planten kan na at afgifte det optagne
herbicid, inden det nar at pafare nogen skade.

3.1 Materiale og Metoder

Vi testede den akvatiske toksisitet af 10 forskellige herbicider, der
repreasenterer fire forskellige fysiologiske virkemader, pa flydebladsplanten
Lemna minor, liden andemad, og gragnalgen Pseudokirchneriella subcapitata,
tidligere kendt som Selenastrum capricornutum. Vi testede bade de tekniske
produkter og de formulerede produkter, som bruges og usprgjtes af
jordbruget. Dosis-responskurverne blev sammenlignet med de malte herbicid-
koncentrationer i vandmiljget. Derudover lavede vi en litteratursggning i The
e-Pesticide Manual (Tomlin, 2002) pa de ca. 150 herbicider, hvor der fandtes
akvatiske toksisitetsdata.

3.1.1 Andemads-test

Lemna minor stammer fra en dam pa Frederiksberg og er blevet steriliseret
med hypochlorit (Landolt & Kandeler, 1987). Testen tager udgangspunkt i
OECD’s guideline for Lemna-tests (OECD guideline for testing of chemicals,
2000). Den sterile kultur dyrkes i autoklaveret K-medie (Maeng & Khudairi,
1973), ved pH 5, i Ehrlenmeyer kolber lukket med en tot vat ved 24°C og en
konstant lysintensitet p& ca. 100 pmol m*s™ (PAR). Ved forsggets start
overfgres en plante, frond, til 10 ml medie tilsat herbicid. Planterne
fotograferes med et digitalt kamera og placeres i veekstskab under overnavnte
vaekstforhold (Figur 2). Efter 7 dage fotograferes planterne atter, og start og
slut overfladeareal bestemmes ved digital billedbehandling i Photoshop 7.0.
Plantenes relative veekstrate bestemmes ved: (In A -In A__)/T, hvor A__ er
arealet ved forsggets start, A, er arealet ved forsggets afslutning og T er det
tidsrum hvori planterne har vokset angivet i dage. | disse forsgg har vi anvendt
6 kontrolplanter og 6 til 8 doseringer i 3-6 replika. Planternes veekstrate som
funktion af herbicid-koncentrationen beskrives med en log-logistisk dosis-
respons model (Streibig et al., 1993):

d—c
Usct dose

1+ b
(ECSO)
Hvor U er plantens respons, i dette tilfeelde veekstrate, d og ¢ er den gvre og

nedre greense for plantens respons ved henholdsvis nul og en uendelig stor
herbicid koncentration, EC,, er den herbicid koncentration, der skal til for at
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halvere responsen mellem den gvre og nedre granse, og b er proportionel med
heeldningen i punktet EC,,.

a)

Figur 2. a) Placering af bakker med Lemna minor i klimaskab. Hver bakke indeholder 6
uafhaengige bronde med hver en plante. b) Fotografering af start-planter sammen med
en standard cm?®

3.1.2 Alge-test

Algetesten er beskrevet af Arensberg et al., 1995 og Mayer et al., 1997 og er i
overensstemmelse med ISO’s standard test for alger (International
Organization for standardization, 1989). Forsgget startes ved, at man tilsetter
alger fra en stamkultur til 4 ml ISO Standard 8692 veekstmedie (pH 8) i en 20
ml vial tilsat herbicider. Der er i hvert forsgg anvendt 2 replika af 8 herbicid
koncentrationer og 6 kontrol uden herbicid. Algerne tilsattes i en
koncentration pé ca. 10 000 alger ml™. Koncentrationen pa stamkulturen er
bestemt spektrofotometriskt. Til maling af start pigmentindhold udtages der
straks 400 pl af algesuspensionen (Figur 3) til et reagensglas med skruelag,
hvortil der tilsettes 1,6 ml acetone mettet med MgSO, (12 g I'*). Prgverne
stilles merkt. Vialene med alger og veekstmedie placeres pa et rystebord belyst
nedefra med en intensitet pa ca. 80 pmol m”s™ (PAR). Rystebordet indstilles
til 300 omdrejninger min™, hvilket sikrer god omrgring af algerne. Der udtages
prgver pa dag 1 og dag 2, som beskrevet, hvorefter forsgget afsluttes og slut
pH males. pH varierer aldrig mere end 0,5 pH enheder. Pa dag tre kan
algernes pigment fluorescens (primart klorofyl a) males pa et fluorometer
med en exitations-bglgeleengde pa 420 nm og en emmisionsbglgeleengde pa
670 nm. Algernes vakstrate udregnes ved at udfgre en linier regresion pa In
til fluorescensen pé dag 0, 1 og 2 og angives i enheden d*. Kontrol
vaekstraterne ligger mellem 1,6 og 2,0 d™. Dosis respons forlgbet beskrives
med en log-logistisk model (Streibig et al., 1993).



Figur 3. Der udtages prgver fra algesuspensionen ved start og de to falgende dage, s
vaeksten i algernes biomasse kan faglges. Algernes biomasse estimeres ud fra
fluorescensen af pigmenterne, (primart klorophyl a) ekstraheret i acetone. Der er et
lille hul i laget til vialen, der sikrer kulstofligevaegt mellem luft og algemediet.

3.1.3 Litteratur-studie

Samtlige herbicider i The e-Pesticide Manual med toksisitetsdata pa alger blev
udvalgt. Udover toksisiteten pa alger blev stoffernes virkemade (klassificeret
efter The Herbicide Resistance Action Committee (HRAC) classification
(2000) (Boutsalis, 2000)), molekylveegt, K ,, oplgselighed, pK_, anbefalet
minimum og maximum markdosis og optagelses sted (jord versus blad-
herbicid) noteret. | de tilfeelde, hvor K , og oplgselighed var opgivet ved
forskellige pH, blev veerdier ved pH 7 eller teet ved valgt. | de tilfelde, hvor
toksisitetsdata for flere forskellige arter var opgivet, blev data pa Selenastrum
anvendt og ellers Scenedesmus, da langt de fleste tests, hvor kun en art var
opgivet, var udfart pa Selenastrum. Toksisiteten var normalt opgivet som EC,
og i enkelte tilfeelde (<5 %) som NOEC (No Observable Effect Level).
NOEC-vardier blev konverteret til EC_ ved at gange med en faktor 10. Dette
er et konservativt estimat for EC,, da forholdet mellem mellem NOEC
defineret som EC  eller EC,, og EC,, varierer mellem 2 og 9 for dosis-
responskurver med hzaldnings koefficienter pa mellem 1 og 2 for den
logistiske responskurve. Haldningskoefficienter i dette interval var dekkende
for over 85% af 106 stoffer testet pa alger (Faust & Scholze, 2004).
Sammenhangen mellem herbicidernes toksisitet overfor alger og virkemade
blev testet med en variansanalyse (ANOVA) efterfulgt af en Tukey-test.
Sammenhangen mellem toksisitet, K_, og oplgselighed blev testet med en
simpel regressionsmodel. SAS blev anvendt for samtlige analyser.

For at kunne vurdere toksisiteten af herbicider i vand sammenlignet med
toksisiteten pa terrestriske planter, har vi indfgrt begrebet: Herbicidets Relative
Toksisitet. Dette er herbicidets akvatiske toksisitet relativt til stoffets
terrestriske toksisitet angivet som den gennemsnitlige markdosis. Vi ved at
markdosis i grove traek er bestemt ud fra et kriterie om at sla ca. 90% af
malgruppe-ukrudtet ned (Kudsk, 1993). Markdosis er derfor et groft udtryk
for stoffernes terrestriske toksisitet overfor malgruppe-arter. For at kunne
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sammenligne en dosis i det terrestriske miljg med en koncentration i det
akvatiske miljg, er man ngdt til at omregne den terrestriske dosis per
overfladeareal til en koncentration i vandmiljget. Dette ggres ved at antage, at
man sprgjter en fuld markdosis ud pa 30 cm vand, som er den dybde, man i
EU-sammenhang har bestemt er standard for et vandlgb eller en grgft. Denne
koncentration er ogsa hvad man i risikovurderings-sammenhang kalder den
veerst teenkelige koncentration i miljget (Predicted Environmental
Concentration, PEC)(Miljgstyrelsen, 1999). Herbicidets Relative Toksisitet
har vi defineret ved: EC,; akvatiske planter/ markdosis omregnet til
koncentration (PEC). En relativ toksisitet pa 1 betyder derfor, at en fuld
markdosis opblandet i 30 cm vand vil kunne reducere vaeksten af test-alger
med 50%. Er den relative toksisitet >1, vil en fuld markdosis reducere vaeksten
med mindre end 50%, og er den <1, vil en fuld markdosis reducere vaksten
med mere end 50%. | reguleringssammenhang kaldes EC, /PEC for Toxicity
Exposure Ratio (TER) (Miljgstyrelsen, 1999).

Sammenhangen mellem herbicidernes relative toksisitet og parametrene i
databasen blev undersggt parallelt med den faktiske toksisitet opgivet som
EC,,.

Adgang til databasen kan fas ved henvendelse til Nina Cedergreen.

3.2 Resultater og Diskussion

3.2.1 Laboratorie tests pa 10 herbicider

Ingen af de testede herbicider havde en virkning pa veeksten af hverken Lemna
eller alger ved de herbicidkoncentrationer, som er blevet malt i Danmark
(Lgkke, 2000; NOVA-data). Heller ikke en afdriftshaendelse pa omkring 10%
af markdosis, hvilket ikke er urealistiskt (Asman et al., 2003), vil kunne
forarsage vaekstheemninger pa over 50% (Tabel 2). For 6 af de 10 herbicider
vil end ikke en fuld markdosis pa 30 cm vand kunne forarsage den
vaekstnedsettelse. Et typisk kurveforlgb for mechlorprop, som er det pesticid,
der er fundet i hgjeste koncentrationer, er vist i Figur 4, og alle resultaterne er
opsummerede i Tabel 2.
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Figur 4. Den relative veekstrate (RGR) som funktion af Mechlorprop-koncentrationen
for Lemna minor. De dbne symboler er det tekniske stof og de lukkede, det
formulerede produkt. Det gra omréde angiver det i Danmark malte
koncentrationsinterval.



En anden vasentlig observation er, at der stort set ikke er forskel pa de
tekniske og formulerede produkter for samtlige herbicider, undtaget glyfosat,
hvor den anvendte formulering var Roundup (Monsanto). Det additiv, der
bliver brugt i denne formulering, er i sig selv phytotoksiskt, hvilket har fort til
udviklingen af mindre toksiske formuleringer som Roundup-bio (Cheminova,
personlig kommunikation).

De syntetiske auxiner (plantehormoner) pavirker ikke veeksten af alger selv i
koncentrationer, der nermer sig dem der findes i sprgjtebeholderen. Dette
skyldes sandsynligvis, at alger er encellede organismer, der ikke pavirkes af de
hormoner, der virker pa celledifferentieringen i hgjerestaende planter.
Tilsvarende resultater er blevet fundet i mesokosmosforsgg, hvor ogsa
makrofytter indgik (Brock et al., 2002).

Der er stor forskel mellem resultaterne fra Lemna og algetesten med omkring
en faktor 1000 starre tolerance hos alger overfor metsulfuron, triasulfuron og
mesotrion. Disse tre stoffer er, sammen med bentazon, svage syrer med en
pK, pa <5. Dette betyder, at der vil vaere omkring en faktor 1000 flere
molekyler pa negativ ladet form ved pH 8, som er det pH algetesten udfares
ved, sammenlignet med pH 5, som er Lemnas vakst pH. Dette kunne
indikere, at herbiciderne og andre produkter med tilsvarende egenskaber
hovedsageligt tages op pa den uladede form, hvilket ogsa er vist for alger (Fahl
et al., 1995). For den svage syre bentazon var forskellen i toksisitet mellem de
to testsystemer kun en faktor 10. Vi havde forventet en starre forskel, hvis
toksisiteten udelukkende afhang af pH-afhaengige optagsrater, men planternes
falsomhed spiller selvfelgelig ogsa en rolle.
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Tabel 2. EC,, for Lemna minor og algen Pseudokirchneriella subcapitata for en raekke
tekniske og formulerede (Form.) herbicider tilhgrende fem overordnede virkemader
(Syntetiske auxiner: O, Aminosyresyntese h&emmende stoffer: B og G,
Fotosyntesehzmmere: C og D, haemmere af carotenoid dannelsen: F samt Inhibitorer af
celledeling: K (Boutsalis, 2000)). EC,, veerdierne er sammenlignede med de fundne
koncentrationer af herbicider (Lakke, 2000; NOVA-data) og med den koncentration,
som en afdriftshzndelse pa 10% af en gennemsnitlig markdosis vil give pa 30 cm vand.
Alle koncentrationer er angivet i ug I*, og de tilhgrende usikkerheder er
standardfejlen pa kurve-fittet. Fungicidet prochloraz er medtaget, da det indgar i
senere undersggelser.

Herbicid Virke- EC,, Lemna EC,, alger Malt  10%
Méde Teknisk Form. Teknisk Form. afdrift
MCPA o 10842+ 43743+ >100000 =>100000 0,005- 50
1516 10228 7
Mechlorprop ) 11042+ 22297+ >100000 >100000 0,01- 40
779 2488 11
Glyfosat G 21624+ 9598+ 125016+ 203+ 0,02- 42
3979 524 3903 194 15
Triasulfuron B 0,27+ - 266+ 444+ - 0,1
0,02 32 168
Metsulfuron B 0,45+ 0,58+ 698+ 762+  0,001- 0,1
0,03 0,19 184 217 0,014
Terbuthylazin C 156+ 123+ 68+ 61+ 0,01- 38
17 12 12 24 1,02
Bentazon C 5108+ - 45212+ - 0,01- 32
328 5723 10
Diquat D - 14+ - 365+ - 13
1 24
Mesotrion F 17+ 17+ 10409+ 6251+ - 4,2
2 5 409 2506
Pendimethalin K 85+14 331+ - 115+ 0,1- 55
38° 19° 0,14
Prochloraz Fungicid  105+9 3123+220 17

aDiquat faes kun som Diquat-bromid, som er den oplgsning der anvendes, og derfor
her betegnes som det formulerede produkt.
® Emulsionsformuleringen Stomp-pentagon

3.2.2 Database-analyse

Der var 146 herbicider der opfyldte de stillede krav om toksisitetsdata pa
alger. For 55 af disse var testene udfart pa Selenastrum sp., for 16 var
Scenedesmus sp. anvendt, 6 opgav Chlorella sp., 2 Anabaena sp. og 1 Navicula
sp. For de resterende tests er arten ikke angivet ligesom usikkerhederne pa de
bestemte EC,, veerdier aldrig angives. Dette giver, ssmmen med varierende
testbetingelser, hvoraf vi har set at bl.a. pH kan spille en stor rolle, starre
usikkerhed pa toksisitetsdataene sammenlignet med laboratorieforsggene. Den
store mangde data ger det dog muligt at kunne udrede nogle generelle
tendenser.

3.2.2.1 Fordelingen af EC, og Relativ Toksisitet
Ser man pa fordelingen af EC,, for alger og deres Relative Toksisitet pa en
logaritmisk skala, far man i begge tilfelde en klokkeformet kurve (Figur 5).
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Figur 5. Fordelingen af EC,, for alger (7= 141) og algernes Relative Toksisitet (7= 119),
som er et mal for den akvatiske toksisitet i forhold til den terrestriske toksisitet,
angivet som den gennemsnitlige markdosis.

For giftighed, angivet som EC,,, kan man se, at <20% af det totale antal
herbicider har en EC_, veerdi pa <10 pg I, som er omkring det hgjeste niveau
man har malt i Danmark. Af disse 27 herbicider er kun fire kendt i Danmark
og éet tilladt (www.Ir.dk/middeldatabasen/Middelvalg.asp d. 21/10 2003). De
fire er: 1) Pyraflufen-ethyl (EC,: 0,65 g I'*), som er under afprgvning men
endnu ikke tilladt til afgreder, 2) Dichlorbenil (EC,;: 2 ug 1), som nu er
udgaet, men kendt for nedbrydningsproduktet BAM, 3) Oxadiargyl (EC.: 1,2
ug 1", der som Raft 800 WG har veret afprgvet i Landsforsgg, men som der
ikke er blevet sggt godkendelse til og 4) Aclonifen (EC,: 6,9 ug I'"), der selges
under navnet Fenix. Aclonifen er, s vidt vi er orienterede, ikke malt i dansk
overfladevand.

Vender man sig mod den Relative Toksisitet (RT), har over halvdelen af
herbiciderne en Relativ Toksisitet pa >1. Det vil sige, at en fuld markdosis pa
30 cm vand ikke vil kunne reducere algernes veekst med mere end 50%, hvis
algerne i det naturlige miljg reagerer som algerne i alge-testen. Betragter vi en
mere realistisk eksponering som f.eks. en 10% afdriftshaendelse, vil 27% af de
146 herbider potentielt kunne reducere test-algevaeksten med mere end 50%.
Ud af disse, er 7 af stofferne kendt i Danmark og 3 af dem forhandles. Disse
er: 1) Terbuthylazin (RT: 0,03), der indgar i 6 markedsferte produkter,
2)Diquat bromide (RT: 0,09), der seelges som Reglone og 3) Prosulfocarb
(RT: 0,09), der slges som Boxer EC. De fire udgaede eller endnu ikke
markedsfgrte stoffer er Propachlor, Isoproturon, Dimethachlor og Oxadiargyl.
Af disse 7 stoffer er bade Terbuthylazin og Isoproturon jevnligt fundet i
overfladevand (Lgkke 2000, NOVA-data).

Den generelt lavere toksisitet af herbicider i vand sammenlignet med det
terrestriske miljg kan skyldes flere ting. Vores hypotese er, at den store
fortynding af herbiciderne nedsatter optagelseshastigheden af herbiciderne til
et niveau, hvor planten i hgjere grad kan na at afgifte det optagne stof end det
er tilfeeldet i det terrestriske miljg. Dette begrunder vi med udgangspunkt i
Ficks lov, der beskriver principperne for diffusion, som er den méade de fleste
herbicider optages i planter. Ficks lov siger: F = D (C,-C))/L, hvor F er den
arealspecifikke flux, D er diffusions koefficienten, L diffusionsleengden og C,
— C, er koncentrationsforskellen mellem herbicidoplgsningen og plantevevet.
En toksisk koncentration af herbicid i plantevaevet vil derfor afhaenge dels af
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herbicideksponeret overflade/volumenforhold, som er 2-5 gange starre for
akvatiske planter sammenlignet med terrestriske, hvis hele planten er
eksponeret, og endnu starre hvis der er tale om alger eller kun en delvis
eksponering af den terrestriske plante. Diffusionskoefficienten er
molekylafhangig og derfor ens i de to miljger, s leenge diffusionen foregar i et
vandigt medie. Diffusionsleengden gennem cuticula, celleveeg og -membran er
kortere for vandplanter og alger med en skgnnet faktor 2-20 (Frost-
Christensen et al., 2003; Kirkwood, 1999). Bade overflade volumenforholdet
og den lavere diffusionsleengde hos vandplanter peger altsa pa et gget optag
hos vandplanter fremfor landplanter. Men sammenlignes koncentrationen af
herbicidoplgsningen i sprgjtebeholderen (C,;) med den koncentration en fuld
markdosis p& 30 cm vand og en sprgjtevaeskemangde pa 150 | ha™ giver, viser
det sig, at der finder en fortynding pa en faktor 20 000 sted. D.v.s. at
koncentrationsgradienten (C, — C,) er 20 000 gange lavere i det akvatiske
miljg end i det terrestriske for herbicider, der sprajtes direkte pa planterne.
For jordherbicider vil forskellen vaere noget lavere, da sprgjtevaesken vil blive
delvist fortyndet af jordvand og herbicider, der imobiliseres ved adsorbtion til
jordpartikler. Vi mener derfor, at hovedarsagen til den lavere toksisitet af
herbicider i vand, sammenlignet med den terrestriske toksisitet, ligger i den
kraftige fortynding og dermed optagshastigheden af stofferne.

Udover at vurdere den akvatiske toksisitet af et herbicid sammenlignet med
den terrestriske toksisitet, forteller den Relative Toksisitet ogsa noget om
sandsynligheden for, at et bestemt herbicid vil udggre en fare for vandmiljget.
Det er den tolkning af termen Relativ Toksisitet man bruger, nar man
vurderer TER-verdier. Men en fuld markdosis pa 30 cm vand er ikke kun et
udtryk for den varst teenkelige koncentration i miljget, det er ogsa den
parameter, der bedst forklarer den herbicidkoncentration (og frekvens), man
reelt finder i vandmiljget (Sgrensen et al., 2003). Den fundne sammenhang
kan bl.a. forklares med afdriftshaeendelser og punktkildeforurening fra
vaskepladser, hvor man ma forvente en korrelation mellem koncentrationen af
herbicid i sprgjtebeholderen og udledningen til vandmiljget. De mere
komplicerede interaktioner, der finder sted sa snart herbiciderne har veeret i
kontakt med jord, hvortil nogle herbicider binder sig kraftigt, synes at veere af
mindre betydning for det overordnede billede. Den Relative Toksisitet - TER
er altsa et meget anvendeligt udtryk for den potentielle toksisitet af et stof i
vandmiljget, da den kombinerer toksisitet og sandsynlighed for forekomst og
koncentrationsstarrelse. Nar man som i dette litteraturstudie kun har EC, -
veerdier fra en enkelt art per herbicid, vil man, nar man skal vurdere risikoen
for alger og planter i miljget bruge en sikkerhedsfaktor pa mindst 100
(Miljgstyrelsen, 1999), for at tage hgjde for de forskelle, der matte vaere
mellem arter og mellem laboratorie og virkelige forhold. Vores
laboratorieforsgg viste, at forskellen i toksisitet mellem arter (L. minor og P.
supcapitata) i sig selv kunne variere med op til en faktor 1000. En faktor 100
mellem EC,, pa alger og PEC vil altsé for visse herbicider vere for lav til ogsa
at kunne beskytte hgjere planter. Vender man tilbage til figur 5 og vurderer
den ud fra en risikovurderings-synsvinkel vil man se, at langt starstedelen af
herbiciderne har en Relativ Toksisitet pa <100 nemlig ialt 78%, og 90% har en
Relativ Toksisitet pa <1000. Langt de fleste herbicider vil derfor blive
klassificeret som potentielt toksiske for den akvatiske flora. Dette indebarer, at
man vil foretage yderligere undersggelser, hvor man tager hensyn til
nedbrydning og adsorption af herbicidet i miljget og undersgger
eksponeringen ved introduktion af sprgjtebremmer og evt. introducerer
mikrokosmos- og felt-forsgg (Miljgstyrelsen, 1999).



3.2.2.2 Sammenhange mellem akvatisk toksisitet og fysisk/kemiske og fysiologiske
egenskaber

Vi sammenlignede den akvatiske toksisitet, badde som algernes EC,, og som
Relativ Toksisitet, med herbicidernes K_, og vandoplgselighed. Den eneste
signifikante sammenhang var mellem logaritmen til den Relative Toksisitet og
logaritmen til K , (Regression: R*=0,07; p = 0,003, n =120, haldning = —
0,21) og mellem gennemsnitlig markdosis og K_, (Regression: R* = 0,09; p =
0,001, n =120, heeldning = 0,11). Begge korrelationer forklarer dog sa lidt af
den samlede variation, at deres kemiske og biologiske signifikans er begranset.
Man finder ofte en positiv sammenhang mellem stoffers narkotiske toksisitet
og K_, (skent knap sé& overbevisende for alger som for dyr), da stoffer med en
hgj fedtoplgselighed let oplases i organismers cellemembraner, og ad den vej
forarsager toksiske effekter (ECETOC, 1998). Denne sammenhang var ikke
fundet i dette studie med herbicider, som er stoffer, der er kendetegnet ved at
virke specifikt pa forskellige fysiologiske processer i planter. Dette
understreger deres specifikke virkning, der er uafhaengig af deres
fedtoplgselighed. Ser man pa herbicidernes fysiologiske virkning og opdeler
dem efter deres virkemade (Boutsalis, 2000), far man fglgende billede (Figur
6). Virkemaderne er angivet med et nummer og forklarede i Tabel 3.

Tabel 3. Virkemade og den kategori de forskellige virkemader far ifglge "The Herbicide
Resistance Action Comittee (HRAC)” og det nummer, de er givet i Figur 6.

Virkemade HRAC-kategori  Nummer
Haemmer cellulose syntese L 1
PS I inhibering D 2
Haemmer celledeling K3 3
DHP inhibering (Syntesen af folinsyre) I 4
Hammer pigment syntese F 5
Hammer mikrotubuli samling K1 6
Hammer protoporphyrinogen oxidase E 7
PS Il inhibering C 8
Heaemmer auxin transport P 9
Hammer ALS (Syntesen af forgrenede B 10
aminosyrer)

Haemmer lipid syntesen (AACase) A 11
Haemmer lipid syntesen (ikke AACase) N 12
Hemmer glutamin syntese H 13
Syntetiske auxiner O 14
Hammer EPSP-syntase (Syntesen af G 15

aromatiske aminorsyrer)
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Figur 6. Spredningen i toksisitet angivet som EC, (7= 135) og Relativ Toksisitet (r7=
120) overfor alger mellem herbicider med forskellig virkeméade. Virkeméaden er angivet
med et tal som er forklaret i Tabel 3. Alle herbicider er angivet med sma symboler og
meridianen for hver virkemade er angivet med et stort symbol.

Det er markant at glyfosat (nummer 15) og de syntetiske auxiner (nummer
14) generelt er meget uvirksomme overfor alger. For de syntetiske auxiner
geelder det, at algerne ikke har de hormoner, der pavirker
celledifferentieringen, og for glyfosat er det vores hypostese, at dette herbicid
simpelthen er sveert at optage. Glyfosat er en zwitter-ion, hvilket vil sige, at
den ved neutral pH har bade en positiv og en negativ ladning (Knuuttila &
Knuuttila, 1979). Det eneste andet herbicid med to pK, veerdier under pH 7
er Imazethapyr, der ligeledes har en meget hgj EC,, for Selenastrum pa 500
000 pg I Der er signifikant forskel i EC_, mellem de syntetiske auxiner og
celledelings h&mmerne, mikrotubuli samlings heemmerne, PS 11 hemmerne
og ALS haemmerne (Tukey HSD). For den Relative Toksisitet er der ingen
signifikant forskel mellem nogen af grupperne.



4 Artspecifikke forskelle i fglsomhed

I det forrige afsnit blev det vist, at det er de feerreste herbicider, der er meget
toksiske overfor alger i koncentrationer, der males i overfladevand i Danmark.
Ud over alger er Lemna sp., andemad, den eneste akvatiske plante som
herbicider testes overfor pa en rutinemaesig basis, og som der findes standard
OECD-guidelines for (OECD guideline for testing of chemicals, 2000). Ud af
de 486 herbicider, der er med i The e-Pesticide Manual fra 2002-2003
(Tomlin, 2002), findes der toksisitetsdata for alger for 156 produkter og for
andemad pa 36 produkter. Disse data er, som laboratorieforsggene beskrevet i
afsnit 3 ogsa viste, langtfra ens. Vi ved, at mange herbicider virker selektivt,
d.v.s. at nogle, helst ukrudtsplanter, er meget falsomme overfor et herbicid,
mens afgrgden er tolerant og derfor overlever en sprgjtning, der slar ukrudtet
ned. Forskelle i falsomhed mellem arter kan dels skyldes forskellig
eksponering: nyspiret tokimbladet ukrudt far en stgrre del af planten
eksponeret, inklusiv meristemet, end en nyspiret graesafgrade. Men den
vigtigste arsag til artsspecifik forskel i falsomhed er metabolsk. Nogle planter
kan simpelthen deaktivere herbicider hurtigere end andre og kan derfor
tolerere en stgrre dosis (Devine et al., 1993). Der kan vare op til en faktor
1000 forskel i falsomhed mellem fglsomme og tolerante terrestriske planter
(Boutin et al., 2000). Spgrgsmalet er, om noget tilsvarende geelder for
vandplanter, der har en utrolig varieret morfologi og levemade og stammer fra
mange forskellige ikke naert besleegtede familier. Kan vi basere lovgivningen,
der skal beskytte den akvatiske flora, pa laboratorieresultater fra alger og en
lille flydebladsplante?

For at undersgge denne problemstillig valgte vi at se pa artsspecifik falsomhed
hos 10-12 forskellige danske vandplanter i forhold til to herbicider: Det ene er
metsulfuron-methyl, et sulfornylureaherbicid som godt nok ikke, s& vidt vi er
orienteret, er malt i overfladevand, men som har et nedsivningspotentiale.
Metsulfuron-methyl er ogsa et af de herbicider, hvor der er vist en stor
artspecifik forskel i falsomhed hos terrestriske planter (Boutin et al., 2000).
Det andet herbicid er terbuthylazin, som var et af de herbicider, der havde en
lav Relativ Toksisitet (afsnit 2.2.2.1), og som er malt i hgje koncentrationer i
overfladevandet i Danmark.

Vi forventede at selektiviteten hos akvatiske planter afhang af de samme to
primare faktorer som hos terrestriske planter: eksponering samt evnen til at
deaktivere herbiciderne. Eksponeringen hos en akvatisk plante vil veere
proportionel med den herbicid-eksponerede overflade i forhold til
plantevolumen. Man kunne derfor forvente af arter med et stort
overflade/volumenforhold ville vaere mere fglsomme end arter med en mindre
overflade. Evnen til at deaktivere herbicider blev ikke malt i dette studie.

4.1 Materiale og Metoder
De forskellige vandplantearter blev testet i en opstilling med flere arter og med

et kontinuert flow af medietilsat herbicid. Disse resultater blev sammenlignet
med resultater fra standardtest beskrevet i afsnit 2.1.1 og 2.1.2.
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4.1.1 Forsgg med flere arter

Neddykkede vegetative skud fra Elodea canadensis (Almindelig Vandpest),
Callitriche platycarpa (Fladfrugtet VVandstjerne), Potamogeton crispus, (Kruset
Vandaks), Ceratophyllum demersum (Tornfraet Hornblad), Ceratophyllum
submersum (Tornlgs Hornblad), Myriophyllum spicatum (Aks-Tusindblad),
Batrachium trichophyllum (Harfliget Vandranunkel), Berula erecta (Smalbladet
Meerke/Sideskaerm), Sparganium emersum (Grenet Pindsvineknop), og Lemna
trisulca (Kors-andemad) samt en flydebladsplante Spirodela polyrrhiza (Stor
Andemad) blev indsamlet i vandlgb og damme pa Nord-Sjelland. Planterne
blev renset og placeret i akvarier i et veekstkammer med en dag/nat
vandtemperatur pa 18°C/15°C og 16 timers lys. Vakstmediet var et Smart &
Barko medie (Smart & Barko, 1985) tilsat en mikronaringsblanding
bestaende af: 3 mmol m* H,BO,, 0.08 mmol m* ZnSO,, 0.06 mmol m”
NaMoO,, 0.03 mmol m* CuSO,, 3 mmol m* MnCl,, 2 mmol m* FeCl, and 2
mmol m~ EDTA samt tilsat kveelstof og fosfor (Tabel 4). | det farste forsgg
blev kvelstof- og fosforkoncentrationerne bestemt ud fra de gennemsnitlige
koncentrationer fra 218 lokaliteter i danske vandlgb

(www.dmu.dkl Viden/2_Miljoe-tilstand/3_vand/4_vandkemi/start.asp, April
2001). Da vi imidlertid havde mistanke om fosformangel, justerede vi
koncentrationerne i de efterfglgende forsgg. Start pH var pH 7.7 og pH steg
aldrig til over pH 8.5 i lgbet af dagen.

Tabel 4. Lys, kvaelstof og forforkoncentrationer i de 4 forsgg med flere arter.

Herbicid Forsgg Lys NO, NH," PO,”
(umolm®s™  (uM) (uM) (uM)
Metsulfuron 1 305+47 300 10 5
Metsulfuron 2 177462 50 50 100
Terbuthylazin 3 207+50 50 50 50
Terbuthylazin 4 544475 50 50 50

I tilleeg til de indsamlede planter anvendte vi ogsa den Lemna minor klon, vi
bruger til standard Lemna-testene. Efter 5 dages tilvaenning til forholdene i
vaekstkammeret blev planterne placeret i tests-systemet (Figur 7a,b,c). Test-
systemet bestod af 7 stk 25 liters glas-flasker indeholdende vaekstmedium tilsat
herbicid i koncentrationerne 0,00; 0,01; 0,10; 0,50; 1,0; 10 og 100 ug
metsulfuron-methyl I for forsgg I, 0,00; 0,01; 0,10; 1,0; 10; 100 og 1000 ug
metsulfuron-methyl I for forsgg 11 og 0; 8 ; 23; 64; 184; 525 og 1500 g
terbuthylazin I for forsgg 111 og V. Flaskerne var forbundet til hver 2
akvarier (L:B:H = 45:30:30 cm) med en 1 mm (indre diameter) Teflon
slange. Mediet blev tilfgrt akvarierne via teflon-slangen v.h.a. haevert
princippet. lalt blev der tilfart 12.5 liter medie til hvert akvarie hver- (Forsgg |
og I1) eller hver anden dag (Forsgg Il og 1V) (Figur 7a). Hvert akvarie
indeholdt 25 liter og var forsynet med overlgb. Tre afvejede 5 cm apicale skud
af langskudsarterne Elodea, Callitriche, Batrachium, Myriophyllum og de to
Ceratophyllum arter samt tre grundskud af grundskudsplanterne Berula og
Sparganium og Lemna trisulca pa 5-bladsstadiet blev placeret i et net i hvert af
de ialt 14 akvarier (Figur 7b). Tre planter af de to flydebladsplanter Lemna
minor og Spirodela blev placeret i hver deres flydende ramme teet pa akvariets
kant (Figur 7c). Pa grund af de forskellige tider pa sommeren
eksperimenterne blev udfgrt (2001 og 2002), var det ikke altid muligt at skaffe
alle de naevnte arter, men et minimum af 10 arter indgik i alle forsgg. Ud over
planterne blev der placeret 3 band 11 mm bredt grent Max tape (Maxco, Ltd,
Tyskland) vertikalt i akvarierne som kunstigt substrat for fastsiddende alger.
Der blev udtaget 5 skud/planter identiske med de inkuberede af hver art til



bestemmelse af friskvaegt/tarvaegtsforholdet ved forsggets start. For
flydebladsplanterne blev overflade/tgrvaegt fornoldet malt ud fra
overflademalinger som beskrevet i afsnit 2.1.1.
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Figur 7. Opsetning af vandplanter i Mikro-kosmosforsgg med vandgennemstrgmning:
a) Selve forsggsopsatningen, b) placering af de neddykkede vandplanter | net og c)
placering af flydebladsplanterne.

Efter en vaekstperiode pa 14 dage blev alle planter hgstet, fryseterret og vejet,
og flydebladsplanterne fotograferet. Planternes relative veekstrate blev
udregnet som: (In W_-In W__)/T, hvor W___ er tgrvaegten ved forsggets start,
W, er tarvaegten ved forsggets afslutning, og T er det tidsrum, hvori
planterne har vokset angivet i dage. Bandene med epifytbeleegning blev
placeret i et reagensglas med 96% ethanol og ekstraherede et dggn i marke
inden klorofyl koncentrationen blev malt spektrofotometriskt ved 665nm.

Klorofyl a koncentrationen blev udregnet efter: ((Abs,,, — Abs.. )E)/AL, hvor

750.
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Abs.. 0g Abs, er absorbtionen ved henholdsvis 665 og 750 nm, E er
ekstraktions volumen i ml, A absorbtionskoefficienten af klorofyl a i ethanol
(83,41 g* cm™) og L arealet af bandets overflade (Wintermans & De Mots,
1965).

Ud over vakstraten, blev planternes specifikke overfladeareal (SLA) af
frysetgrret materiale ogsa malt. Dette blev gjort pa de farste fuldt udviklede
blade pa hvert skud. Bladene blev vejet og placeret i vand, sa de svulmede op
til friskveegts-sterrelse. De blev derefter placeret pa et gennemsigtigt stykke
plastik (et overhead-ark) og skannet sammen med et standard areal, hvorefter
arealet blev beregnet i Photoshop 7.0. Det herbicid-eksponerede
overfladeareal blev udregnet som: et-sidet overfladeareal for flydebladsplanter,
to-sidet overfladeareal for neddykkede planter og for planter med nalelignende
blade som f.eks de to Ceratophyllum arter som Y2(malt areal * ).

4.1.2 Kemiske analyser

Der blev udtaget vandprgver fra det nyblandede medie i flaskerne samt
akvarierne 3-4 gange i lgbet af hver forsggsperiode til herbicidanalyse.
Analyserne blev udfgrt pa Dansk Jordbrugs Forskning, Flakkebjerg.
Analyserne af metsulfuron-methyl blev foretaget efter metoden beskrevet i
(Kgppen & Spliid, 1998). Terbuthylazin var analyseret med HPLC (Hewlett
Packard HPLC 1100; Thermo Hypersil BDS column 250 mm x 2.1 mm -
5um; Applied Biosystems Sciex APl 2000 MSMS detector) ved at benytte en
gradient med A-eluenten bestaende af 99% 10 mM ammonium acetat i vand
og 1% methanol og B-eluenten bestdende af 90% methanol og 10% mM
ammonium acetat i vand. Retentionstiden for terbuthylazin var omkring 10
minutter. Detektionen blev udfgrt efter elektro-spray ionisering i positivt
mode med MRM, en Q1 m/z pa 230 og Q3 m/z pa 174. ”Declustering
potential”” var 60 V, kollisionsenergien 16 V og den kollisionsaktiverede
dissociering (CAD) 4. Detektionsgraensen var omkring 0.02 terbuthylazin ug

I-l
4.1.3 Statistiske analyser

Alle data blev farst testet med en variansanalyse, for at se om der var forskel
mellem herbicid-doseringerne. Hvis der var en signifikant forskel, blev data
beskrevet med den logistiske dosis-respons model, som beskrevet i afsnit
2.1.1. Variansen var stabiliseret ved at bruge ”Transform-both-sides”
(Streibig et al., 1993) og modellens validitet sammenlignet med
variansanalysen var testet med en lack-of-fit F-test (Seefeldt et al., 1995). | de
tilfzelde hvor haldnings parameteren ikke kunne bestemmes med en varians
<b, blev b fikseret til gennemsnittet af de resterende kurver som la rimelig
konstant omkring 1,5 — 2,5 (Cedergreen et al., 2003). EC,,, som er det niveau,
vi her definerer som et gkologiskt relevant ikke-effekt-niveau”, blev beregnet
ud fra dosis-respons kurvernes parametre.

For at vurdere fordelingen af arternes falsomhed overfor de to herbicider,
kontruerede vi art-falsomheds-fordelinger (Species Sensitivity Distributions,
SSD’s). Fordelingerne blev lavet ved at sortere EC, veerdierne for hvert forsgg
efter stgrrelse (Rang) og estimere deres centiler som (100 x rang)/(n+1), hvor
n er antal arter inkluderet i fordelingen (Klaine et al., 1996). Arts-falsomheds-
fordelingen blev beskrevet med en logistisk model analogt til dosis-respons
kurverne. Sparganium emersum var inkluderet i samtlige fordelinger, men dens



EC, var ikke inkluderet i fitting proceduren, da den i alle tilfelde 1a udenfor
det testede koncentrationsinterval.

4.2 Resultater og diskussion

Farst beskrives og diskuteres resultaterne for metsulfuron eksperimenterne og
dernest for terbuthylazin eksperimenterne. Til sidst sammenholdes arts-
falsomheds-fordelingerne med de EC, niveauer der er opgivet i litteraturen,
og som vi har malt, for at vurdere om standardtestene pa Lemna og alger er
repraesentative for et starre antal akvatiske arter.

4.2.1 Akvatiske planter og algers falsomhed overfor metsulfuron-methyl

Det viste sig at den tarvaegtsspecifikke vaekst af akvatiske planter over 14 dage
ikke var nogen serlig falsom parameter til at male effekten af metsulfuron-
methyl. Kun 4 af de i alt 19 kurver kunne fittes med en dosis-responsmodel
(Tabel 5).

Tabel 5. Dosis-responskurvens parameter (se afsnit 2.1.1) for tarvaegtsspecifik relativ
vkstrate i forsgg med metsulfuron-methyl (middel+ asymptotisk stdev)

Forsgg d c b EC,,
() (D) (ng I
Lemna minor 1 0.26+0.01 0.15+0.01 1.63+£0.67 0.80+0.15
2 0.15+0.01 0.02+0.01 1.05+0.21 1.13+0.28
Lemna trisulca 1 0.10+0.01 0.00+0.19 1.48° 10.44+2.96
Ceratophyllum 1 0.03+0.01 0.01+0.01 1.76+1.40 4.13+3.32

demersum

* pvar fikseret til gennemsnittet af de kendte svardier.

Dette skyldes, at metsulfuron-methyl pavirker aminosyre-syntesen, og da
planterne langt hen ad vejen kan kompensere for denne virkning ved at satte
omsatningsraten af proteiner i vejret, gar der forholdsvis lang tid, inden
forstyrrelserne i aminosyresyntesen pavirker fotosyntesen og derved
kulstoffikseringen og tgrvaegtstilveeksten. Celledelingen bliver, af uvis arsag,
dog ramt allerede efter fa timer (Cobb, 1992). Nar celledelingen stopper,
mens tarveegtstilvaeksten stiger, bliver bladene tykkere. Dette sker
sandsynligvis p.g.a. stivelses akkumulering, som det er set for andre planter
udsat for ALS-heemmere (Royuela et al., 2000). Huvis vi derfor ser pa data for
specifikt bladareal (SLA), som er et indirekte mal for bladtykkelse, far vi fine
dosis-responskurver for 13 ud af de 19 kurver (Tabel 6 og Figur 8).

Sammenligner vi EC,, vaerdierne for den tgrveegtsspecifikke veekstrate med
EC,, veerdierne for SLA, finder vi, at SLA er en ca. 10 gange mere fglsom
parameter end tarvaegtsspecifik vaekst. Det er dog muligt, at denne forskel vil
udligne sig, hvis forsgget fortsatte i leengere tid. For Lemna-forsgg, hvor
udviklingen i EC, er fulgt over 15 dage for en reekke forskellige
responsvariable, stabiliserer EC, for SLA sig dog pa et niveau, der en faktor 3
lavere end EC,, for tarveegtsspecifik vaekst (Ikke viste resultater).
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Tabel 6. Dosis-responskurvens parameter (se afsnit 2.1.1) for specifikt bladareal i
forsgg med metsulfuron-methyl (middel+ asymptotisk stdev)

Art

Forsag d c

EC

50
(d D) (1)
Lemna minor 1 318+25 134+12  2.2+1.2 0.18+0.08
2 300+56 160+11 1.64° 0.10+0.09
Lemna trisulca 1 283+30 84+15 2.911.8  0.62+0.17
Spirodela polyrrhiza 1 212+14  116+4 1.64° 0.32+0.09
2 214462 135+6 1.64° 0.1940.11
Elodea canadensis 1 849+45 484431  1.1+0.7  0.57+0.26
2 778431  465+31 0.840.4 0.79+0.56
Ceratophyllum demersum 1 202+63  135+23 1.64° 0.20+0.12
Ceratophyllum submersum 2 1007+46  732+44 1.64° 2.21+1.83
Myriophyllum spicatum 2 456+33  272+28 1.2+0.9  0.2940.31
Potamogeton crispus 1 280+88  181+17 1.64° 0.23+0.23
Batrachium trichophyllum 1 284+38 105450 1.64° 0.07+0.04
Berula erecta 1 478+192 205+74 1.64° 3.92+2.77
2 pvar fikseret til gennemsnittet af de kendte 4vardier.
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Figur 8. Specifikt bladareal (SLA) for det fagrste fuldt udviklede blad for 12 arter
vandplanter som en funktion af metsulfuron-methyl koncentrationen i to forsgg:

Forsgg 1, lukkede symboler, Forsgg 2, abne symboler. Data er middel + asymptotisk
standard afvigelse (n=5eller 6).



Udviklingen af epifytbeleegningen var uafhangig af metsulfuron-methyl
koncentrationen (ANOVA: p > 0,05)(Cedergreen et al., 2003). Dette er i
overensstemmelse med resultaterne fra algetesten udfart i vores laboratorie
ved pH 8 (Tabel 2), hvor EC_, veerdien 1& omkring 700-800 ng I og med
litteraturvaerdien i Tomlin (2002), der angiver en NOEC pa 100 000 pg I™.
Ogsa andre danske undersggelser af falsomheden af naturlige epifyt-samfund
overfor metsulfuron-methyl viste lignende resultater (Mghlenberg et al.,
2004).

4.2.1.1 Kemiske analyser

Analyser af metsulfuron-methyl koncentrationen i vandet viste ingen
signifikant forskel mellem det til-ledte vand og vandet i akvarierne (ANOVA:
p = 0,94). De malte koncentrationer var en smule lavere (<10%), men
passede ellers fint overens med de beregnede (Regression: r’* = 0,96, slope =
0,94 pa log-transformerede data).

4.2.2 Akvatiske planters og algers falsomhed overfor terbuthylazin

Den tgrvaegtsspecifikke vaekstrate var en meget fglsom parameter i forsggene
med terbuthylazin. I disse forsgg opstod imidlertid et andet problem: Efter
inkuberingen af planterne, tabte en del planter blade, hvorefter nye skud og
blade begyndte at vokse ud. Dette kunne skyldes stress i forbindelse med
dubning” inden bestemmelse af skuddenes friskvaegt, eller noget helt andet.
Det havde imidlertid den konsekvens, at de tarveegtsspecifikke vaekstrater, som
jo er et udtryk for netto-tilveekst hvor tabsraten er inkluderet, blev negativ i
tilfeelde, hvor der var en Klar tilvaekst af nye skud og blade. Den negative vakst
kan ggre det sveert at bestemme den nedre greense for en dosis-responskurve,
og det blev derfor besluttet at anvende slut-tervaegt som responsvariabel for
terbuthylazinforsggene (Tabel 7, Figur 9). Variansen er lidt stgrre end for
veekstrateresultaterne, men EC,, veerdierne var ikke veesentligt forskellige
mellem de to responsvariable.

Tabel 7. Dosis-responskurvens parameter for slut-tgrvegt i forsgg med terbuthylazin
(middel+ asymptotisk stdev)

Art Forsag d c b EC,,
(mg) (mg) (rgI")
L. minor 1 7.7£0.5 0 1.15+0.22 4049
2 7.9+0.4 0 2.33+0.73 111+16
L. trisulca 2 1.9+40.2 0 1.1620.46 254+96
S. polyrrhiza 1 2.6:0.4 0 0.68+0.29 1464102
2 4.2+0.4 0 0.82+0.27 228+99
C. plathycarpa 1 23.8+2.9 0 1.52+1.06 119458
2 33.912.6 0 1.24+0.36 158+44
M. spicatum 2 25.6+2.8 0 2.22+1.21 55+15
E. canadensis 1 22.1+3.0 0 1.69+1.52 98+59
2 36.8+3.0 0 1.41+0.59 305+115
P. crispus 1 78.0+7.0 37.7+5.7 6.25+14 1945
2 45.4+3.8 0 4.05+4.02 109+28
C. submersum 1 90.2+10.6 20.2+5.9 1.93° 9+3
2 52.3+7.8 18.1+4.0 1.93° 19+10
C. demersum 2 91.4+13.5 0 0.57+0.26 1964152

@ pvar fikseret til gennemsnittet af de kendte sveerdier.

39



40

0.012 Lemna minor ¢ 004 Lemna trisulca  0.008 Spirodela polyrrhiza

0.010

G 0.003 0.006
= 0008 e ¢
S
2 0006 0.002 @ 0004 43
z 0.004 ° o]
g . 0.001 ° 0.002
0.002 .
0.000 r T T T T 1 0.000 r T T T T 1 0.000 r T T T T 1
Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000
0.05 Callitriche platycarpa 0.04 Myriophyllum spicatum 0.05 Elodea canadensis
5 o™ + 003
£ o003
2 ¢ 0.02 +
3 002
o
O o001 0.01
o © 0
0.00 0.00
: . . . : : : . . . : 3
Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000
0.10 Potamogeton crispus 0.10 Ceratophyllym submersum 0.12 Ceratophyllum dermersum
—~ 0.10
5 0 0.08
Z o006 0.06 008
- + + 0.06
2 004 0.04 008 Q
= ) ¢ i ¢
O o002 0.02 3 0.02 o]
o®
0.00 r T T T T 1 0.00 r T T T T 1 0.00 r T T T T 1
Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000
Terbuthylazine (ug I-1)
0.20 Sparganium erectum 300
—~ & 250
o 015 y
2 Jﬁ E 2o
.E) [=}
g 0.10 Jﬁ # g 150
© 100
g 0.05 + + # = ¢
O 50
[ N(]
0.00 r T T T T 1 0 r T T T T 1
Control 1 10 100 1000 10000 Control 1 10 100 1000 10000
Terbuthylazine (ug I-1) Terbuthylazine (ug I-1)

Figur 9. Slut-tgrveegt for 10 arter vandplanter som en funktion af den malte
terbuthylazinkoncentration i to forsgg: Forsgg 3 (lav lysintensitet), lukkede symboler,
Forsgg 4 (hgj lysintensitet), dbne symboler. Data er middel + asymptotisk standard
afvigelse (n=5eller 6).



Terbuthylazin havde en klar effekt pa udviklingen af epifytbelegningen med
EC., veerdier pa henholdsvis 42+15 pg I'* og 206+74 ug I i forsggene med
lav- og hgj lysintensitet. Disse vaerdier ligger indenfor det samme interval som
EC,, veerdierne for de akvatiske makrofytter og er en smule hgjere end
Tomlins (2002) veerdier for Scenedesmus subspicatus pd 16-24 ug I™.

4.2.2.1 Kemiske analyser

Analyser af terbuthylazin i vandet viste, at koncentrationen i det tilfgrte vand
var ca. 72+12% af den beregnede koncentration. Dette skyldes sandsynligvis
en kombination af adsorption af herbicidet til overflader og ukomplet
oplasning af det ikke serligt let oplgselige herbicid (Oplgselighed: 8500 ug "),
der blev tilsat direkte til de tre hgjeste koncentrationer. Ca. 87+12% af den
terbuthylazin, der blev tilsat akvarierne, kunne genfindes efter 2-3 dage, og
der var ikke nogen variation i de malte koncentrationer over tid (ANOVA: p =
0.86; p = 0.99 for henholdsvis det farste og det andet forsgg).

4.2.3 Arts-fglsomheds-fordelinger og "naturlige” koncentrationer

Arts-fglsomheds-fordelingerne for de to herbicider kan ses i Figur 10. Arts-
fglsomheds-fordelinger er lavet ved at sortere arterne efter deres fglsomhed
overfor et givet stof, angivet ved deres EC . Hver art gives derefter en
placering i fordelingen efter formelen: (100* rang nummer)/(1+n), hvor n er
antallet af arter (Klaine et al., 1996). Rangen afbilledes herefter som funktion
af fglsomheden og beskrives med en sigmoid kurve (Van Straalen, 2002).
Stejle kurver er betegnende for grupper med meget ens falsomhed, hvorimod
flade kurver viser en stor spredning i fglsomhed mellem arterne.

o
o

< 100 100
>

o g0~ 80 -
g

g 60 60 A
=

®

S 201 20 7
IS

=1

o

1 10 100 1000 0.01 0.1 1 10
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Figur 10. Arts-fglsomheds-fordelinger for terbuthylazin og metsulfuron-methyl
baseret pa EC,, verdierne (Tarvegts- og overflade/vegt-baserede) for de to forsgg: lav
lysintensitet, lukkede symboler, fed kurve og hgj lysintensitet, dbne symboler, tynd
kurve. Data for standardtest organismen Lemna minor er markerede med en gra cirkel.
Veerdierne er middel + den asymptotiske standard afvigelse. Data er beskrevet med en
logistisk model.

Sammenlignet med terrestriske planter er variationen i falsomhed mellem
arterne overraskende lille. For terbuthylazin var der en faktor 34 mellem EC,_
for den mest og mindst fglsomme art, og for metsulfuron-methyl var faktoren
56, hvilket for metsulfuron skal sammenlignes med en faktor >1000 for
terrestriske planter og en faktor 350 pa 10 grgnalgearter (Boutin et al., 2000;
Nystrom et al., 1999). Den forholdsvis lille spredning er ogsa observeret for
andre herbicider testet i mikrokosmos eksperimenter (Brock et al., 2003). |
ovenstaende analyse af forskellen i falsomhed er Sparganium, som var ufglsom
overfor begge herbicider indenfor det koncentrationsinterval, vi anvendte, ikke
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indregnet. Sparganiums tolerance kan enten skyldes plantens morfologi, hvor
meristemet og de inderste blade pa den alegras-lignende plante er godt
beskyttede af de yderste blade, hvilket kunne betyde, at det eksponerede
overfladeareal i forhold til biomassen er forholdsvist lille; eller det kan skyldes
at Sparganium immobiliserer og metaboliserer herbicider hurtigere end andre
akvatiske planter. Da Sparganium sp. ogsa er en af de planter, der er mest
robust overfor grgdeskering (Baattrup-Pedersen, 2000), vil en evt. kraftig
herbicid belastning, der vil seenke vaksten af andre arter, kunne fremme dens
dominans.

Der var ingen korrelation mellem EC, og herbicid eksponeret specifikt
bladareal (SLA) eller vaekstrate for terbuthylazin, mens der var en signifikant
korrelation mellem logaritmen til begge parametre og logaritmen til EC,, for
metsulfuron-methyl (Korrelation: r = 0,69; p = 0,03 for SLAogr=-0,79;p =
0,01 for Relativ Vaekstrate). Den positive korrelation mellem EC, og SLA var
overraskende, da den betyder, at planter med et stort eksponeret
overfladeareal pr. tarveegtsenhed er mindre fglsomme overfor metsulfuron-
pavirkningen end planter med et lavt eksponeret overfladeareal. Veakstraten og
SLA var imidlertid ogsa korrelerede, sa det var de planter med den laveste
SLA, der var de hurtigst voksende. Den negative korrelation mellem EC,, og
veekstrate viser, at de hurtigst voksende planter var de mest fglsomme. Da det
har veret vist i andre studier, at hurtigt voksende planter er mere fglsomme
over for sulfonylurea herbicider end langsomtvoksende planter (Cobb, 1992),
mener vi, at det er de metabolske forskelle fremfor de morfologiske, der i
stgrste grad kan forklare forskellene i fglsomhed overfor metsulfuron-methyl
hos de testede akvatiske planter.
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Figur 11. Arts-fglsomheds-fordelinger for terbuthylazin (cirkler) og metsulfuron-
methyl (triangler) baseret pa EC,, verdierne for de to forsgg: lav lysintensitet,
lukkede symboler, fed kurve og hgj lysintensitet, dbne symboler, tynd kurve. Data for
standard-test organismen Lemna minor er markerede med en gra cirkel. Data er
beskrevet med en logistisk model.

Andemaden Lemna minor var for begge herbiciders vedkommende
representativ for de resterende arter. For metsulfuron-methyl var den en af de



mest fglsomme, og for terbuthylazin 1a den mere i midten af fordelingen
(Figur 10). Fglsomhederne opnaet over 14 dage i forsggene med flere arter,
stemte ogsa godt overens med resultaterne fra standardtestene (Tabel 2),
hvilket statter troveerdigheden af standardtestene. Hvis man praver at betragte
arts-falsomheds-kurver baseret pa EC,,, som er det effektniveau, der ofte
bruges som et gkologisk ingen effekt niveau”, kan man beregne det
koncentrations interval der teoretisk set vil beskytte 95% af arterne i det
pageeldende samfund (Van Straalen, 2002).

For metsulfuron-methyl vil den koncentration, der vil beskytte 95% af
makrofyt-samfundet (The 5% Hazard Concentration: HC,) veere henholdsvis
1 og 5 ng I"* for de to eksperimenter. For terbuthylazin er koncentrationerne 1
og 3 ug I". Beregnes HC, veerdierne for EC, -arts-falsomheds-fordelingerne er
starrelserne ca. en faktor 10 stgrre end for EC -fordelingerne, nemlig 14 og
31 ng I for metsulfuron og 3 og 33 pg I for terbuthylazin. Dette svarer godt
til den faktor 10, der ofte bruges, nar der skal ekstrapoleres fra EC_, til NOEC.
Ogsa i forhold til EC,-falsomheds-fordelingen er Lemna minor representativ
for de resterende arter og vil med den faktor 10 der bliver brugt mellem
NOEC for Lemna og den hgjest tilladelige koncentration (Pesticidkontoret,
1999), kunne beskytte over 95% af vandplante-arterne. HC, veerdierne for
metsulfuron-methyl er sa lave, at de kun vanskeligt kan males med de
nuvarende analysemetoder, hvor detektionsgraensen ligger omkring 10 ng I
(Keppen & Spliid, 1998). Pa den anden side er de estimerede HC, vardier
lave i forhold til hvad der er underbygget af data, sa de skal nok tages for
veerende et meget konservativt estimat. For terbuthylazin derimod ligger HC-
veerdierne faktisk under de koncentrationer p& omkring 10 g I, der er blevet
malt i Danmark. Det vil sige, at hvis de 10 pg terbuthylazin I der er blevet
malt er nogenlunde konstante over tid, vil terbuthylazin kunne pavirke
vaeksten og dermed muligvis ogsa sammensetningen af arter af vandplanter i
det danske vandmiljg. Det skal naevnes, at sensitiviteten af vandplanter overfor
terbuthylazin svarer til de veerdier, der findes pa det langt bedre undersggte
herbicid, atrazin, der ligner terbuthylazin bade fysisk/kemisk og m.h.t.
virkemade (Solomon et al., 1996).
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5 Giftighedens afhaengighed af tid,
effekt variabel og naturlige
stressfaktorer

Hvad betyder valget af forsggstid og effekt variabel for de giftighedsparametre
man bestemmer, og som der tages udgangspunkt i, nar der lovgives omkring
pesticider? Nogle herbicider virker hurtigt andre langsomt. Det kan tage uger,
for virkningen af mange ALS-inhibitorer samt glyfosat viser sig under
feltforhold (Cobb, 1992). Spargsmalet er derfor, om den forsggstid, der
bruges til screening for akvatisk fytotoksisitet pa 7 dage for Lemna, er
tilstreekkelig til at kunne fastsla den fulde virkning af langsomt virkende
herbicider som f.eks. glyfosat og sulfonylurea herbicider? Herbicider pavirker
ogsa forskellige processer i planterne. Nogle pavirker f.eks. celledelingen,
mens andre virker direkte pa fotosyntesen. Dette betyder bl.a., at den
estimerede giftighed af et stof ma afhange af, hvilken effekt variabel man
maler pd, sddan som det ogsa blev vist for metsulfuron-methyl i afsnit 4.2.1.
Vi undersggte variationen i toksisitet udtrykt som EC, og EC , over tid for 4
af de effekt variable der er mest anvendt for tests pa standard organismen
Lemna minor (OECD guideline for testing of chemicals, 2000) pa to
herbicider: 1) Metsulfuron-methyl, som er et langsomt virkende sulfonylurea-
herbicid, der hemmer dannelsen af de grenede aminosyrer, og 2)
terbuthylazin, som er en hurtigt virkende hemmer af PS |1 komplekset i
fotosynteseapparatet.

Naturlige veekstfaktorer kan ogsa pavirke et stofs giftighed. Generelt
undersgger man effekten af herbicider pa testplanter, der vokser under
optimale veekstbetingelser. Dette giver ogsa mening, da nogle undersggelser
viser, at man i hvert fald for sulfonylurea herbicider far den hurtigste effekt pa
hurtigt voksende planter (Cobb, 1992). Mayer et al. har tilsvarende vist, at
alger i hurtig veekst ved hgje lysintensiteter er mere fglsomme overfor kemisk
stress end alger, hvis vakst er lysbegreenset (Mayer et al., 1998). Der er
imidlertid en masse faktorer i det naturlige miljg, der bade pavirker
tilgeengeligheden af herbiciderne og muligtvis ogsa deres fysiologiske virkning.
En af de faktorer, de tidligere beskrevne forsgg har vist, kunne veere af
betydning for tilgeengeligheden og dermed for planternes optag af herbicider,
er pH (afsnit 2.2.1). Forsgg med alger har vist, at det primeert er den uladede
ion, der optages (Fahl et al., 1995, Mayer et al., 1998). Hvis dette ogsa er
tilfeeldet for hgjere planter, kan det forklare den op til faktor 1000 store forskel
i toksisitet mellem Lemna og alger, der dyrkes ved pH pa helholdsvis 5 og 8.
Da pH i dansk overfladevand kan variere mellem pH 5 i sure tarvegrave og
pH 10 i eutrofe vande (Sand-Jensen, 2001), kan en mulig pH-effekt pa
toksisiteten veere af stor betydning. Pa grund af herbiciders specifikke virkning
pa forskellige biokemiske processer, kunne man forestille sig, at miljgmasige
forhold, der pavirker de samme processer som et givet herbicid, kunne forgge
eller formindske et herbicids effekt. Vi vil i dette afsnit kort gare rede for
hvilke miljgmaesige parametre, der kan veere af betydning for herbiciders
plantetilgeengelighed og toksisitet i det akvatiske miljg, underbygget af enkelte
forsag.
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5.1 Materiale og Metoder
5.1.1 Tid og effekt variable hos Lemna

Lemna minor blev dyrket som beskrevet i afsnit 2.1.1. Fem fortyndingsrakker
med koncentrationerne: 0,053; 0,15; 0,43; 1,2; 3,5 og 10 ug metsulfuron-
methyl I og 7,9; 23; 64; 184; 825 og 1500 pg terbuthylazin I* og 6 replika for
hver koncentration inklusiv kontrol blev fotograferet og anbragt i klimaskabe
ved 24°C og en konstant lysintensitet pa ca. 100 pmol m*s™ (PAR).
Stamoplgsninger for samtlige fortyndingsraekker blev opbevaret i kaleskab ved
5°C. Areal, frond antal, friskvaegt og terveegt blev bestemt pa 6 Lemna
populationer identiske med startmaterialet. Efter henholdsvis 3, 6, 9, 12 og 15
dage blev planterne fotograferede for at bestemme areal og frondantal, og en
fortyndingsraekke med tilhgrende kontrol blev hgstet og friskveegt og tarveegt
bestemt. Pa dag 3, 6, 9 og 12 blev de planter, der ikke blev hgstet, overflyttet
til friskt medie, bestaende af de originale stamoplasninger, for at undga evt.
neringsmangel. Pa dag 9 og 12 blev de hurtigst voksende planter delt i to
brende for at undga teetheds-afhangig vaekst. Pa baggrund af areal, frond
antal, friskveegt og tarveegt blev de relative veaekstrater for de 5 forskellige
forsggstider beregnet, og data blev beskrevet med en logistisk dosis-
responskurve som beskrevet i afsnit 2.1.1.

5.1.2 Effekt variable hos Elodea

| forsagene med flere arter blev ikke kun veekstrater og specifikt bladareal malt
og beregnet pa alle planter, men ogsa morfologiske parametre som antal
sideskud, skudleengde, bladantal og —leengde, rodantal og —leengde samt
dannelsen af blomster og frugtlegemer ved forsggs-afslutning blev talt og malt.
Data var i mange tilfeelde langt fra tilstreekkelige til, at det var muligt at
beskrive dem med en dosis-respons kurve. | enkelte tilfeelde kunne det dog
lade sig gare at fa tilfredsstillende dosis-respons kurver pa flere effektvariable
pa de samme planter. Nogle af disse vil blive prasenteret her.

5.1.3 Forsgg med pH

For at be- eller afkreefe om forskellen i toksisitet af svage syrer mellem Lemna
og alger kan skyldes forskellen i forsggs-pH, blev toksisiteten af metsulfuron-
methyl malt pa Lemna minor tilpasset og dyrket i algemedie pH 8 tilsat 12.8
mM NO,, svarende til koncentrationerne i det medie standard testene med
Lemna normalt udfgres i. Bortset fra mediets sammensatning blev forsagene
udfgrt som beskrevet i afsnit 2.1.1.

5.2 Variation som fglge af forsggsdesign
5.2.1 Giftighedens afhaengighed af tid

Parametrene EC,,, som er det mest anvendte udtryk for toksisitet og EC,,, der
ofte bruges som et udtryk for No Observable Effect Concentrations, fra dosis-
respons kurver baseret pa relative vaekstrater beregnet pa baggrund af de fire
forskellige effekt variable, er afbilledet som funktion af tid i Figur 12. Det ses,
at der for effekt variablene frond antal og tarveegt ikke kunne beregnes
tilfredsstillende dosis-responskurver for metsulfuron-methyl efter 3 dage.
Efter 6 dage kunne man dog fa tilfredsstillende parametre for samtlige effekt
variable. Hvis den fulde toksisitet af et stof ikke var kommet til udtryk efter 6
dage, ville vi have forventet at EC veerdierne ville falde (Walker et al., 2001).
Dette skete fra dag tre til dag 6 for en del af effektvariablene, men derefter var
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Figur 12. Parametrene EC, og EC,, fra dosis-responskurver baseret pa relative
vaekstrater beregnet pa baggrund af 4 effekt variable: Frond antal (lukket cirkel),
bladareal (&ben trekant), friskvaeegt (dben cirkel) og tarvegt (lukket trekant)
afbilledet som funktion af tid. Usikkerhederne pa bestemmelsen af parametrene er
opgivet i figur 13.

EC -veerdierne relativt konstante eller endda svagt stigende. Denne stigning
kunne skyldes en tilpasning til herbiciderne eller at koncentrationen af
herbicider faldt i Igbet af forsggstiden i de opbevarede stamoplgsninger. Ser
man pa usikkerheden péa bestemmelserne af EC -verdierne (Figur 13), falder
den klart som funktion af tid. Mest tydeligt ses det for terbuthylazin, hvor man
allerede efter 6 dage har en CV pa EC,, pa under 20% for samtlige effekt
variable.
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Figur 13. Coefficient of variation (CV%) pa EC50 og EC10 udregnet som assymptotisk
standard fejl p& parameteren * 100%/parameteren, som funktion af tid. Symboler som i
figur 12.
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For metsulfuron-methyl er vaekstrater baseret pa areal eller friskvaegt klart at
foretreekke, p.g.a. den mere sikre bestemmelse af EC,_, og EC,,. Usikkerheden
pa frond antal og tervaegt kan dog formindskes ved at gge antallet af planter
per replika, men dette medfgrer en meget pladskraevende forsggsopsatning.
Forsgget viser, at selv for et meget langsomt virkende herbicid som
metsulfuron-methyl, er den fulde giftighed udtrykt efter en forsggstid pa 7
dage, som er standard test-tiden (OECD guideline for testing of chemicals,
2000).

5.2.2 Giftighedens afhaengighed af effekt variabel

For et stof som terbuthylazin, der h&emmer fotosyntesen og dermed indirekte
kulstoffikseringen, havde vi forventet, at tgrveegtsspecifik vakst ville veere en
fglsom parameter. For metsulfuron-methyl, der har den indirekte effekt at
stoppe celledelingen fa timer efter applikation (Cobb, 1992), forventede vi, at
areal specifik vaekst ville veere den mest fglsomme parameter. Begge disse
forventninger viste sig at holde stik (Figur 12). Mest markant for EC,, og mest
markant ved korttids-forsgg. Hvis man ser pa giftighedens afhaengighed af
effekt variabel efter 6 dage, som er det tidsrum, der ligger teettest op af
standard test-tiden, varierer EC_ imidlertid ikke mere end maksimalt en faktor
to. Sa hvis man tager de sedvanligt anvendte sikkerhedsfaktorer i betragtning,
er en faktor to ikke alamerende.

Vender man sig mod makrofytterne, kan man finde langt starre forskelle
mellem forskellige effekt variable (men ogsa langt stagrre usikkerhed pa
bestemmelsen af en EC -veerdi). | figur 14 er udviklingen i fire morfologiske
karakterer som funktion af metsulfuron-methyl koncentrationen i mediet vist
sammen med en fittet eller visuelt estimeret EC, veerdi. De tgrvaegtsbaserede
veekstrater i det samme forsgg var ikke pavirkede af herbicidet (Cedergreen et
al., 2003b), men morfologien a&ndrede sig tydeligt. Der var op til en faktor 50
forskel pa de estimerede EC, -veerdier. Disse resultater stemmer godt overens
med forsgg pa Myriophyllum aquaticum, hvor veekst, friskvaegt forggelse,
leengdevaekst, total rodleengde og rodantal var malt sammen med pigmenterne
klorofyl a, b og karotenoider pa fortyndingsreekker af 17 forskellige herbicider
(Turgut & Fomin, 2002). Disse forsgg viste, at for samtlige herbicider var der
en eller flere af effektvariable, der ikke udviste nogen signifikant respons pa
herbicidet, mens andre gjorde. De eneste effektvariable hvor det altid var
muligt at beregne EC,, var pigmentmalingerne. Forskellen i EC_, mellem
effekt variablene var pa en faktor 2-10. | forsgg med makrofytter anbefales det
derfor altid at tage mere end en effekt variable i betragtning, og det synes at
vaere en god idé at lade pigment koncentrationer vaere en af dem.
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Figur 14. Udviklingen i fire forskellige morfologiske karakterer hos £/odea
canadensis som funktion af koncentrationen af metsulfuron-methyl. Data er fra
forsgg 2 med flere arter (Kapitel 4).

5.3 Naturlige faktorers pavirkning af giftighed
5.3.1 Herbicid tilgeengelighed

Vi sa allerede i Kapitel 3 (Tabel 2), at vandets pH muligvis har en stor
indvirkning pa svage syrers toksisitet. Dette er vist for alger og skyldes, at den
negative ion, som er den dominerende form ved pH hgjere end stoffets pK,
har sveerere ved at treenge ind i en celle. Planteceller har nemlig et negativt
potentiale over cellemembranen (Ullrich et al., 1984). Det er derfor altid
vigtigt at vide, under hvilken pH en test er foretaget, hvis man vil vide noget
om den potentielle toksisitet af svage syrer. Af de 146 herbicider, der var med
i litteraturstudiet, havde ca. 40% en pK, verdi pd <pH 5, som er den pH
mange Lemna test udfgres ved. Toksisiteten ude i miljget ved en pH 7-9, kan
derfor nemt vise sig at vaere meget lavere. Forsgget med Lemna minor dyrket
ved pH 8 viste imidlertid, at toksisiteten ved denne pH var tilsvarende
toksisiteten ved pH 5 (Figur 15). Dette var ogsa tilfeeldet i forsgget med flere
arter (Kapitel 4), hvor forsggs-pH svingede mellem pH 7.7 og pH 8.5. Dette
kan enten veere, fordi pH ikke spiller nogen rolle for optaget, men at Lemna er
meget fglsom overfor de herbicider, vi har testet, og som er svage syrer. Hvis
vi imidlertid sammenligner EC_ veerdier for de 27 herbicider, hvor EC, er
opgivet for bade alger og Lemna i Tomlin (2002), viser det sig, at der stort set
ikke er forskel i toksisiteten mellem de to arter for de 10 af herbiciderne, som
er uladede (EC,, alger/EC,, Lemna = 1.48+2.64 (Interval: 0.01-8.0)). For de
17 herbicider, der har en pK_ <5, eller hvor K, er opgivet ved flere pH
veerdier (indikere at molekylet kan dissociere), er EC,, for alger imidlertid i
gennemsnit ca. 75000 gange hgjere en EC,, for Lemna (Interval: 1.3 —
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625000). Der er altsa noget, der kunne tyde pa at svage syrer virker forskelligt
pa de to organismer.

0.05 -

0 T T
Kontrol 0.01 0.1 1 10 100 1000

Metsulfuron-methyl (ug I"")

Figur 15. Den relative vaekstrate af Lemna minor som funktion af metsulfuron-methyl
koncentrationen i mediet ved pH 8 (n=3). Forsaget er udfgrt to gange (Abne og
lukkede cirkler).

En anden faktor, der i hgj grad kan pavirke mangden af plante-tilgeengeligt
herbicid, er vandets turbiditet, altsi mangden af organisk materiale og
sediment-partikler. Studier med glyfosat, et stof der binder hardt til jord,
fortyndet med flodvand har vist, at stoffets effektivitet afhanger af maengden
af oplgst materiale. Ogsa mangden af kationer som Ca™ og Mg pavirker
glyfosats effektivitet (Stahlman & Phillips, 1979; Thelen et al., 1995). Ofte
optraeder de starste koncentrationer af herbicider i forbindelse med
nedbgrsheandelser, og udvaskningen medferer typisk ogsa store maengder af
jordpartikler m.m. Spgrgsmalet er derfor, hvor stor en del af den malte
herbicidkoncentration, der rent faktisk er tilgaeengelig for planter og alger? En
fremtidig differentiering mellem partikelbundne og oplgste pesticider ville
kunne nuacere undersggelser af pesticiders effekt.

5.3.2 Fysiologisk virkning

Begge fler-arts-forsgg blev udfart under to forskellige veekstbetingelser, for at
se, om herbicidets effektivitet blev pavirket af veekstbetingelserne. | forsggene
med metsulfuron-methyl var vaekstraten generelt hgjere i forsgget med hgj
lysintensitet, pa trods af det noget lavere fosfor-niveau, men toksisiteten
forblev uandret (Figur 8 og 10). For et stof som metsulfuron-methyl, der
hemmer dannelsen af visse aminosyrer, kunne vi forvente, at f.eks. N-stress
ville pavirke herbicidets effektivitet, men dette er ikke systematiskt undersgagt.

For terbuthylazin forsgget var slutveegtene og dermed veekstraterne ikke
markant forskellige mellem de to forsgg (Figur 9). Til gengeeld var toksisiteten
lavere under de hgje lysintensiteter (Figur 10). Dette er overraskende, da
terbuthylazin blokerer elektrontransporten i PSl1-fotosystemet, hvilket farer til
dannelsen af oxygene radikaler, der gdeleegger membraner m.m. inde i cellen
(Fedtke, 1982b). Hagjere lysintensiteter og faktorer, der generelt vil fremme
fotoinhibering, sa som lave temperaturer og naringsstress (Vestergaard, 2003;
Osmond, 1994; Osmond, 1994), er derfor forventet ogsa at forgge effekten af
terbuthylazin og andre fotosyntese-hammere. Arsagen til, at vi ikke sé dette i



vores forsgg, mener vi kan skyldes den ggede vakst af epifytter under hgjere
lysintensiteter. Et gget epifyt lag vil nedsztte kontakten mellem planten og
herbicidet og dermed nedsatte optaget. Hvor vidt dette ogsa vil gere sig
geeldende i naturen er uvist, da der i disse systemer ogsa findes graessere, der
vil minimere vaksten af epifytter. Det er derfor ikke usansynligt, at man under
naturlige forhold vil kunne finde, at planter udsat for hgj indstraling, vil vere

mere falsomme overfor fotosynteseheemmere, end planter udsat for lavere
indstraling.
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6 Effekter af pulseksponering

Det blev i Kapitel 4 konkluderet, at terbuthylazin kunne have en effekt pa
vaeksten af op til flere vandplantearter, hvis de malte terbuthylazin
koncentrationer pé op til 10 pg I er konstante over tid, sddan som det var
tilfeeldet i forsegene med flere arter. Hgje og potentielt toksiske herbicid
koncentrationer er dog, sa vidt vi ved, oftest kun til stede i pulse associeret
med nedbgrshandelser, punktkildeforurening fra vaskepladser etc. (Styczen et
al., 2003). Pulsenes leengde kan variere fra fa timer til dage, afhangigt af hvor
teet pa kilden de males. De kraftigste er dog typisk de korteste. Spgrgsmalet er
sa, hvor kraftig effekten af en puls er i forhold til effekten af en
leengerevarende eksponering? Og hvor lang tid det tager en plante at komme
sig over en ikke-dgdelig herbicid-puls? Man kunne forvente, at effekten af en
puls kunne afhange af et stofs optagelse- og frigivelseshastighed, da stoffer
med en langsom optagelse og en langsom frigivelse forventes at findes i
planterne i leengst tid efter en puls. Pa den anden side vil der ikke nas den
samme hgje interne koncentration som for et stof, der optages og frigives
hurtigt. Effekten af en puls kunne ogsa veere relateret til plantens evne til at
inaktivere herbicidet, samt reparere den pafgrte skade. For at undersgge
denne problemstilling, udsatte vi andemad for bade en 3-timers puls og en 4
dages eksponering til 6 udvalgte herbicider, der representerer tre
virkemekanismer, men har forskellig K ,, som er et udtryk for et stofs
fedtoplaselighed, og som pavirker optagelse- og frigivelses hastigheden.

6.1 Materiale og Metoder

Forsggene blev foretaget med Lemna minor i testsystemet beskrevet i afsnit
2.2.1. Alle stoffer blev omrart i mindst et dggn, for at sikre fuld oplgselighed
af de sveert oplgselige tekniske produkter. Imazamox var det eneste anvendte
formulerede produkt. Formuleringen indeholdt ingen organiske
oplasningsmidler eller andre potentielt toksiske stoffer (Jergen Lundsgard,
BASF, personlig kommunikation). Stoffernes virkemade samt fysisk/kemiske
egenskaber er beskrevet i tabel 8.

Tabel 8. Virkemade (HRAC-klassifikation, se tabel 3) og fysisk/kemiske egenskaber af de
anvendte herbicider.

Herbicid/ Klasse Virkeméde Log pK, Acid Lad-
molvagt Ky base  ning
Diquat C Fotooxidation via PSI redoks -4.60 +2
344 g mol* interaction

Terbuthylazin C Blokerer elektronstransporten 321 2 Weak

230 g mol* | D,-proteinet i PSII base
Imazamox B Haemmer syntesen af grenede  -1.03 3.3 Weak -1
305 g mol* aminosyrer acid
Metsulfuron B Hemmer syntesen af grenede 2.20 3.3 Weak -1
381 g mol* aminosyrer acid
Propyzamide K1 Haemmer mikrotubuli- 3.15

256 g mol™ organisationen

Pendimethalin K1 Haemmer mikrotubuli- 5.18

280 g mol* organisationen

Ved forsggene, der skulle simulere en puls, blev planterne overflyttet til rent
medie 3 timer efter inkubering. Forsggene forlgb over 4 dage. Planterne blev
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tillige fotograferet dagligt i op til 7 dage. Alle forsgg blev gentaget mindst to
gange. Data blev analyseret som tidligere beskrevet i afsnit 2.2.2.

6.2 Resultater og Diskussion
6.2.1 Puls- versus langvarig-eksponering

Dosis-respons kurverne for puls- versus langvarig-eksponering kan ses i figur
16, og veerdierne for kurvefittene i tabel 9.
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Figur 16. Den relative arealspecifikke vaekstrate (RGR) af Lemna minor udsat for enten
puls-(Abne symboler) eller langvarig-eksponering (Lukkede symboler) til forskellige
herbicider. Data er udvalgte 4-dages forsgg, middel+stdev (57=3-6, kontrol n=12) og
koncentrationerne er angivet i uM, for bedre at kunne sammenligne herbicidernes
aktivitet. Data er beskrevet med en logistisk dosis-responsmodel (Tabel 9).



Tabel 9. Parametre fra den logistiske dosis-respons model (Streibig et al., 1993) for
Puls- og langvarig-eksponering af Lemna minor til forskellige herbicider, samt
forholdet mellem ECy, for de to eksponeringstyper.

0.32£0.01 2.60+0.43 1.13+0.08

0.32+0.00 1.48t+0.53  81710+28740 10.3
0.32+0.01 1.31+0.23 7910+1140
0.32+0.02 0.83+0.18 155000+68000 42
0.32+0.02 0.90+0.13 37204£530

Propyzamid

Herbicide Puls/ d (d? b EC,, (nM) PEC,/
Lang- KEC,,
varig
Diquat P - - - >36
L 0.31+0.01  0.94+0.08 159+16
P 0.32+0.02 0.83%+0.12 9870+1790 123
L 0.32+0.02 1.124+0.10 80+7
Terbuthylazine P - - - >22
L 0.28+0.01 1.56+0.36 796+140
P - - - >123
L 0.29+0.01 1.20+0.12 141+14
P - - - >27
L 0.32+0.01 1.8340.20 645144
Imazamox P 0.33+0.01  1.74+0.28 1080+110 6.1
L 0.31+0.01 1.24+0.16 179422
P 0.32+0.00 2.35+0.24 1341+68 14
L 0.33+0.01  2.09+0.27 96+7
Metsulfuron P 0.29+0.01 2.16%0.75 25.4+4.0 31.8
L 0.28+0.01 Fix 2 0.8+0.1
P 0.36£0.00 2.58+0.28 21.4+1.1 9.3
L 0.35+0.01 2.05+0.30 2.3+0.2
P 0.29+0.01 1.58+0.18 33.2+2.6 2.6
L 0.28+0.01 1.82+0.16 12.7+0.1
P 0.29+0.01 2.26+0.33 16.4+1.3 14.5
L
P
L
P
L
Pendimethalin P 0.29+0.01 1.34+0.81 1960+1010 6.5

L 0.29+0.01 1.91+0.50 303+49

P 0.30+0.00 2.78+2.26 1950+986 3

L 0.31+0.01 1.38+0.19 630+59

Resultaterne tyder pa, at det er herbicidernes virkemade, mere end deres K,
der bestemmer effekten af en pulseksponering. Stoffer som terbuthylazin og
propyzamid har neesten ens K, og man kunne derfor forvente et parallelt
optags- og frigivelses-forlgb. Ikke desto mindre ser man en signifikant effekt af
en puls for propyzamid, men ingen for terbuthylazin. Heller ikke overfor
diquat har en 3 timers puls af en starrelse, der er dgdelig ved langvarig
eksponering, nogen signifikant effekt (Figur 16, tabel 9). Dette viser, at
pulseksponeringer til fotosynteseheemmere som diquat og terbuthylazin er
relativt ineffektive. Vi mener ikke, at det skyldes forskelle i optag mellem
fotosynteseha&mmerne og de resterende stoffer, men det er vores hypotese, at
det snarere skyldes planternes evne til at reparere de skader, der opstar som
falge af fotosynteseheemmere. Som beskrevet i forrige afsnit (4.2), forarsager
fotosynteseh&@mmere en gget dannelse af oxygen-radikaler, der gar ind og
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gdeleegger membraner og andre celle-komponenter. Denne form for skade
sker hele tiden i planter, men med en lavere hastighed. Planter har derfor
systemer, der kan inaktivere de oxygene radikaler, og udbedre de skader de
forarsager (Osmond, 1994). En forholdsvis kort eksponering til
fotosynteseha@mmere vil derfor ikke forarsage starre skader, end de hurtigt kan
repareres. Forsgg med pulseksponering til atrazin har vist lignende resultater
(Solomon et al., 1996). Modsat forholder det sig abenbart for stoffer, der
inhiberer syntesen af aminosyrer (med den side-effekt at celledelingen stopper
efter fa timer (Cobb, 1992)) og stoffer, der hemmer samlingen af mikrotubuli
og forhindrer celledeling ad den vej. For alle disse stoffer ser vi en effekt af en
tre timers puls ved koncentrationer, der er ca. en faktor 10 hgjere end de
koncentrationer, der giver en effekt ved langvarig eksponering (Tabel 9).

6.2.2 “Recovery”

Hvor lang tid tager det for en plante at vende tilbage til fuld veaekstrate efter at
have veret udsat for en ikke dgdelig dosis herbicid? Vi fulgte alle planter i op
til 7 dage, og figur 17 viser dosis-responsforlgbet for imazamox og
metsulfuron-methyl efter bade 4 og 7 dage.
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Figur 17. Den relative arealspecifikke vaekstrate (RGR) af Lemna minor udsat for enten
puls-(Abne symboler) eller langvarig-eksponering (Lukkede symboler) til imazamox og
metsulfuron. Data er vaekstrater efter 4 dage (Cirkler), eller 7 dage (Ruder) og er
beskrevet med en logistisk dosis-respons model (middel+ stdev, 7= 3). Den hgjeste puls-
koncentration for imazamox er ikke medtaget i fittet for 7 dages forsgget, da planterne
var dgde.

Det ses, at der ikke er den store forskel pa vaekstraterne efter 4 og 7 dage for
en leengerevarende eksponering. De planter, der ikke er udsat for en dgdelig
dosis, har tilsyneladende en reduceret men rimelig konstant veekst. De puls-
eksponerede planter derimod kommer sig hurtigt, hvis puls-dosen altsa ikke er
dadelig, som det er tilfeeldet for den hgjeste dosis imazamox.

Ser man pa udviklingen i bladareal over tid for de planter, der har veret udsat
for puls-eksponering ved de to hgjeste doser metsulfuron-methyl(Figur 18), er
det tydeligt, at veeksten er haammet for alle planter det farste degn, sikkert pa
grund af handterings-stress. Derefter har kontrolplanterne en relativ veekstrate
p& omkring 0.31 d™. Vaksten af de planter, der har varet udsat for en puls pa
33 nM/12,5 pg I metsulfuron-methyl, er heemmet i ca. 3 dage, hvorefter de
begynder at vokse med en vaekstrate analog til kontrol-veekstraten. For planter,
der har veret udsat for en puls pa 66 nM/25 ng I metsulfuron, tager det ca.
en dag leengere inden veaksten atter er oppe pa kontrol-vakstrater.
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Figur 18. Udviklingen i bladareal over til for kontrolplanter (Sorte symboler), og

planter udsat for en metsulfuron-methyl puls pd henholdsvis 33 nM/12,5 ug I* (Gra
symboler) og 66 nM/25 ug I* (Hvide symboler). Bladarealet er relativt til arealet af

planten ved start, som er sat til 1 (7= 3, for kontrol n=12). Notér log-skala.

Den tid det tager at komme sig over en ikke-dgdelig puls, afhaenger altsa af
puls-koncentrationen, men overstiger ikke 4 dage i forsggene med
metsulfuron-methyl. Mgnsteret var det samme for imazamox, og planter
udsat for propyzamid og pendimethalin udviste samme tendens. | de sidste to
tilfeelde kunne vi dog ikke falge udviklingen i planter, som var ”nasten-dgde”
af en puls, da oplgseligheden af stofferne satte en gvre greense for de
koncentrationer, vi kunne bruge i forsggene. En maksimal “recovery-time” pa
4 dage kan synes lang, taget i betragtning, at pulsen kun var af 3 timers
varighed. Sammenlignet med frekvensen af estimerede pulse, som det ikke er
sandsynligt, ofte vil forekomme med mindre end 4 dages mellemrum, kommer
planterne sig dog hurtigt (Liess et al., 1999; Solomon et al., 1996). Det er dog
langt fra sikkert, at ’recovery” hos den hurtigt voksende Lemna minor er
reprasentativ for andre mere langsomt voksende akvatiske arter.
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7 Kombinationseffekter

Resultaterne indtil videre har vist, at ingen af de i Danmark malte herbicider i
sger og vandlgb optreeder i koncentrationer, der kan betragtes at udgare en
risiko for vandplanter og alger. Undtagelsen var terbuthylazin, men da de
hgjeste og potentielt veekstheemmende koncentrationer formodes at
forekomme i pulse, som for terbuthylazins vedkommende har en meget lille
effekt, er det heller ikke sandsynligt, at malte terbuthylazin-koncentrationer vil
pavirke den akvatiske flora radikalt. Herbicider og andre potentielt
veekstheemmende stoffer findes imidlertid sjeeldent enkeltvis (Lokke, 2000).
Ud af de 140 NOVA-praver, hvor der blev malt pesticider i koncentrationer
over detektionsgraensen, var der mere end 7 stoffer tilstede i over halvdelen af
prgverne. Amerikanske undersggelser af over 80 stoffer i overfladevand viste
tilsvarende resultater (Martin et al., 2003). | Fyns Amt blev der malt op til 18
forskellige stoffer pa et dggn (Lakke, 2000). Sa hvad er effekten af
tilstedevaerelsen af flere stoffer pa en gang? Og findes der metoder, hvormed
man kan estimere effekten af flere stoffer, hvis man kender koncentrationerne
af de enkelte?

7.1 Hvad ved vi om kombinationseffekter

Selvom problematikken har veret kendt lzenge, er gode systematiske
undersggelser af kombinationseffekter af pesticider i miljget farst for alvor
dukket op i lgbet af de sidste 10 til 20 ar. Der er mange “’skoler”” og forskellige
teorier og terminologier, som er godt opsummeret i reviews (Altenburger et
al., 2003; Greco et al., 1995; Berenbaum, 1989). | store traek kan det koges
ned til to modeller: 1) Addition af koncentrationer (Concentration Addition,
CA, ogsa kaldet Additive Dose Model. ADM) og 2) Uafhangig virkning
(Independent Action, 1A ogsa kaldet multiplicative survival model (MSM)).
CA forudsztter, at de stoffer man regner pa, har samme virkemade. 1A
forudsetter, at de virker pa forskellige mal i organismen. Begge modeller har
vist sig at kunne bruges til at beregne effekten af blandinger, hvor mange
stoffer er tilstede i meget lave koncentrationer (Faust et al., 2001; Faust et al.,
2003; Walter et al., 2002). EC, har vaeret anvendt for at vise, at selv
koncentrationer, hvis effekt vil vaere umulig at male, hvis stofferne var testet
enkeltvis, har en effekt samlet set. Hvis man sammenligner de to modeller
finder man, af CA som regel forudsiger en starre effekt end IA. Man finder
0gsa, at selv om den teoretiske baggrund bag modellerne er forskellig, vil man
sjeeldent finde en starre forskel end en faktor 4 mellem forudsigelserne af de to
(Faust & Scholze, 2004). Set i en regulatorisk sammenhang, hvor man under
alle omstendigheder vil benytte sig af en sikkerhedsfaktor pa 10, er en faktor 4
lille og mere af akademisk interesse. Og da CA som regel altid vil forudsige en
effekt, der er stgrre end effekten forudset med IA, kan man for at veere pa den
sikre side bruge CA som et redskab til at vurdere den mulige maksimale effekt
af en blanding. Vi vil i det fglgende afsnit beskrive den additive model og
v.h.a. et eksempel vise, hvordan den kan bruges til at beregne effekten af en
blanding. Eksemplet kan ogsa findes i Cedergreen et al. (2003a).
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7.2 Den additive model

Virkningen af et stof pa en organisme afhanger af dosis, og i langt de fleste
tilfelde kan denne sammenhang beskrives tilfredsstillende med en logistisk
doseringsmodel, som beskrevet i afsnit 2.2.1. og hos Streibig et al. (1993).
Kender man et stofs doseringskurve overfor en bestemt organisme, kan man
beregne virkningen af en hvilken som helst koncentration af stoffet overfor
den givne organisme. Nar man bruger den additive model (Additive Dose
Model ogsa kaldet Concentration Addition), l&egger man doserne eller
koncentrationerne af de forskellige stoffer sammen, efter at man har korrigeret
dem i forhold til deres relative styrker, hvorefter man beregner virkningen af
hele blandingen. Man kan sige, at man omregner doserne/koncentrationerne
af pesticider til samme valuta”, hvor vekselkursen bestemmes af forholdet
mellem deres giftighed angivet ved deres EC_-veerdi. EC, veerdier for en lang
reekke stoffer kan hentes i databaser og opslagsveerker (Cedergreen et al.,
2003a). Nar man har "vekslet” de forskellige koncentrationer af pesticider i en
blanding til samme valuta”, l&egger man dem sammen og udregner den
samlede virkning ved brug af den logistiske doseringsmodel:

_ d
YTy
ECSO

Hvor d er den maximale respons (veekst, overlevelse, fertilitet etc.), EC, er
den dosis der giver 50% af den maximale respons og b er proportional med
haldningen pa kurven i EC,. | beregningen sztter vi den maximale respons,
d, til 100%, og anvender den EC,, man har brugt som sin ”valuta”. Derefter
mangler vi bare kurvens haldningsparameter, b, for at kunne beregne
virkningen af summen af stofferne. For herbiciders virkning pa bade alger,
vand- og landplanter varierer b som regel mellem 1 og 3 (Cedergreen et al.,
2003a). Da de koncentrationer, vi vil beregne virkningen af i en miljgmaesig
sammenhang, som regel er lavere end EC,, er det stoffer med en lav b, der vil
have den starste virkning, hvis de har den samme EC,,. Hvis vi derfor antager,
at b er lig 1 i de tilfeelde, hvor vi ikke har kendskab til den malte b, far vi et
konservativt estimat for virkningen af et stof ved koncentrationer < EC, .
Tyske undersggelser med algetests af over 106 forskellige kemiske stoffer
viser, at b-veerdier <1 findes for mindre end 20% af stofferne (Faust &
Scholze, 2004).

7.2.1 Beregning

For at give et eksempel, hvor man kunne have mistanke om en vasentlig
miljepavirkning, har vi valgt et dataset, hvor DHI og DMU i forbindelse med
en afstramningshandelse har malt koncentrationer af terbuthylazin, diuron og
atrazin pa op til henholdsvis 4; 1,8 og 0,5 pg/L (Styczen et al., 2003). Vi
finder EC,, veerdierne for atrazin og terbuthylazin malt pa algen
Pseudokirchneriella subcapitata, som er opgivet til at veere henholdsvis 45 pg/L
og ca. 20 pg/L (Tomlin, 2002). For diuron findes der data pa algen Chlorella
pyrenoidosa, hvor EC,, er opgivet til at veere 24 pg/L (Miljastyrelsen, pers.
comm.). P& baggrund af EC,, vardierne beregnes den relative styrke af de
malte herbicidkoncentrationer og koncentrationerne leegges sammen (Tabel
10):



Tabel 10. Toksikologiske parametre og udregning af den relative toksisitet for de
malte herbicider.

Pesticid EC,, Malt Beregning af den Relativ koncentration
(ng/L) koncentration relative angivet i terbuthylazin
(ug/L) koncentration enheder (ug/L)
Terbuthylazin 20 4,0 4,0 4,00
Diuron 24 1,8 1,8*(20/24) 1,50
Atrazin 45 0,5 0,5*(20/45) 0,22
Sum 5,72

Dernast beregnes algernes relative vaekstrate, nar de udsattes for det, der
svarer til en terbuthylazin koncentration pa 5,72 pg/L og under antagelsen af,
at heldningsparameteren pa dosis-responskurven er 1:

0,
B (1

Yo s
1+(20)

En beregnet vaekst pa 78% betyder, at den pageldende blanding af
terbuthylazin, diuron og atrazin maximalt vil kunne heemme algernes veekst
med 22%, hvis kurverne har en haldningsparameter pa 1. Settes
heeldningsparameteren derimod til 2, sddan som det er malt i adskillige forsag
med P. supcabitata, far man felgende resultat:

= 100%
5,72\2
1+(20)

Brugen af en mere realistisk haeldningsparameter senker altsd den potentielle
vaeksthemmende virkning fra 22% til 8%. Denne blanding ligger altsa pa
greensen af, hvad der kunne veere kritisk. Da de malte koncentrationer er
pulskoncentrationer og herbiciderne fotosynteseha&emmere, er det dog
usandsynligt, at denne blanding alene vil have en stor effekt pa floraen (j.f.
Kapitel 6).

=92%

Eksemplet viser, at det er muligt, pa en forholdsvis enkel made, at estimere
den maximalt mulige virkning af en pesticid-blanding pa forskellige
organisme-grupper, hvis der findes toksikologiske data pa enkeltstofferne.
Dette estimat kan sa bruges i en samlet vurdering af, om denne blanding kan
have en signifikant miljgmaessig virkning, og til identifikation af hvilke
undersggelser det vil vaere relevante at fortage for at belyse en sadan mulig
virkning.

7.3 Metsulfuron-methyl og terbuthylazin

Da vi i dette studie har koncentreret os meget om metsulfuron og
terbuthylazin, har vi lavet et binert blandingsforsgg med disse to herbicider.

7.3.1 Materiale og Metoder

De to testsystemer med Lemna og alger beskrevet i afnit 2.1.1. og 2.1.2. blev
anvendt. Herbicider blandes i forholdene: 0:100, 17:83, 33:67, 50:50, 67:33,
83:17, 100:0 relative doser, hvilket i praksis vil sige, at der blev lavet to
stamoplgsninger pé en faktor 10 gange stoffets EC,,. Disse oplgsninger blev
blandet med 17 ml af det ene stof plus 83 ml af det andet etc.etc. Hver
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blanding blev derefter fortyndet med en faktor 2 i alt 7 gange. Dette gav 7
dosis-responskurver med hver 8 fortyndinger, samt kontrol. Lemna forsggene
blev udfart med 3 replika og 12 kontrol, alge forsagene med 2 replika og 10
kontrol. Efter forsggets udfarelse blev hver af de 7 dosis-responskurver
beskrevet med en logistisk dosis-responsmodel, der inkluderer bade EC, og
EC,, (Streibig et al., 1995):

d

Frexp(( )0 £2) o))
50 X

U:

Vi valgte EC niveauet til EC . De fittede EC,, og EC,, veerdier blev omregnet
til koncentrationer af de to enkeltstoffer ud fra kendskabet til deres respektive
andel i de forskellige blandinger. Variansen pa den fittede veerdi blev fordelt
proportionalt med andelen af stof i blandingen. Disse koncentrationer blev
indtegnet som funktion af hinanden, hvilket giver det, der kaldes et
isobologram (Gessner, 1995). Gessner har i en artikel i tidsskriftet Toxicology
givet en udmeerket illustration af, hvad det er, et isobologram viser (Figur
19a). Det skal dog i den sammenhang bemarkes, at skalaen pa x- og y-
akserne skal veere logaritmisk, hvis formen pa dosis-responskurverne skal vare
sigmoid. Men princippet er det samme, uanset skala.

P Gessner | Toxioofopy MES (1995 T&) - 1m0

Figur 19a. En konceptuel model af et isobologram. a) viser en dosis-responskurve for
stof 1, samt en dosis-responskurve for en 1:4 blanding af stof 1 og stof 2. b) viser dosis
responskurver for stof 1 og stof 2, samt af blandinger af de to stoffer. c) Her er
dosis-respons-fladen illustreret ved at forbinde punkter af blandinger, der giver den
samme effekt. Kurverne er forbundet med deres projektion pa x-y planet. Dette er
analogt til hgjdekurverne pa et kort. d) z-aksen er fjernet og et isobologram med
kurver for 4 effektniveauer er tilbage. Figuren er 1ant fra Gessner (1995).



7.3.2 Resultater og Diskussion

Isobolerne for bade EC,, og EC,, er vist i figur 19b. Hvis punkterne havde
ligget pa den rette linie, der forbinder de to enkeltstoffer, havde de fulgt
modellen for koncentrations addition (CA). EC,, veerdierne for sterstedelen af
blandingerne er imidlertid starre end den forudset v.h.a. modellen for CA.
Dette betyder, at blandingerne generelt er mindre giftige end forventet. Da
metsulfuron-methyl og terbuthylazin er herbicider med to forskellige
virkemader, ville man forvente, at de fulgte modellen for uafhangig virkning.
Denne model er indtegnet som den buede isobol pd EC_-figurerne. | dette
tilfeelde adskiller 1A sig ikke serskilt fra CA, og hvis man inddrager
usikkerhederne pa parameterestimaterne og pa estimaterne af isobolerne, er
det ikke muligt at sige, hvilke af de to modeller, der statistisk set passer bedst.
En additiv eller mindre end additiv virkning er imidlertid et resultat som ofte
ses (Christensen et al., 2001; Faust & Scholze, 2004; Faust et al., 1994).
Synergistiske effekter pa vandplanter og alger er utroligt sjeelne, og det har
ikke veeret os muligt at finde et eneste veldokumenteret eksempel (Faust &
Scholze, 2004; Kloepper-Sams et al., 2001). Pa den baggrund og med
baggrund i et starre EU-projekt, der har indraget data for flere hundrede
stoffer testet i forskellige testsystemer pa bade alger og dyr, er det konkluderet,
at CA er en konservativ model, der kan forudsige effekter af blandinger
indenfor en sikkerheds-faktor pa 5-10 (Faust & Scholze, 2004).
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Figur 19b. Isoboler for EC,, og EC, pd blandingen: metsulfuron-methyl og
terbuthylazin for bade alger og Lemna. Den rette linie mellem de to datapunkter pa
akserne udggr isobolen for CA, mens den buede linie pa EC, isobolerne udggr IA-
isobolen. Punkterne er fittede veerdier + asymptotisk stdev.
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En anden konklusion, der kan drages ud fra figurerne er, at isobolerne for
EC,, og EC_, er tilnzermelsesvis ens. D.v.s. at de interaktioner vi finder ved de
hgje koncentrationer der skal til for at nd EC,, ogsa, i dette tilfelde, galder for
de lavere, mere miljgrelevante koncentrationer. Det er ogsa i andre forsgg vist,
at modellerne CA og IA kan anvendes pa blandinger med stoffer i
koncentrationer, der giver meget lave effektniveauer (Faust et al., 2001; Faust
et al., 2003; Junghans et al., 2003). Der er sammenfald mellem Lemna- og
alge-testen, hvilket bekrafer den mindre end additive respons’ generalitet pa
tveers af arter.



8 Vaekststimulering ved lave pesticid-
koncentrationer

Vi har i op til flere tilfeelde stadt pa veekststimulering ved lave doser af
herbicider. Fenomenet kaldes hormesis, og er kendt fra sa og sige alle
systemer, hvor man maler effekten af en stressfaktor pa en bestemt organisme
(Calabrese & Baldwin, 2001). Denne vakststimulering bliver ofte navnt, men
de fysiologiske virkningsmekanismer bag er darligt belyst. Spgrgsmalet er, om
den har nogen gkologisk effekt? Nogle svampemidler er tillige kendt for at
forgge veeksten hos terrestriske planter (Gerhard et al., 1998). Man ved ikke,
om de har samme effekt hos akvatiske planter, og hvad sadan
vaekststimulering evt. vil betyde for toksisiteten af forskellige herbicider?

8.1 Hormesis

De forsgg, hvor vi har haft den mest tydelige hormetiske effekt, er i forsggene
med flere arter (Kapitel 4)(Figur 20). Rent visuelt sa vaeksten i akvarierne
med de to laveste koncentrationer betydeligt kraftigere og grgnnere ud, og den
kraftigere vaekst var ogsa signifikant malbar i flere tilfaelde.
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Figur 20. Forskellige eksempler pa kurver, der udviser en hormetisk effekt. De
markerede doseringer er signifikant hgjere end kontrollen (£n-sidet t-test. p< 0,05).
Byg blev, sammen med raps, dyrket med r@dderne i akvarierne, for at kunne

sammenligne de akvatiske planters fglsomhed med mere kendte terrestriske
(Cedergreen et al., 2003a).

Undertiden har vi ogsa observeret en vakststigning i Lemna- og algetestene
(F.eks. Figur 21, terbuthylazin), men den har sjeldent veeret sa kraftig som i
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forsggene med flere arter. En af forklaringerne kunne veere, at planterne i
standard-testene vokser nzr den maksimalt mulige vaekstrate. En vaekst-
ggning er derfor fysiologisk set ikke mulig. | fler-arts-forsggene derimod er det
mere sandsynligt, at vaekstforholdene ikke har veret optimale for en stor del af
planterne, og de har saledes haft et potentiale for at gge i hvert fald nogle
vaekstparametre. Parametrene fra figur 20 er primart morfologiske parametre,
og det er ikke sikkert, der er nogen direkte sammenhang mellem f.eks. en
foregelse af bladleengden og vakstraten. | vores forsgg var en sadan
sammenhang i hvert fald ikke signifikant. Ogsa det tidsmaesige perspektiv af
vaekststimuleringen kan veere af betydning, da det af nogen er blevet
observeret, at vaekststimulering aftager over tid (Brock et al., 2003; Calabrese,
2001), mens andre har fundet en permanent vakstforggelse frem til hgst
(Stebbing, 1997; Appleby, 2001). Da vakstvilkarene ude i naturen sjeldent er
optimale, kunne hormesis rent faktisk finde sted derude, men det ville kraeve
yderligere studier.
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Figur 21. Relative arealspecifikke vaekstrater af Lemna minorsom funktion af
herbiciderne metsulfuron-methyl og terbuthylazin. Kontrol (Sort cirkel), 1 ng
prochloraz I* (Aben cirkel),10 ug prochloraz I* (Aben firkant), 20 ug prochloraz I*
(Aben trekant) 100 ug prochloraz I* (Aben rude), (17= 6).

8.2 Interaktioner med prochloraz
8.2.1 Materiale og Metoder

Effekten af svampemidlet prochloraz, bade teknisk og formuleret produkt
(Sportak), og dets interaktioner med toksisiteten af metsulfuron-methyl og
terbuthylazin blev undersggt pa Lemna minor som beskrevet i afsnit 2.1.1. Et
af forsggene med effekten af prochloraz pa toksisiteten af metsulfuron-methyl
blev dog udfert i et andet klimaskab ved lysintensiteter pa 25-45 umol m™ s™
(PAR), hvilket er noget lavere end standard intensiteterne pa omkring 100
pumol m?s™* (PAR).

8.2.2 Resultater og diskussion

Der var ingen effekt af prochloraz pa veeksten af Lemna minor i
koncentrationsintervallet 31-1000 ug I* (ANOVA: Feam =39, p<0,001), nar
Lemna blev dyrket under gode veakstbetingelser. Nar Lemna blev dyrket under
lave lysintensiteter med resulterende lavere veekst (Figur 21a), stimulerede 10
0g 20 pg prochloraz (Sportak) I imidlertid vaeksten i forhold til kontrol.
Toksisiteten af metsulfuron-methyl forblev dog relativ usendret med EC,
veerdier pa 0,76+0,08, 0,99+0,06 og 1,02+0,10 for metsulfuron-methyl
koncentrationer pa& henholdsvis 0, 10 og 20 ug I™*. Sa snart planterne blev
flyttet til mere optimale vakstbetingelser, forsvandt denne veekststimulering
dog, som det ses af figur 21a og b. Pa disse figurer ses det ogsa, at prochloraz
(tekniskt) under gode veekstforhold ingen effekt havde pa toksisiteten af
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hverken metsulfuron-methyl eller terbuthylazin. Alle forsgg under hgje
lysintensiteter blev gentaget med samme resultat. De anvendte prochloraz
koncentrationer blev valgt ud fra en hypotese om en afdrift-haendelse, da der
ikke er rapporteret fund af prochloraz i overfladevand (Lakke, 2000, NOVA-
DATA). Den maksimalt anbefalede prochloraz dosis pa 600 g ha™, vil, hvis
den udsprgijtes pa en 30 cm vandsgijle, give en koncentration pa 200 pg I™*. De
anvendte 10, 20 og 100 pg prochloraz I svarer derfor til henholdsvis 5, 10 og
50% afdrift. | felten kan en vaekstforggelse som falge af brug af fungicider
skyldes nedkempelsen af patogene svampe. Laboratorieforsggene med Lemna
viser imidlertid, at der i tilfeeldet med prochloraz ma veere tale om en ren
fysiologisk pavirkning, da planterne dyrkes under sterile forhold.
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9 Overordnet diskussion

I indledningen stillede vi spgrgsmalet: "Pavirker pesticider i vandmiljget
vaeksten af akvatiske planter og alger? Overordnet set mener vi, at
tilstedevaerelsen af pesticider i de koncentrationer, de er blevet malt i
overfladevand i Danmark, naeppe vil legge vandlgbsstraeekninger gde, endsige
&ndre sammensatningen af den neddykkede vegetation markant. 1 hvert fald
ikke, hvis effekten af stofferne vurderes enkeltvis for hvert pesticid. £ndringer
i udbredelse og artssammensztning af neddykkede vandplanter vil vare
betydeligt mere pavirket af faktorer som fysiske vaekstforhold, eutroficiering
og gradeskaering (Baattrup-Pedersen et al., 2003; Baattrup-Pedersen et al.,
2002; Riis et al., 2000; Sand-Jensen et al., 2000). Der er dog visse stoffer og
situationer, der kan vere problematiske og derfor kraever serlig
opmarksomhed.

9.1 Problematiske stoffer og pulseksponeringer

De stoffer der er tilladte i Danmark, som kreever sgrlig opmarksomhed er:
Aclonifen, Terbuthylazin, Diquat bromid og Prosulfucarb. For disse stoffer er
effekterne pa vandmiljget velundersggte, og en sprgjtegreense pa 10-20 meter
fra neermeste sg eller vandlgb er pakraevet for at minimere afdrift og direkte
afstremning (http://www.Ir.dk/middeldatabasen/MiddelValg.asp, November
2003). Sprgjteafstande pavirker dog ikke hyppigheden af gardbidrag fra
handteringen af herbiciderne. Tilfarsel via dreen er sandsynligvis ogsa mindre
afhaengig af sprgjteafstandene og kan vare arsag til, at man pa trods af de
relativt store sprgjteafstande finder terbuthylazin i overfladevandet, ligesom
man i mange ar har fundet dets sgster-produkt atrazin (Lgkke, 2000). Dette
er problematisk, da s-triazinerne netop er nogle af de herbicider, der har stor
akvatisk toksisitet. Pa den anden side, er s-trazinerne og andre
fotosynteseh&@mmere tilsyneladende ogsa en stoftype, hvis skader planterne
forholdsvis hurtigt kommer sig over (Solomon et al., 1996; Kersting & Van
Wijngaarden, 1999; Van Geest ¢t al., 1999). Der er derfor ikke nogen tegn pa,
at de stofkoncentrationer man har malt, kombineret med deres forekomst over
tid, vil pavirke vaeksten af den akvatiske vegetation alvorligt. Det er dog en
gruppe stoffer, vi mener man bgr holde gje med.

En gruppe stoffer, der kunne veere problematisk, er mini-midlerne (ALS-
inhibitore: sulfonylurea og imidazolioner), hvoraf nogle har et stort
nedsivnings-potentiale (Black et al., 1999; Bossi et al., 1998; Gunther et al.,
1993). De males sjeldent, da de udbringes i lave doser, og koncentrationerne i
vandmiljeet derfor ma forventes at veere tilsvarende lave (Sgrensen et al.,
2003) (Man har i en enkelt af prgverne fra NOVA malt en metsulfuron-
methyl koncentration p& 0,014 pg ™). Men nogle mini-midler kan, som
forsggene med metsulfuron-methyl viste, vaere potentielt toksiske helt nede i
ikke malbare koncentrationer. Vurderer man deres toksisitet i forhold til
markdosis, er gruppen af mini-midler dog generelt ikke specielt toksisk. Til
gengeld er effekten af selv kortvarige pulse af mini-midlerne imazamox og
metsulfuron-methyl meget effektive i forhold til tilsvarende korte pulse af
fotosynteseheemmerne bentazon og terbuthylazin. Det er sandsynligt, at de
hgjeste pesticidkoncentrationer vil stamme fra gardbidrag (Frede et al., 1998,
Styczen et al., 2003). Gardbidrag, typisk fra vaskepladser, har i tyske
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undersggelser vist sig at kunne forklare op til 90% af den mangde pesticider
man finder i overfladevand (Frede et al., 1998). Og selvom landbrugspraksis i
Danmark er forskellig fra den i Tyskland, hvor gardene er forbundet til et
feelles rensningsanleag, der lukker spildevand ud i derne, kan det ikke
udelukkes, at gardbidrag ogsa i Danmark er af stor betydning. Da gardbidrag
typisk vil veere kortvarige og ikke ngdvendigvis blive opfanget af
moniteringsprogrammerne, kan puls-eksponering meget vel veere den
eksponeringsform, der kan have den stagrste umiddelbare effekt. Og her er
mini-midlerne sammen med de to testede heemmere af mikrotubuli-
dannelsen, propyzamid og pendimethalin potente. En tre timers puls med
metsulfuron-methyl koncentrationer der stoppede plantevaeksten uden at sla
planten ihjel, virkede i ca. 4 dage pa Lemna minor, hvorefter planterne
genoptog veekstrater parallelle til kontrolplanterne. Hvorvidt regenereringen vil
veere lige sa hurtig blandt andre arter er uvist, ligesom sammenhangen mellem
leengden og koncentrationen pa en puls heller ikke kendes. Frekvensen af
kortvarige pulse er sveer at monitere. Men hvis man antager, at de starste
herbicid-pulse korrelerer med kraftige nedbgrshaendelser, hvilket gaelder for
udvaskning og afstremning, er det ikke sandsynligt, at der vil forekomme
kraftige pulse med under 4 dages mellemrum (Liess et al., 1999; Solomon et
al., 1996). Frekvensen for gardbidrag kendes ikke.

9.2 Kombinationseffekter

Nogle af de situationer, som dette studie ogsa peger pa, kan veere kritiske, er
de situationer hvor flere pesticider optraeeder samtidig. NOVA-dataene viser
med al tydelighed, at problematikken er meget aktuel, nar der i over halvdelen
af de prever, hvor der kan males pesticider, findes mere end syv og op til 18
forskellige stoffer. Der findes modeller, der kan estimere effekten af
blandinger, hvis man kender toksisiteten af de individuelle komponenter
(Cedergreen et al., 2003a; Backhaus et al., 2000; Faust et al., 2001; Junghans
et al., 2003), men det er sjeldent gjort. | et eksempel, der tog udgangspunkt i
danske malinger af herbicider fra en puls-maling, viste det sig, at den
kummulerede effekt af 3 herbicider kunne udgve en potentiel effekt pa 8-22%
pa vandplanter. Sandsynligheden for at dette rent faktisk ville ske blev dog
vurderet at veere lille, da der var tale om en pulseksponering af primeert
fotosynteseheemmere. Tyske undersggelser har imidlertid vist, at 16-18 stoffer
i koncentrationer, som enkeltvis ikke ville senke veeksten af alger med mere
end 1%, sammenlagt kan give en effekt pa 18-47% (Faust et al., 2001; Faust et
al., 2003). Sa kombinationseffekter under danske forhold kan bestemt ikke
udelukkes.

9.3 Validitet af toksikologiske data

En af forudsaetningerne for at kunne ekstrapolere fra toksisitets-data pa
standard testorganismer til miljget er, at testorganismerne opfarer sig
repraesentativt i forhold til den gruppe, de menes at repraesentere. VVores test af
repraesentabiliteten af de to standard test-systemer: Lemna sp. og algen
Pseudokirchneriella subcapitata i forhold til 10-12 vandplantearter og et
naturligt epifytsamfund overfor herbiciderne metsulfuron-methyl og
terbuthylazin, viste sig at veere god. Hvis man dividerer med en faktor 10 pa
NOEC (defineret som EC,) eller en faktor 100 pa EC,,, og bruger disse
koncentrationer som maksimalt tilladelige graeenseverdier, vil man beskytte
over 95% af vandplante-arterne og det samlede epifytsamfund. Man har faet
tilsvarende resultater for algesamfund og mesokosmos forsgg, hvor det dog for
algesamfundets vedkommende blev understreget, at de strukturelle parametre,
sa som &ndringer i artssammensztning, var mere faglsomme end funktionelle



parametre som brutto fotosynteserater (Selck et al., 2002; Van Geest et al.,
1999). Man kom ikke til samme konklusion i mesokosmos forsggene, hvor
fotosynteseheemmeren Linuron blev testet (Van Geest et al., 1999; Kersting &
Van Wijngaarden, 1999). Men som dette projekts forsgg ogsa viser, varierer
falsomheden overfor et giftstof ikke kun pa tveers af arter, men er ogsa
afhaengigt af, hvilken parameter man maler pa, og hvilket stof planterne er
udsat for. Det er derfor ikke overraskende, at for en fotosynteseheemmer som
Linuron vil den funktionelle parameter fotosyntese veere en fglsom effekt
variabel, hvorimod tributyltin (TBT) og linear alkylbenzene sulfonate (LAS),
hvis virkning er mindre specifik, kan virke mere artsspecifikt. Dette stemmer
overens med resultaterne fra mesocosmosforsag, der netop konkluderer, at de
mest fglsomme effektvariable for fotosynteseheemmere er funktionelle,
hvorimod de for vaekst-heemmere synes at vere strukturelle (Brock et al.,
2002). | dette projekts forsgg var forskellen mellem effekt variable starst for de
morfologiske parametre hos vandplanter udsat for metsulfuron-methyl. Her
sas en kraftig effekt pa f.eks. roddannelse og skudvaekst ved koncentrationer,
hvor der indenfor forsggstiden endnu ikke kunne ses effekter pa den
tarveegtsspecifikke vaekstrate. De samme resultater blev fundet af Wendt-
Rasch et al. (2003) for metsulfuron-methyl i felt- og laboratorieforsgg ved
tilsvarende koncentrationer og for en lang raekke herbicider af Turgut &
Fomin (2002). Variationen imellem effektvariable synes generelt at ligge
indenfor en faktor 10-50 (Wendt-Rasch et al., 2003; Turgut & Fomin, 2002),
sd hvis man ikke har mulighed for at male pa mere end en effektvariabel, ma
man anbefale en sikkerhedsfaktor af den starrelsesorden. Forskellene i
falsomheden af forskellige effektvariable kan til dels skyldes tidspunktet for
maling. Netop for metsulfuron-methyl ved man, at celledelingen stopper fa
timer efter eksponering (Cobb, 1992), hvorfor man ma forvente en hurtig
effekt pa netop dannelsen af nye rgdder og skud. Hvis man ventede endnu et
par uger, er det ikke usandsynligt, at fotosyntesen og veeksten ville vise sig at
veere tilsvarende fglsom. Forsgg med Lemna minor, hvor forskellige
effektvariable blev malt over tid, viste, at for denne plante blev den fulde
felsomhed af metsulfuron-methyl og terbuthylazin naet indenfor standard
test-tiden pa 7 dage. Det er dog ikke sikkert at det samme geelder for de mere
langsomt voksende neddykkede vandplanter, testet i forsegene med flere arter
og hos Wendt-Rasch et al. (2003) og Turgut & Fomin (2002).

9.4 Forskelle mellem vandplanter og alger samt stimulerende
effekter

For de herbicider, der er svage syrer med en pK, pa under 5, var der stor
forskel pa toksisiteten mellem Lemna og algen P. subcapitata. For metsulfuron-
methyl, der blev testet pa 12 arter af vandplanter og et naturligt epifyt-
samfund, blev den samme forskel mellem vandplanter generelt og epifyt-
samfundet ogsa fundet (Cedergreen et al., 2003b). Det er narliggende at
relatere forskellen, der var op til en faktor 1000, til forskellen i andelen af
dissocierede molekyler ved den pH pa henholdsvis pH 5 og pH 8, der bliver
brugt i de to standard-forsgg. Forsgg med alger har nemlig vist, at det primaert
er stoffer pa den uladede form, der optages (Fahl et al., 1995; Mayer et al.,
1998), og denne andel vil netop veere omkring en faktor 1000 starre ved pH 5
sammenlignet med pH 8. Dette synes dog ikke umiddelbart at veere tilfeeldet
for Lemna, da forsgg med Lemna ved pH 7,5 — 8,5 viste en tilsvarende
toksisitet som forsgg ved pH 5. Dette kan skyldes at Lemna er betydeligt mere
falsom overfor svage syrer end P. subcapitata. En anden hypotese kunne vere,
at pH i apoplasten hos Lemna minor og andre hgjere planter er sur, ca. pH5-6,
sddan som det er tilfeeldet for stgrstedelen af terrestriske planter (Salisbury &
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Ross, 1985). De enkelte celler hos Lemna vil i sa tilfeelde altid opleve det
omgivende miljg som surt, uanset den eksterne pH.

Store forskelle i fglsomhed mellem hgjere planter og alger vil kunne forskubbe
balancen mellem de to plantegrupper. Tilsvarende effekt ser man, nar
eutroficieringen af vandfasen forgges. Dette fandt man i mesokosmosforsgget
hos Wendt-Rasch et al. (2003), hvor algevaeksten ggedes ved de lave
metsulfuron-methyl koncentrationer. Dette foreslog de kunne skyldes en gget
neeringsstoffrigivelse fra planter, der var pavirket af herbicidet. Det kunne
imidlertid ogsa skyldes en hormetisk effekt, d.v.s. en vaekststimulering ved lave
herbicid koncentrationer, sddan som det ofte er observeret for bl.a.
metsulfuron-methyl (Wendt-Rasch et al., 2003, figur 8) samt i neerverende
projekt. En vaekststimulering forarsaget af lave doser af herbicider, der for
produceret bladleengde hos byg og Sparganium var pa 50-100%, kunne &ndre
konkurenceforholdene mellem arterne. Sa for de lave herbicid
koncentrationer, der males i dansk overfladevand, kan effekter af
veaekststimulering maske spille en lige sa stor eller starre rolle for
artssammensatningen, som effekter der nedsaetter veeksten hos planter og
alger.



10 Konklusion

Generelt ma det konkluderes, at de pesticid-koncentrationer, der er malt i det
danske overfladevand, ikke udger nogen umiddelbar alvorlig fare for veeksten
eller artssammensztningen af neddykkede vandplanter og alger i de danske
sger og vandlgb. | hvert fald ikke nar effekten vurderes for stofferne enkeltvis.
Der er dog fa grupper af herbicider, der kan vere problematiske. Blandt disse
er s-trazinerne, der er meget potente i vand og som tillige findes i relativ hgje
koncentrationer (> 1 ug I'"). Hvis man skulle finde nogle effekter af herbicider
pa neddykkede vandplanter, er det derfor sandsynligt, at de skal findes
indenfor denne gruppe. Det er imidlertid vist, at planter kommer sig meget
hurtigt efter skader af fotosyntesehe&emmere som s-triaziner, sa en mulig skade
bliver derfor neppe langvarig. En anden gruppe er mini-midlerne, hvoraf
nogle har vist at have en effekt ved lave koncentrationer. En af disse er
sulfonyl-urea herbicidet metsulfuron-methyl. Den artsspecifikke falsomhed
overfor metsulfuron-methyl og s-trazinen terbuthylazin viste sig at veere lille
sammenlignet med diversiteten i det terrestriske miljg. De mest anvendte
testplanter, flydebladsplanten Lemna sp. og algen Pseudokirchneriella
subcapitata var reprasentative for et bredere spekter af vandplanter og alger.
Anvender man derfor de anbefalede sikkerhedsfaktorer pa 10 mellem de
hgjeste tilladte koncentrationer og NOEC (EC,,) og en faktor 100 mellem de
hgjeste tilladte koncentrationer og EC,, pa Lemna, vil man kunne beskytte
over 95% af arterne i vandplantesamfundene. Der var stor forskel imellem
effekten af en pulseksponering afhangigt af herbicidets virkemade, men selv
med de mest effektive kom Lemna minor sig efter fire dage efter en hgj, men
ikke dedelig dosis. Hvis andre arter kommer sig lige sa hurtigt som Lemna, er
det vores vurdering, at hgje koncentrationer fra f.eks. en nedbgrshandelse
umiddelbart efter sprgjtning kun vil have en kortvarig effekt. En af de
situationer hvor pesticider pa trods af deres lave individuelle koncentrationer,
alligevel kunne have en effekt, er nar der optreeder mange sammen pa samme
tid, hvilket ofte vil ske i forbindelse med f.eks. nedbgrshandelser. Disse
situationer bgr evalueres naermere. Overordnet set er konklusionen dog, at de
niveauer af pesticider, der findes i det danske vandmiljg, kan anses for at vere
relativt uvirksomme overfor neddykkede vandplanter og alger. Effekter af
brugen af herbicider pa planter udenfor malgruppen skal derfor snarere findes
i det terrestriske milja, hvor effektiviteten af stofferne synes at veere betydelig
starre.
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11 Perspektivering

I lgbet af projektforlgbet er der fremkommet flere problemstillinger, som vi
mener det kunne veare interessant at undersgge naermere, hvis man gnsker at
fa en starre forstaelse af virkningen af herbicider i det akvatiske miljg. Disse

er:

Effekten af forekomsten af flere pesticider pa en gang. Her kunne de
aktuelle tal fra NOVA danne et grundlag for estimeringen af
toksisiteten af aktuelle blandinger ved realistiske koncentrationer.
Andre data og forekomster simuleret pa baggrund af den kendte
anvendelse af pesticider kunne ogsa inddrages. Den begransende
faktor for beregninger af kombinationer af pesticider, og
fremmedstoffer i det hele taget, er manglen pa gode toksisitetsdata for
enkeltstofferne. Vi vil derfor gerne opfordre institutioner, der sidder
inde med toksikologiske data til at gare disse data tilgeengelige. Man
kan bruge EC,, veerdier som et mal for toksisitet, men det optimale
ville veere, hvis man havde data, eller kurveparametre pa hele dosis-
responskurven. Dette ville ggre beregningerne ved lave miljgrelevante
koncentrationer mere prasise, og ofte findes alle parametrene allerede,
da hele kurveforlgbet jo skal bestemmes for at beregne EC,,.
Mekanismerne bag effekterne af pulseksponering. Da der er rimelig
enighed om, at de hgjeste herbicid-koncentrationer vil forekomme i
pulse, er denne eksponeringsform yderst aktuel. VVores forsgg viste at
effekten af en puls varierer afhaengigt af, hvilket herbicid der er tale
om. Et starre kendskab til den mere generelle sammenhang mellem
koncentration, optag og virkning over tid for produkter med forskellig
virkningsmekanisme og fysisk/kemiske egenskaber og for forskellige
arter af vandplanter, vil kunne hjeelpe til at udpege hvilke grupper af
herbicider, der er szrligt virksomme og hvilke grupper af planter, der
er serligt falsomme, nar eksponeringen er af kortere varighed.
Toksisitetens afheengighed af pH. Omkring 40% af de herbicider, der
indgér i databasestudiet, er svage syrer med en pK, under 5. Hvis
optagelse af disse herbicider er afhaengig af pH, enten direkte via
mediets pH eller indirekte via pH i grenselaget omkring
plantecellerne, kunne dette forklare noget af den store forskel i
fglsomhed, som findes mellem hgjere vandplanter og nogle arter af
alger. En pH effekt kunne evt ogsa gare sig geldende pa tveers af
algearter, hvor fglsomheden overfor bl.a. metsulfuron-methy! har vist
sig at veere over en faktor 1000 (Nystrom et al., 1999). En sadan viden
vil gare det nemmere at ekstrapolere toksisitetsdata pa tveers af arter og
pa tveers af forsgg udfert ved forskellig pH.

Forskellen i optag ved terrestrisk versus akvatisk eksponering.
Projektets resultater peger pa, at herbicider generelt er mindre
effektive overfor neddykkede vandplanter i forhold til terrestriske
planter, nar effektiviteten vurderes ud fra en areal-baseret dosering.
Dette kunne, som foreslaet, skyldes forskelle i optag p.g.a.
koncentrationsforskelle, men ogsa andre mekanismer som f.eks.
manglen pa stomata i neddykkede planter kunne vare af betydning.
En stor del af de arter, der udger den neddykkede flora, har ogsa blade
og skud, der er lufteksponerede eller vokser pa brinken. Hvis de areal-
specifikke doser, som ikke har nogen signifikant effekt pa neddykkede
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planter, kan pavirke lufteksponerede plantedele, vil dette kunne fare til
en forskydning af artssammensatningern til fordel for rent
neddykkede arter.

Aktivitet af partikelbunden versus oplgst materiale. Da planter kun
kan optage kemikalier oplgst i vand og ikke bundet til partikulaert
materiale (Wright & Welbourn, 2002), ville det betyde meget for
evalueringen af toksisiteten af de malte koncentrationer i vandmiljget,
hvis de partikelbundne og oplaste fraktioner blev separeret.
Tilstedeveerelsen og starrelsen af en eventuel vaekststimulerende effekt
af lave doser af herbicider. Som det er vist, kan lave doser af
herbicider stimulere vaeksten hos nogle planter og alger. Med de
koncentrationer af herbicider, der males i vandmiljget, kunne en sadan
effekt veere mere sandsynlig end en egentlig veekstnedgang.
Mekanismerne bag veekststimuleringerne er dog praktisk taget
ukendte, ligesom deres konsistens over tid. Men da det er vist bade i
markforsgg og i udendgrs mesokosmos forsgg, at en vakststimulering
ved lave doser af herbicider kan finde sted (Gerhard et al., 1998;
Wendt-Rasch et al., 2003; Sabadie, 2000; Wiedman & Appleby, 1972;
Brock et al., 2002), synes det et meget relevant emne at udforske
naermere.
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