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Mikroplastik 
 

Mikroplast er små partikler af plastik, der  er 
mindre end 5 mm. De dannes ved nedbrydning 
af plastaffald, der er den mest udbredte for-
urening i verdenshavene.. Mikroplast indehol-
der kemiske tilsætningsstoffer fra plastik, der 
kan afgives til havmiljøet og medføre ekspone-
ring af  mennesker ved indtag af fisk og skal-
dyr. 
 
Forskere fra Aarhus Universitet har udført en 
risikovurdering af  kemiske tilsætningsstoffer  i 
plastpartikler, herunder mikroplast, i havmil-
jøet i  Danmark. Deres resultater beskrives i 
dette nummer af bladet.  
 
Mens betydningen af mikroplast traditionelt 
har fokuseret på havmiljøet og human ekspo-
nering  gennem marin føde, foreligger der ny-
lige rapporter om forekomst af mikroplast 
overalt i miljøet - i ferskvand, jord og luft. 
 
Den udbredte forekomst i miljøet vækker 
bekymring for effekter på dyreliv og økosy-
stemet. Men hvad med menneskers sundhed?. 
 
I den aktuelle videnskabelige litteratur anføres 
det, at der ikke er tilstrækkelig viden til  fuldt 
ud at forstå betydningen af mikroplast for 
menneskers helbred. Effekter kan potentielt 
skyldes partiklernes fysiske eg kemiske egen-
skaber, koncentrationen af partiklerne  eller 
vækst af mikroorganismer i biofilms. Mangel 
på viden om human eksponering er et stort 
problem, og for partikler under 10 µm, specielt 
nanoplastpartikler, er der behov for udvikling 
af analysemetoder. 
 
Der er rigeligt at gå i gang med for forskerne i 
miljø og sundhed.  
 
Vi andre kan bidrage med nedsætte brugen af 
plastik. Jo mindre, der ender i miljøet, jo 
mindre er der til at medføre skade. 
    
 
Hilde Balling 
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Helbredseffekter i cellekulturer, dyremodeller og 
mennesker efter eksponering for biodiesel 

Af Rebecca Harnung Scholten1, Martin Roursgaard1, Annette M. Krais2, Peter Møller1 
 
 
Introduktion 1 

Eksponering for udendørs luftforurening og 
partikler fra dieseludstødning øger ifølge det 
Internationale Agentur for Kræftforskning 
(IARC) risikoen for udvikling af lungekræft 
(1-3). Ifølge Verdenssundhedsorganisationen 
(WHO) kan luftforurening ligeledes forårsage 
andre sundhedsskadelige effekter som akutte 
nedre luftvejsinfektioner, blodpropper, iskæ-
misk hjertesygdom og kronisk obstruktiv 
lungesygdom (4). De sundhedsskadelige effek-
ter af dieseludstødning, samt en begrænset 
mængde af fossile brændstoffer, har promo-
veret udviklingen af alternative energikilder. 
Det øgede fokus på grøn energi har ligeledes 
fremmet brugen af biobrændstof. Biobrændstof 
er bredt set biologiske materialer, der bruges 
som energikilder til at opvarme boliger og som 
brændstof til køretøjer (5). Indenfor gruppen af 
biobrændstoffer kan både biogas, bioethanol 
og biodiesel bruges som brændstof til køre-
tøjer, og sidstnævnte har i stigende grad været 
brugt som erstatning for petrodiesel, der er 
produceret fra det fossile brændstof petroleum 
(6). I dag kan der købes biodieselblandinger på 
mange tankstationer i den Europæiske Union 
(EU), hvor biodieselandelen er mellem 5,75 % 
og 7 % i blandingerne med petrodiesel for at 
efterleve den europæiske lovgivning på 
området (7,8). I USA indeholder de mest 
brugte dieselblandinger derimod enten 5 % 
eller 20 % biodiesel (9, 10). I tabel 1 er de 
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mest brugte biodieselblandinger i forskellige 
dele af verden præsenteret sammen med hvilke 
forventninger der er til de fremtidige biodiesel 
blandinger. Som det fremgår af tabel 1, er der 
en forventning om en stigende anvendelse af 
biodiesel til landtransport i fremtiden. Omstil-
ling har dog været undervejs i et stykke tid, 
hvilket kan ses i figur 1, hvor det årlige forbrug 
og produktion af biodiesel i EU er vist. Her er 
både forbruget og produktionen steget siden 
2006 og specielt fra 2009, hvor det nyeste EU 
direktiv vedrørende brug af biobrændstof blev 
taget i brug (8). I Danmark skal minimum 5,75 
% af benzin og diesel til landtransport udgøres 
af biobrændstoffer. Andelen af biobrændstoffer 
skal stige til 10 % i 2020 som følge af et EU 
direktiv om at fremme anvendelsen af energi 
fra vedvarende energikilder (7). 
 
Iblanding af bæredygtige biobrændstoffer sker 
for at imødegå krav til en reduceret emission af 
drivhusgasser fra brændstoffer for derved at 
leve op til EUs bæredygtighedsprincipper. 
Biodiesel kan dog have andre toksikologiske 
egenskaber end petrodiesel, og når biodiesel 
allerede i stigende grad er ved at blive inkorpo-
reret som energikilde i vores samfund, er det 
vigtigt at finde ud af, hvilke negative helbreds-
effekter biodiesel kan have. I denne artikel vil 
vi derfor vurdere, om eksponering for biodiesel 
kan forårsage oksidativt stress, inflammation 
og DNA-skader i cellekulturer, dyremodeller 
og i mennesker. Vi har inkluderet observa-
tioner på oksidativt stress og inflammation, 
fordi disse mekanismer er vigtige for både 
partikelinduceret DNA beskadigelse og vigtige 
mekanismer for udvikling af kræft. 
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Tabel 1: Oversigt over andelen af biodiesel i de mest brugte biodieselblandinger i forskellige dele af verden samt 
hvilke forventninger, der er til fremtidens blandinger. 

Land/region 
 

Mest anvendte andel af biodiesel i biodieselblandinger, % Referencer 

EU (herunder Danmark) 5,75a - 7b (mindste krav på 10 % implementeres i 2020) (7, 8) 

USA 5 / 20 (biodiesel er ikke tilgængelig i hele USA) (9, 10) 

Australien 5 / 20 (11) 

Kinac Ingen (mindste krav på 10 % for bioethanol implementeres i 2020) (12) 

Brasilien 10 – 12 (mindste krav på 15 % implementeres i 2023) (13) 
aMinimum krav i Danmark 
bMaksimum krav i EU 
cI Kina er der tale om biobrændstofblandinger med bioethanol  
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figur 1. Årlige forbrug og produktion af biodiesel og hydrogeneret vegetabilsk olie (HVO) i EU. Grafen er 
baseret på data i en rapport fra det amerikanske landbrugsministerium (14). 
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Tabel 2. Oversigt over de forskellige biobrændstof generationer. 

Biobrændstof 
generation 

1. 2. 3. 4. 

Type af 
biomasse brugt 
som råstofkilde 

Spiselig  
(F.eks. sukkerrør, 
majs, sojabønner, 
vegetabilske olier) 

Ikke-spiselig 
(F.eks. træ, græs, 
affald) 

Alger og andre 
mikroorganismer 
(F.eks. makroalger, 
mikroalger)  

Udvidelse af 3. 
generation 
(F.eks. genteknolo-
gisk udviklede alger)  

Ulemper Begrænsede 
råstofkilder (mad 
vs. brændstof), 
netto energi negativ 

Brug af dyrkbar jord Store processer som 
afvanding er 
nødvendige 

Dyr initial investering 
men økonomisk 
rentabel på den lange 
bane 

Fordele Reducerer 
anvendelsen af 
petrodiesel 

Ikke i konkurrence 
med fødevare-
produktion, potentiale 
til at blive netto 
energi positiv 

Potentiel kulstof 
neutral, bruger ikke 
dyrkbar jord 

Potentiale til at have 
en gavnlig ind-
flydelse på kulstof-
balancen ved at binde 
kulstof fra det natur-
lige kulstofkredsløb  

Oplysningerne i tabellen er baseret på forskellige kilder (16-18). 
 
 
Litteratur 

Denne artikel er baseret på en oversigtsartikel, 
der er publiceret i tidsskriftet Critical Reviews 
in Toxicology med titlen ”Inflammation, 
oxidative stress and genotoxicity responses to 
biodiesel emissions in cultured mammalian 
cells and animals” (15). Her har vi vurderet 
litteraturen, der beskriver de toksikologiske 
effekter i forhold til DNA beskadigelse, oksi-
dativt stress og inflammation i mennesker, dyr 
og cellekulturer ved eksponering for biodiesel. 
 
Hvad er biodiesel?  

Biodiesel er defineret som et brændstof inde-
holdende monoalkylestre af lange fedtsyre-
kæder fra vegetabilsk olie eller animalsk fedt 
(6). Forskellige biobrændstoffer indgår i denne 
definition og beskrives derfor som forskellige 
generationer, hvoraf nogle brændstoffer inden 
for de forskellige generationer kan kaldes grøn 
– eller fornybar diesel (6). Disse betegnelser 
kan dog være misledende fordi biobrænd-
stofferne ikke nødvendigvis er så gode for 
miljøet, som navnene lægger op til (6). 
Desuden er der ikke systematik i navn-
givningen af de forskellige biobrændstoffer. Vi 
har lavet en nogenlunde retvisende oversigt 
over de forskellige biobrændstof generationer i 
tabel 2. 

I Europa og Nordamerika er biodiesel typisk 
produceret ved trans-esterificering af lipider 
med korte alkoholkæder (mest metanol) til 
fedtsyremetylestre (FAME). Råstofkilden til 
lipiderne kan være vegetabilsk olie fra eksem-
pelvis raps, palmer, sojabønner, kokos, jord-
nødder eller animalsk fedt (19). Sojabønner har 
været den primære råstofkilde i Nordamerika, 
mens raps primært er blevet brugt som lipid-
kilde i Europa (10) og kaldes rapsolie metyl-
ester (RME). Der er for nyligt blevet udviklet 
en ny type af biobrændsel, hvor hydrogen (i 
stedet for metanol) bruges som katalysator i 
produktionsprocessen. Dette giver hydrogene-
ret vegetabilsk olie (HVO) (6). 
 
Forskel i emissioner fra udstødning af 
petrodiesel og biodiesel  

Når petrodiesel brændes, vil der produceres 
dieseludstødningspartikler (DEP efter den 
engelske betegnelse diesel exhaust particles) 
med metaller, organiske stoffer (f.eks. flygtige 
forbindelse og polycycliske aromatiske hydro-
karboner (PAH)) og elementært kulstof. 
Udstødningen af biodiesel indeholder generelt 
færre partikler end emissionen fra petrodiesel. 
Metallerne i DEP kan komme fra selve brænd-
stoffet, smøreolien og slitage af motoren. 
Redox-aktive metaller som jern er interessante 
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at kigge på rent toksikologisk, da de kan danne 
reaktive iltforbindelser (ROS efter den 
engelske betegnelse reactive oxygen species) 
og forårsage oksidativt stress. Ved forbrænding 
af biodiesel ses der lignende eller højere 
niveauer af metaller sammenlignet med petro-
diesel (20-26). Indholdet af PAH i biodiesel 
udstødning afhænger af både motortypen, 
forbrændingstilstanden og efterbehandlingen af 
udstødningen. De fleste studier rapporterer dog 
om, at der er lavere PAH emissioner ved for-
brænding af biodiesel sammenlignet med 
petrodiesel (27-29). Kulilteindholdet i bio-
dieseludstødning er også reduceret, mens nitro-
genoxider emitteres i større grad i biodiesel- 
end i petrodieseludstødning (19, 30, 31). Ind-
holdet af CO2 og antallet af partikler er 
reduceret i emissioner fra HVO. I modsætning 
til biodiesel er indholdet af nitrogenoxider også 
reduceret. 
 
Mangel på karakteristik af partikler 

Størrelsen af partikler er en hovedparameter i 
forhold til deres skadelighed; både i forhold til 
hvor de deponeres i lungerne efter inhalering 
og hvor reaktive de er (32). På trods af dette, er 
det relativt få af studierne af biodieseludstød-
ning i vores oversigtsartikel, som rent faktisk 
har undersøgt størrelsen af partiklerne. 
Desuden er partikelstørrelserne blevet målt 
med forskellige metoder i de studier, hvor de 
er blevet målt. Det er derfor ikke entydigt 
muligt at sammenligne partikelstørrelserne 
mellem studierne, men derimod muligt at 
sammenligne størrelsen af partiklerne fra 
forbrændingen af biodiesel og petrodiesel 
indenfor hvert studie. Der er en general 
tendens til, at udstødningen af biodiesel inde-
holder partikler med mindre (33-38) eller 
samme partikelstørrelser (26, 39-41) som par-
tikler fra emission af petrodiesel.  
 
Hvorfor er det vigtigt at kigge på 
genotoksiciteten af biodiesel?  

Genotoksicitet er et vigtigt trin i udviklingen af 
kræft.  Da eksponering for udendørs luftforu-
rening og DEP er associeret med risiko for 
udvikling af lungekræft, er det vigtigt at under-

søge, om eksponering for partikler fra bio-
dieseludstødning kan have lignende effekter. 
 
DNA-skader kan give anledning til mutationer 
og kromosomforandringer (42). DNA addukter 
dannes f.eks. ved at PAH binder til DNA (43-
45), og oksidativ beskadigelse sker ved at ROS 
reagerer med DNA. ROS kan dannes af det 
elementære kulstof i forbrændingspartikler, 
overgangsmetaller, ved igangsættelse af redox-
processer med bestemte organiske stoffer eller 
ved inflammatoriske reaktioner (46). ROS kan 
forårsage både brud på DNA strengene og 
oksidation af DNA baserne. Det er specielt 8-
oxo-7,8-dihydroguanine-2’-deoxyguanosine 
(8-oxodG), der er et primært oksidations-
produkt af guanin i DNA, som man har 
undersøgt i cellekulturer og dyremodeller ved 
partikeleksponering (47). Forholdet mellem 
biodieseleksponering og genotoksicitet er vist i 
figur 2, hvor de ovennævnte reaktioner også 
fremgår. 
 
Meget af forskningen omkring biodiesel-
udstødningens DNA beskadigende egenskaber 
har fokuseret på dannelsen af mutationer i 
bakterier. Ældre studier har generelt vist lavere 
bakteriel mutagenicitet ved eksponering for 
ekstraheret organisk kulstof fra forbrændings-
partikler af biodieselblandinger end ved ren 
petrodiesel (19). Der er ikke en specifik 
skæringsdato for ældre studier, om end det i 
princippet er omkring det tidspunkt midt i 
2000’erne, hvor EU og de amerikanske myn-
digheder implementerede striksere regler for 
svovlindhold i brændstof. Forskellen i muta-
geniciteten i bakterier mellem biodiesel og 
petrodiesel brændstofferne er ikke længere 
tydelig, hvilket kan skyldes, at man har 
elimineret svovl fra dieselproduktionen (19). 
Nyere studier, der har undersøgt bakteriel 
mutagenicitet, har ikke fundet en systematisk 
forskel i potensen mellem ekstraheret organisk 
kulstof fra biodieselblandinger og udstød-
ningspartikler fra petrodiesel (48-53). 
 
Vi har vurderet oksidativt stress og inflamma-
tion som hovedtrin i virkningsmekanismen, der 
leder til genotoksicitet. I den seneste præambel 
fra IARC beskrives oksidativt stress og inflam-
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Figur 2. Sammenhængen mellem eksponering for biodieseludstødning og genotoksicitet. Bestanddelene af det 
partikulære materiale er blandt andet organisk kulstof, der indeholder polycycliske aromatiske hydrokarboner 
(PAH). Metaller, quinoner og elementært kulstof kan forårsage oksidativt stress, oksidative skader af DNA og 
cellulære reaktioner som en øget ekspression af gener i det antioksidative forsvarssystem, herunder 
antioksidative enzymer (AOX) og heme oxygenase 1 (HMOX1).  
 
 
mation som hovedindikatorer for mulige kræft-
fremkaldende mekanismer (54). Vi har derfor 
vurderet den genotoksiske effekt af biodiesel 
ud fra hvorvidt en eksponering for biodiesel-
udstødning kan forårsage DNA-skade i celler 
fra pattedyr (f.eks. væv fra dyr eller blodceller 
fra mennesker), bestemt via mekanismerne 
oksidativt stress og inflammation. 
 
Helbredseffekter  

Effekter i cellekulturer efter eksponering 
for biodiesel 
Samlet set viser studierne med cellekulturer, at 
udstødningspartikler fra biodiesel kan generere 
DNA strengbrud (24, 25, 41, 55-57). Dannel-
sen af DNA strengbrud i celler er set efter 
eksponering for forbrændingsprodukter af 
forskellige typer af biodiesel. Andre typer af 
genotoksicitet end DNA strengbrud er mindre 
undersøgt, og det er derfor svært at vurdere 

konsistensen mellem disse studier. To studier 
har dog vist en øget dannelse af mikrokerner 
(efter den engelske betegnelse micronuclei) i 
humane bronkiale epitelceller efter ekspo-
nering for forbrændingsprodukter af biodiesel, 
hvilket indikerer, at denne eksponering kan 
forårsage kromosomforandringer (56-58). Vi 
har ikke fundet studier, der har undersøgt 
mutationer i pattedyrceller. 
 
I studierne, hvor oksidativt stress er blevet 
undersøgt, har eksponering for udstødnings-
produkter fra biodiesel medført øget ROS 
produktion og/eller nedsat niveau af antiok-
sidanter i celler (24, 25, 33, 35, 41, 59, 60). 
Flere studier har undersøgt genekspression 
eller aktivitet af komponenter i det antiok-
sidante forsvarssystem. Heme oksygenase 1 
(HMOX1) indeholder en såkaldt antioxidant 
response element enhancer region, som øger 
ekspressionen af genet ved oksidativt stress. 
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Forandringer i ekspressionen af HMOX1 
bruges som en indikator for oksidativt stress. 
Resultaterne fra biodieselstudierne viser, at 
indikatorer på oksidativt stress, herunder 
specielt ekspression af HMOX1, er øget efter 
eksponering for udstødningsprodukter af 
biodiesel (20, 24, 25, 33, 34, 37, 41, 59-61). 
Tre studier viste, at udstødningspartikler fra  
biodiesel var mindre potente end udstødnings-
partikler fra petrodiesel (20, 24, 33). Største-
delen af studierne rapporterede dog om enten 
samme potens af udstødningspartiklerne fra 
biodiesel og petrodiesel eller at resultaterne 
ikke endegyldigt kunne vise, at der var forskel 
i potensen af udstødningspartikler fra biodiesel 
og petrodiesel (24, 25, 34, 35, 37, 40, 41, 57, 
59, 62, 63). 
 
I studierne af pro-inflammatoriske reaktioner i 
cellekulturer efter eksponering for forbrænd-
ingsprodukter fra biodiesel er resultaterne 
temmelig inkonsistente. Ni studier rapporte-
rede om pro-inflammatoriske reaktioner i 
celler efter eksponering (21, 24-26, 39, 61, 63-
65), mens otte studier rapporterede om mangel 
på pro-inflammatoriske reaktioner eller tve-
tydige resultater pga. forskellig respons fra 
inflammationsmarkører (23, 33, 37, 40, 41, 60, 
66, 67). De inflammatoriske reaktioner i 
cellerne efter eksponering for udstødnings-
produkter fra biodiesel var dog enten lig med 
reaktionerne, der blev fundet i cellerne efter 
eksponering for petrodiesel, eller tvetydige i 
størstedelen af de undersøgte studier (21, 23, 
24, 26, 37, 39-41, 63, 67). 
 
Effekter i dyremodeller efter eksponering 
for biodiesel 
Genotoksicitet har været undersøgt i lungevæv 
efter inhalation af biodieseludstødning. Samlet 
set var der ikke tegn på genotoksicitet i disse 
undersøgelser (68-72). I de studier, hvor 
effekten på biomarkører for oksidativt stress og 
inflammation er undersøgt i dyr efter 
eksponering for biodiesel, var effekterne både 
svage og inkonsistente. Nogle studier har 
rapporteret om tilførsel af makrofager i den 
bronchoalveolære væske i lungerne og øgede 
niveauer af biomarkører for oksidativt stress i 

lungerne efter eksponering for udstødning fra 
forskellige typer af biodiesel (f.eks. sojabønne- 
eller majsbaseret biodiesel) (33, 36, 38, 73). Et 
enkelt studie viste endda, at eksponeringen for 
majsbaseret biodiesel resulterede i større 
effekter på systemisk inflammation og oksida-
tivt stress end ved eksponering for petrodiesel 
(74). Andre studier har vist beskedne og/eller 
kortvarige effekter på markører for lunge-
inflammation (22, 75, 76) samt inkonsistente 
effekter (77). Der er ligeledes også studier, der 
ikke har vist effekter på inflammatoriske 
parametre efter eksponering for biodiesel i 
forsøgsdyr (78, 79). 
 
Effekter i mennesker efter eksponering for 
biodiesel 
Vi har ikke fundet nogen studier, der har 
undersøgt genotoksikologiske effekter eller 
oksidativt stress af biodieseludstødning i den 
menneskelige population. Et enkelt studie blev 
fundet, hvor et øget antal af inflammatoriske 
celler blev observeret efter kortvarig inhalation 
af udstødning fra sojabønnebaseret biodiesel 
og fra petrodiesel (80). Desuden viste en 
søgning på ClinicalTrials.gov, at to kontrol-
lerede eksponeringsstudier af biodieselud-
stødning var blevet registreret med lunge-
inflammation som primært eller sekundært 
helbredsudfald. På ClinicalTrials.gov er 
studierne rapporteret som færdiggjorte. 
Resultaterne fra det ene af studierne er blevet 
publiceret, men omhandler dog metaboliske 
forandringer og ikke de beskrevne endepunkter 
på lungeinflammation (81-83). 
 
Opsamling og forbehold overfor de under-
søgte studier 
Når der ses samlet på studierne, der har 
arbejdet med cellekulturer, ser det ud til, at der 
er en genotoksisk virkningsmekanisme for 
udstødning eller partikler fra forbrænding af 
biodieselblandinger. Inhalationsstudier på 
forsøgsdyr har dog ikke vist mange tegn på 
genotoksicitet. 
 
Ni cellekulturstudier ud af 15 rapporterede om 
forhøjede niveauer af oksidativt stress efter 
eksponering for udstødningspartikler fra 
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biodiesel. Oksidativt stress er ligeledes 
observeret i lungerne på dyr efter eksponering 
for biodieselblandinger (33, 36, 38, 73), også 
selvom nogle studier kun har vist svage 
effekter (68, 69, 72). Induktionen af oksidativt 
stress er i overensstemmelse med observatio-
nerne af oksidativt beskadiget DNA og streng-
brud i cellekulturer. 
 
Ni cellekulturstudier ud af 17 har vist effekt af 
eksponering for biodieselpartikler på pro-
inflammatoriske reaktioner. Inhalationsstudi-
erne på forsøgsdyr har derimod vist beskedne 
og inkonsistente inflammatoriske reaktioner i 
lungerne. Dette kan være relateret til både 
doseringsraten og den totale dosering af 
partikler i lungerne. Eksponeringsniveauerne 
har været relativt beskedne sammenlignet med 
tidligere studier med dieseludstødning og DEP. 
Tidligere studier med dieseludstødning i rotter 
har vist, at incidencen af lungetumorer blev 
øget ved doseringer højere end en ugentlig 
tidsintegreret eksponering på 100 mg*time/m3 

(84). De ugentlige doseringer i inhalations-
studier af biodiesel har været mindre end 100 
mg*time/m3, hvilket indikerer at ekspone-
ringen måske ikke har været høj nok til at 
generere et stærkt inflammatorisk respons i 
lungerne. Doseringerne er dog mere realistiske 
i forhold til rigtige eksponeringsscenarier for 
mennesker i Europa og Nordamerika. For 
eksempel kan dyrestudierne sammenlignes 
med den seneste ændring af grænseværdierne 
for erhvervsmæssige eksponeringer på 50 
µg/m3 for petrodieseludstødning (målt som 
elementært kulstof) i EU (85). Dette er den 
samme koncentration som de laveste ekspone-
ringer i studier med sojabønnebaseret biodiesel 
udstødning (36, 75, 77, 79, 86). Koncen-
trationerne af DEP i cellekultur eksperimenter 
er derimod typisk tilsvarende mange års 
eksponering i urbane områder (46). 
 
De toksikologiske studier har enten brugt ren 
biodiesel eller blandinger som brændstof. 
Derudover er der overordnet set en forskel på 
typen af biodiesel. Litteraturen kan meget groft 
opdeles i studier fra USA, EU og ”andre 
lande.” De amerikanske studier har fokuseret 

mest på sojabønnebaseret biodiesel og 20 % 
blandinger, hvilket nok er på grund af, at dette 
er en af de mest brugte biodieselblandinger i 
USA (se tabel 1) ifølge det amerikanske 
energidepartement (9). Studierne fra andre 
lande har enten brugt sojabønnebaseret 
biodiesel eller andengenerations biodiesel 
brændstoffer som spildolie. De europæiske 
studier med førstegenerations brændstof har 
mest brugt RME. Den mest normale bio-
dieselblanding i europæiske studier har været 
20-30 % blandinger, mens meget få studier har 
brugt 7 % biodiesel. Det almindelige indhold 
af biodiesel i brændstof i medlemslandene i 
EU er ellers ved eller under disse 7 % i 
volumenindhold (se tabel 1). Der er lavet for få 
studier til at kunne konkludere hvilke typer af 
biodieselbrændstof, der giver ophav til udstød-
ninger, der er specielt farlige for mennesker. 
 
Lignende toksikologiske effekter fundet 
efter eksponering for biodiesel og 
petrodiesel  

Med den nuværende litteratur på området har 
det ikke været muligt at finde en klar forskel i 
helbredseffekterne efter eksponering for bio-
diesel og petrodieselemissioner. Begge typer af 
brændstof har genereret positive testresultater i 
specielt cellekulturstudier, hvor eksponerings-
koncentrationerne har været meget høje. 
Resultaterne fra både cellekulturerne og 
dyreforsøgene viste et inkonsistent billede af 
potensen af effekterne mellem biodiesel og 
petrodiesel eksponering. Dette kan være, fordi 
der er brugt forskellige råstofkilder eller for-
skellige forbrændingsforhold. Det er derfor 
ikke muligt at rangere potensen af de toksiko-
logiske effekter af specifikke biodieselbrænd-
stoffer ud fra den nuværende litteratur. Celle-
kulturstudierne har dog vist, at biodiesel kan 
forårsage oksidativt stress, inflammation og 
DNA skader. Eksponeringsstudier med inhala-
tion af biodiesel i gnavere har ikke indikeret 
genotoksicitet i lungevævet, og undersøgelser 
af biomarkører for oksidativt stress og 
inflammation har vist svage og inkonsistente 
effekter.  
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Begrænset viden om effekten af biodiesel 
på mennesker 

Den nuværende litteratur mangler kon-
trollerede eksponeringsstudier med biodiesel 
blandinger på mennesker, hvorfor ekstra-
polering af observationerne fra dyr og celler til 
den menneskelige population er rimelig 
spekulativt lige nu. 
 
Et kammerforsøg på Lunds Universitet med 
kontrolleret eksponering for petrodiesel 
udstødning indikerede ikke genotoksicitet, 
samt en uændret genekspression af oksidativt 
stress og inflammatoriske parametre (bl.a. 
HMOX1, IL8) og ROS producerende poten-
tiale hos blodceller efter 3 timers eksponering 
for dieseludstødning (87). Et lignende forsøg 
med biodieseludstødning er udført på Lunds 
Universitet, men resultaterne er endnu ikke 
publiceret. Et dansk studie har vist øget niveau 
af DNA-skader i blodceller fra frivillige 
forsøgspersoner, som opholdt sig omkring 6 
timer/dag i 3 dage i træk i en passagervogn i et 
dieseldrevet tog (88, 89). Samme undersøgelse 
viste dog ikke nogen sammenhæng mellem 
eksponeringen for dieseludstødning og oksida-
tivt stress eller inflammation i blodceller. 
Studierne indikerer, at gentagne eksponeringer 
(og ikke kortvarig eksponering) for diesel 
udstødning kan forårsage DNA-skader i 
blodceller. Effekten af langtidseksponering på 
mennesker er svær at vurdere, da der ikke er 
specifikke biomarkører for eksponering for 
udstødning af biodiesel og grøn/fornybar 
diesel endnu. Derudover skal det påpeges, at 
dieselkøretøjer forbedres hele tiden og bliver 
bedre for miljøet. Dette beror på tekniske 
forbedringer som bedre motorkontrol, bedre 
injektionssystemer til brændstoffet, øget 
udstødningsnedkøling, lavt svovlindhold i 
brændstoffet, partikelfiltre, udstødningskata-
lysatorer og filtrering af ventilationen fra  
bundkar  (90). Den gavnlige effekt af den 
teknologisk reducerede udstødningsemission 
per køretøj på luftforureningsniveauerne i 
trafikerede områder er dog i nogen grad 
formindsket af det øgede antal køretøjer og 
potentielle ineffektive forbrændinger, der sker 
ved overbelastet trafik (91). 

Afslutning 

Denne oversigtsartikel af studier på helbreds-
effekter viser, at udstødning fra biodiesel og 
petrodiesel har samme toksikologiske egen-
skaber i form af DNA beskadigelse, oksidativt 
stress og induktion af pro-inflammatoriske 
reaktioner. Biodiesel og petrodiesel udstød-
ningsprodukter giver samme respons, når 
helbredseffekten baseres på potensen i forhold 
til samme dosis. Biodiesel udleder mindre 
PAH, mens andre forbindelser kan være 
forøget i biodiesel i forhold til petrodiesel 
udstødning. Samlet set er der ikke stærk 
evidens for at udstødning fra biodiesel er 
hverken mere eller mindre farlig for mennesker 
i forhold til petrodiesel. 
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Risikovurdering af kemiske additiver i plast i det marine 
miljø i Danmark 

Af Patrik Fauser1, Jakob Strand2, Katrin Vorkamp1 
 
 
En risikovurdering af kemiske additiver og 
rester af monomerer i plastpartikler, inklu-
sive mikroplast, er udført for det marine 
miljø i Danmark. Tre trofiske niveauer af 
marine organismer er inkluderet, dvs.  pela-
gisk (organisme, som lever i den frie vand-
masse) zooplankton: vandloppe (copepoda), 
bentopelagis (arter, der lever på bunden af 
havet) fisk: atlantisk torsk (Gadus morhua) 
og havfugl: mallemuk (Fulmarus glacialis). 
Otte typer plastik bestående af forskellige 
polymertyper, der har udbredt anvendelse 
og høj forekomst i det marine miljø i de 
nordiske lande, indgår i analysen. Europæ-
iske og danske miljøkvalitetskrav er an-
vendt som forventede koncentrationer uden 
effekter (PNEC). Beregnede risikokoeffi-
cienter større end 1, hvilket indikerer poten-
tiel risiko, er fundet for vandloppe og torsk 
mht. flammehæmmeren pentabromdiphenyl 
ether (PeBDE), der anvendes i polyurethan 
(PUR), biocidet tributyltin (TBT), der fore-
kommer som urenhed i polyvinylchlorid 
(PVC) og PUR, og flammehæmmeren 
hexabromocyklododecan (HBCDD), der 
anvendes i ekspanderet polystyren (EPS). 
En potentiel risiko er fundet for mallemuk 
og PeBDE, der er anvendt i PUR. 
1 
Flere millioner tons plastaffald antages at blive 
udledt til havene årligt på global skala, og 
udledningerne antages at stige i de kommende 
år (1, 2). Plastforurening er anerkendt som en 
alvorlig trussel for det marine miljø, bl.a. af 
FN gennem miljøprogrammet United Nations 
Environment Programme; EU gennem 
havstrategidirektivet (Direktiv 2008/56/EC); 
                                                      
 
1  Aarhus Universitet, Institut for 

Miljøvidenskab 
2 Aarhus Universitet, Institut for Bioscience 

det nordiske samarbejdsprogram for miljø og 
klima; OSPAR og HELCOM Kommissionen 
(for hhv. det nordøstlige Atlanterhav og 
Østersøen); Arktisk Råds miljøovervågnings-
program (Arctic Monitoring and Assessment 
Programme, AMAP) og regeringer verden 
over. Plast findes i et utal af produkter, og der 
anvendes tusindvis af forskellige kemiske 
additiver, f.eks. blødgørere, flammehæmmere, 
stabilisatorer, antioxidanter og fotostabilisato-
rer, der tilsættes for at plasten skal opnå de 
ønskede egenskaber. Flere af disse kemikalier, 
der bruges som additiver, kan være skadelige 
for miljø og mennesker (3, 4). Det er imidlertid 
en stor udfordring at kortlægge deres identitet 
og mængde på grund af fortrolighed og 
begrænsede krav til dokumentation, f.eks. i 
sikkerhedsdatablade for kemikalier registreret 
til fremstilling eller import i mængder på under 
10 tons pr. år pr. registrant (5). 
 
Additiverne kan frigives fra plasten og føre til 
en kemikalieeksponering af organismer i hav-
miljøet og af mennesker som følge af indtag af 
fisk og skaldyr. Indtag af additiver kan ske via 
vandmiljøet eller via direkte optag af plastpar-
tikler, hvor kemikalierne muligvis frigives i 
organismernes mave og fordøjelsessystem.  De 
studier, der findes omkring optag af additiver 
af marine organismer, har fokuseret på blød-
gørere og flammehæmmere, der forekommer i 
relativt høje koncentrationer (10-15 vægt-%) i 
plasten, og der skelnes typisk ikke mellem 
additiver, der er tilsat ved produktion, og 
additiver, der er sorberet fra vandet og som 
hidrører fra andre diffuse kilder som spilde-
vand, slam og atmosfærisk deposition (6,7). 
Desuden mangler der viden om andre typer 
hydrofobiske og ikke-direkte bionedbrydelige 
additiver, såsom antioxidanter og fotostabilisa-
torer, og om effekten af plastens nedbrydning i 
havet. Plasten nedbrydes til mindre partikler 
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(herunder mikroplast) med tiden, bl.a. gennem 
UV-induceret påvirkning, hydrolyse samt 
mekaniske, termiske og biologiske processer 
(8,9). Dermed vil den kemiske sammensætning 
også ændre sig i forhold til udgangsmaterialet. 
De mange ukendte faktorer bevirker, at 
bestemmelsen af biotilgængelighed og 
risikovurdering af additiver, der kommer fra 
plastindtag, overfor havmiljøet er behæftet 
med en relativt stor usikkerhed. 
 
Risikoen i forbindelse med optag af plast er 
undersøgt for følgende organismer: vandloppe, 
der optager plastpartikler fra vandfasen, torsk, 
der optager plastpartikler fra vandfasen og via 
føde, samt mallemuk, der optager plast fra 
vandoverfladen og via føde. Risiko er under-
søgt for direkte eksponering for plastadditiver, 
dvs. additiver, der forekommer i plastpartikler 
og som antages tilsat det oprindelige plast-
materiale, i modsætning til kemikalier, der er 
optaget fra det omgivende miljø. Fokus er på 
det marine miljø i Skandinavien mht. produkt-
typer og mængder af plastpartikler i havet. På 
baggrund af studier for Østersøen og Nordsøen 
(10, 11, 12), EU’s tekniske arbejdsgruppe for 
marint affald (European Union Technical Sub-
group on Marine Litter, MFSD GES, 2011) 
(13), et review studie (Schwarz et al, 2019) 
(14) og korrespondance med plastindustrien og 
brancheorganisationer i Danmark indgår 
følgende otte plasttyper i analysen: 
 

- Polyethylen (PE) (lav-densitet (LDPE) og 
høj-densitet (HDPE)): Plastposer, 
beholdere, flasker, rør, personlige pleje- 
produkter, fiskenet, ledninger 

- Styren butadien gummi (SBR): Bildæk 
- Celluloseacetat: Cigaretskodder 
- Akrylat polymerer: Skibsmaling 

- Polyvinylklorid (PVC): Kabler, 
linoleumsgulve også på skibe, bøjer 

- Polyurethan (PUR) stift skum: 
Bygningsisolering, byggematerialer 

- Ekspanderet polystyren (EPS) skum: 
Bygningsisolering, emballage 

- Polycarbonat (PC): Byggematerialer. 

Risikovurderingen følger principperne for en 
kemisk risikovurdering, beskrevet i Det 
Europæiske Kemikalieagenturs tekniske anvis-
ning (15). Disse retningslinjer omfatter en ind-
ledende informationsindsamling (fareidentifi-
kation) efterfulgt af en eksponeringsvurdering 
og en farevurdering, og endelig en risikokarak-
terisering. Resultatet er forventede ekspone-
ringskoncentrationer (predicted environmental 
concentration, PEC) for additiver bundet til 
plastpartikler, forventede koncentrationer uden 
effekter (predicted no-effect concentration, 
PNEC) og risikokoefficienter (RK), beregnet 
af: 
 

Risikokoefficient: 

 
 

De målte mængder (koncentrationer) af plast-
partikler i vandmiljøet varierer som følge af 
prøvetagningssted og -metode samt detektions-
metoder (16). Ud fra undersøgelser i havene 
omkring de nordiske lande og Storbritannien 
(17) og fra baggrundsdata (16) samt beregnede 
mængder af indtagne plastpartikler, der er 
baseret på målte mængder i torsk og mallemuk 
(18,19), er følgende forventede eksponerings-
koncentrationer for plastpartikler fastlagt for 
de tre organismer: 
 
 
 

 
Tabel 1. Forventede plast-eksponeringskoncentrationer for marine organismer i det skandinaviske marine miljø. 

 Vandloppe Torsk Mallemuk 

Pelagisk zone 0.42 - 42 mg plast/m3 0.42 - 42 mg plast/m3 Ikke relevant 

Sekundær forgiftning/ 

direkte indtag* 

Ikke relevant 70 - 700 µg plast/kg føde 13 - 48 mg plast/kg føde 

* For mallemuk er det direkte indtag af plastpartikler fra vandoverfladen og indtag via føden summeret.  
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Indtag fra den pelagiske zone er ikke relevant 
for mallemukker, da de kun optager føde fra 
vandoverfladen. For vandlopper er sekundær 
forgiftning ikke relevant pga. deres lave 
placering i fødekæden. 
 
Det antages, at den indtagne plast for en 
organisme består af kun én polymertype. I 
virkeligheden vil det være en blanding, der vil 
bestå af flere forskellige additiver, men med 
lavere individuelle koncentrationer. 
 
Mængden af additiver i plast før nedbrydning i 
miljøet er vurderet ud fra rapporter og den 
videnskabelige litteratur, f.eks. Hansen et al. 
2013 (11), Hansen et al. 2014 (20), Lithner et 
al. 2011 (3), Hahladakis et al. 2018 (28), Det 
Europæiske Kemikalieagenturs hjemmeside, 
ECHA 2020 (21), samt producenters hjemme-
sider, f.eks. BASF (www.basf.com). 
 
Additivmængder i plast før nedbrydning i 
miljøet: 
 
• Monomerrester: 1) (PE): 0.1 wt-% ethylen; 

2) (SBR, dæk): 0.1 wt-% 1,3-butadiene and 
0.1 wt-% styren; 3) (celluloseacetat, 
cigaretskodder): ingen; 4) (akrylmaling): 
0.01 wt-% akrylsyre; 5) (PVC): 0.000001 
wt-% vinylklorid; 6) (PUR): ingen; 7) 
(EPS): 0.5 wt-% styren; 8) (PC): 0.1 wt-% 
bisphenol A. 

• Additiver: Generelt 0.1 wt-%. Ftalat-
blødgørere i PVC vurderes til 50 wt-%, 
flammehæmmere i forskellige polymerer til 
1-25 wt-%. 

Undersøgelser af additivmængder i plast efter 
nedbrydning i det marine miljø er begrænsede. 
Et studie af Lassen et al. 2015 (12)  rappor-
terede koncentrationer af nogle bromerede 
flammehæmmere og ureagerede additiver, der 
indgår som råmateriale i plast, for plast fundet 
i det marine miljø. Der arbejdes med følgende 
additivmængder for beregningen af PEC: 
 
 
 

Additivmængder i plast efter nedbrydning i det 
marine miljø: 
 

• Additiver og monomerrester: 10 % af 
mængden før nedbrydning. 

• Opløsningsmidler og flygtige kemikalier 
antages at være frigivet/fordampet til det 
omgivende miljø. 

Biotilgængelig fraktion: 
 

• 10 % af mængden efter nedbrydning 

Ovenstående scenarie, der er baseret på 
målinger, litteraturværdier og skøn, resulterer i 
den antagelse, at 1 % af kemikaliemængderne i 
den oprindelige plast kan genfindes i de marine 
organismer efter indtag af nedbrudt plast fra 
havet. 
 
Ved bestemmelse af forventede koncentra-
tioner uden effekter (PNEC) medtages kun 
prioriterede kemikalier indenfor EUs vand-
politik. PNEC er sat til EU-fastsatte miljø-
kvalitetskrav i overfladevand for de pelagiske 
arter (vandloppe og torsk), og for fødeindtag af 
biota (sekundær forgiftning) for mallemuk. 
Hvis der ikke er EU værdier, anvendes 
nationalt fastsatte miljøkvalitetskrav for 
Danmark. Det medfører, at 30 ud af ca. 70 
identificerede kemikalier indgår i analysen. 
 
Totale risikokoefficienter (RK) for en orga-
nisme er beregnet som summen af risiko for de 
enkelte additiver. 
 

• Potentiel risiko (RK > 1): Vandloppe og 
torsk ved eksponering af flammehæmmeren 
pentabromdiphenylether (PeBDE) via PUR, 
biocidet tributyltin (urenhed) via PVC og 
PUR, flammehæmmeren 
hexabromocyklododekan (HBCDD) via 
EPS samt for mallemuk ved eksponering af 
PeBDE via PUR. 

• Relativt høj (RK = 0.1): Vandloppe og 
torsk ved eksponering for blødgøreren bis-
(2-ethylhexyl)ftalat (DEHP) i PVC og 
kobber som biocid i akrylmaling. 
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Tabel 2. Additiver med potentielt høje (RK>1) og relativt høje (RK=0.1) risikokoefficienter overfor marine 
organismer. 

Akronym Navn CAS nummer Stofgruppe og 
anvendelse/forekomst  

Reguleringsstatus 

PeBDE Pentabrom-
diphenylether 

32534-81-9 Bromeret 
flammehæmmer. 
Anvendt overvejende i 
PUR. 

Produktion af PeBDE i EU ophørte i 
1997, og anvendelse af PeBDE blev 
forbudt i EU ved Direktiv 2003/11/EC 
(22). PeBDE blev inkluderet i 
Stockholm Konventionen for Persistent 
Organic Pollutants (POPs) (Stockholm 
Konventionen, 2019a) (23) mht. 
globalt forbud i 2009. Genanvendelse 
af produkter med PeBDE er dog stadig 
muligt.  

HBCDD Hexabromo-
cyklododekan 

25637-99-4 Bromeret 
flammehæmmer. 
Anvendt i EPS og 
ekstruderet polystyren 
(XPS). 

HBCDD er listet i Stockholm 
Konventionens Annex A (Stockholm 
Konventionen, 2019b) (24), med særlig 
undtagelse for produktion og 
anvendelse som flammehæmmer i EPS 
og XPS i bygninger indtil 2017. 
Signifikante HBCDD mængder kan 
stadig forekomme i genanvendt PS 
emballage (25). HBCDD er reguleret i 
EU under EC 2006 (26). 

TBT Tributyltin  36643-28-4 Biocid. Indgår som 
urenhed i PVC og 
PUR. 

TBT kan forekomme som urenheder i 
mono- og dibutyltinstabilisatorer i plast 
(op til 1 wt-%), men mængderne er 
frivilligt kontrollerede af industrien til 
≤ 0.67 wt-% (som tin). Dibutyltin 
forbindelser har været brugt i mange år, 
men er nu begrænset til visse 
anvendelser, f.eks. til tagpaneler og 
vinduer. Fra 1. juli 2010 er nye 
produkter med >0.1 wt-% tributyltin 
(som tin) forbudt. 

DEHP Bis-(2-
ethylhexyl) 
ftalat 

117-81-7 Blødgører. Anvendes i 
PVC. 

DEHP er på EUs godkendelsesordning, 
hvor firmaer skal ansøge om 
produktion og brug af DEHP i EU. 
DEHP er forbudt i alt legetøj og 
småbørnsartikler. Miljøstyrelsen har 
arbejdet på et forslag til EU-regulering 
og ECHA har, sammen med 
Miljøstyrelsen, fremsat et forslag om 
forbud af bl.a. DEHP i en række 
produkter. 

Cu Kobber 7440-50-8 Biocid. Anvendes i 
akrylmaling. 

Kobber(I)oxid er blevet risikovurderet 
med henblik på optag på EUs 
positivliste  liste som aktivstof til brug i 
biocidholdig bundmaling. 
Kobber(I)oxid er godkendt i EU fra 1. 
januar 2018. 
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Da kun 30 additiver ud af ca. 70 identificerede 
er medtaget i analysen, samt at der sandsynlig-
vis vil være en lang række yderligere additiver, 
vil den beregnede totale risiko sandsynligvis 
være underestimeret. Selv om de nævnte addi-
tiver er regulerede eller forbudte, kan de stadig 
forekomme i ældre produkter, og det vil være 
hensigtsmæssigt at få mere viden om højkon-
centrations additiver i nedbrudt plast, såsom 
blødgørere og flammehæmmere, f.eks. anvendt 
i PVC og PUR. Endvidere vil det være relevant 
at identificere andre potentielt skadelige addi-
tiver i nedbrudt plast, f.eks. ved at anvende 
non-target screeninganalyser (Non-target 
screeningsmetoder er miljøkemiske metoder til 
identifikation af ukendte eller nye forurenende 
stoffer). Et tilsvarende projekt med en non-
target screening for plastadditiver i nedbrudt 
plastmateriale er lige startet op på Aarhus 
Universitet, Institut for Miljøvidenskab, i 
samarbejde med partnere fra Norge og Island. 
 
En mere komplet og præcis risikovurdering af 
additiver fra plast giver mulighed for en bedre 
forståelse af de risici, der er forbundet med 
plastforureningen samt bedre regulering af 
additiver og plastprodukter. For at det skal 
være muligt, vil det være hensigtsmæssigt at 
udvide risikovurderingen af den direkte 
eksponering, som vist her, med en vurdering af 
den indirekte eksponering, hvor additiver siver 
ud i det marine miljø og optages af organismer, 
samt at inkludere vektoreffekten, dvs. optagne 
plastpartikler med additiver sorberet fra det 
omgivende vand (27). Disse processer er 
specielt vigtige for persistente og biomagni-
ficerende kemikalier som flammehæmmere. 
Yderligere er der behov for mere viden 
omkring biotilgængelighed af kemikalier og 
plastpartiklers rolle i maven og fordøjelses-
systemet af organismerne. 
 
Yderligere information: 
Patrik Fauser paf@envs.au.dk 
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Kan ”vand” mindske smitterisikoen? 

Af Peder Wolkoff, Det nationale forskningscenter for arbejdsmiljø 
 
”Tør” indeluft gør virusdråberne mindre, så 
de spredes længere væk, og luftvejene bliver 
mere sårbare og øger risikoen for influenza-
smitte. 
 
Det er velkendt, at almindelig forkølelse er 
årstidsafhængig, at influenza topper i vinter-
månederne, og at influenza er associeret med  
indeluftens fugtighed, der generelt er lavere i 
vintermånederne. Skulle Covid-19 være 
anderledes, næppe? Flere undersøgelser peger 
på, at Covid-19 er årstidsafhængig og til en vis 
grad moduleret af fugten, fx (1, 2). 
 
Ventilationen har domineret som bekæmpel-
sesmiddel mod smitterisikoen, især i inde-
klimaer med mange personer samlet og dårlig 
udluftning. Det er særligt de små viruspartikler 
(også kaldet mikrodråber eller aerosoler), der 
hænger i længere tid i luften og dermed 
spredes og øger risikoen for smitte betydeligt 
længere væk end de anbefalede 1-2 meter, der 
primært vedrører smitterisikoen fra de store og 
tunge viruspartikler, der hurtigt synker ned og 
lander på overflader. 
 
Ventilation er et vigtigt instrument til for-
tynding af indeluftens indhold af luftbårne 
forureninger, herunder de små viruspartikler. 
Sammen med rumtemperaturen er ventilation 
(naturlig eller mekanisk) i indeklimaet de to 
parametre, som generelt er i fokus, når det 
gælder kontrol af indeluftens kvalitet, komfort 
og sundhedsmæssigt. Indeluftens fugtighed, 
der nøje spiller sammen med temperaturen, 
både den udendørskomne og indendørs luft, 
har været nedprioriteret i kontrol og styring af 
luftkvaliteten; dette til trods for kendskabet til 
luftfugtighedens gavnlige egenskaber gennem 
snart fem dekader (3). 
 
Kan det nu være rigtigt, at indeluftens fugtig-
hed har positive virkninger på luftkvaliteten 
generelt, men i særdeleshed medvirker til at 

mindske risikoen for smitte med influenza-
virus? For eksempel har interventionsunder-
søgelser (4) vist fald i  luftvejssygdomme ved 
øgning af luftens fugtighed. Det er blandt andet 
vist i børnehaveklasser, hvor en intervention 
over et par måneder med øgning af luftens 
fugtighed i klasserum i forhold til ikkebefug-
tede klasserum viste en signifikant reduktion af 
den totale mængde influenzavirus i indeluften 
og af virus afsat på overflader, samtidig med at 
virusdråbernes størrelse øgedes ved befugt-
ningen (5). Samtidig var der cirka en tredjedel 
lavere fraværsprocent blandt børnene, der 
opholdt sig i de befugtede klasserum. Inter-
ventionen demonstrerer, hvordan en ikke-
farmaceutisk behandling markant kan reducere 
smitterisikoen. Men for at kunne besvare 
spørgsmålet må man se på flere aspekter, hvor 
indeluftens fugt har betydning, nemlig: 1) 
virusdråbernes dynamik i indeluften, 2) virus-
dråbernes levedygtighed (overlevelse) og 
transmission (spredning) i henholdsvis inde-
luften og på overflader, hvor de er afsat og 3) 
luftvejenes selvrenseevne (mucociliary 
clearance) og immunrespons (robustheden), fx 
(6). I den sammenhæng er det vigtigt at have 
for øje, at den primære risiko er smitte via 
inhalation fra hoste, tale og sang, der 
producerer et kontinuum fra de helt små 
mikrodråber til de store og tunge virus-
partikler. Men risikoen ved kontaktsmitte via 
håndberøring af inficerede overflader kan være 
betydelig; et forhold, der ligeledes afhænger af 
mange faktorer, for eksempel om det er i en 
børnehave, på et hospital eller i et slagteri, men 
i høj grad også af koncentrationen af virus i 
spyttet, nærheden til smittekilde, temperaturen 
og ventilationen.  
 
Kontrollerede laboratorieforsøg med forskel-
lige virusarter, dyre- og modelstudier har 
påvist, at kold og tør luft favoriserer virus-
dråbers levedygtighed og evne til at transpor-
teres i luften, fx (7, 8, 9). Disse og mange 
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andre undersøgelser har efterhånden synlig-
gjort, at overlevelsen og smitteevnen er lavest i 
området 40-60 % relativ fugtighed. Observa-
tionerne skal imidlertid tages med et vist 
forbehold, idet de mekanistiske forhold er 
komplicerede og stadigvæk langtfra belyst 
tilstrækkeligt. Derudover er der det forbehold, 
at resultaterne fra dyreforsøg ikke altid kan 
overføres direkte til mennesker, samt at brugen 
af kunstig spyt  i modelberegninger og urea-
listisk generering af viruspartikler i labora-
torieforsøg skal tolkes kritisk (10, 11). Udover 
virusdråbernes levedygtighed og smitteevne 
har indeluftens fugtighed ydermere betydning, 
idet en lav fugtighed øger fordampning af vand 
fra virusdråberne, så de bliver mindre, lettere 
og svæver i længere tid i luften, i modsætning 
til de store viruspartikler, og dermed spredes 
de længere væk fra smittekilden. Derudover 
forhindres fordampningen af virusdråberne ved 
øgning af luftens fugtighed fra tør indeluft, 
dvs. fra mindre end 30 % til >40-60 % relativ 
fugtighed. 
 
En væsentlig smittevej er overførsel til øjne og 
næsens slimhinder fra hænder, der har været i 
berøring med kontaminerede overflader, hvor 
de store viruspartikler er afsat. Her har luftens 
fugtighed også indflydelse på virus’ leve-
dygtighed. Laboratorieforsøg har vist, at leve-
dygtigheden af virus på forskellige overflader, 
for eksempel på stål eller plastik, nedsættes  
hurtigst ved 50 % relativ fugtighed i forhold til 
20 % eller 80 % relativ fugtighed (12, 13). 
 
Et væsentligt element i den samlede risiko-
vurdering er luftfugtighedens betydning for 
luftvejenes forsvarsmekanismer ved viralt 
angreb, immunrespons, og celleskader på cilia 
(fimrehårene), herunder den markant reduce-
rede selvrensemekanisme ved udsættelse for 
tør luft, hvilket gælder særligt for ældre 
personer. Det beskyttende og selvrensende 
slimhindelag i luftvejene bliver tyndere og 
tyndere ved udsættelse for tør luft på grund af 
vandtabet, og selvrenseevnen forsvinder, idet 
fimrehårene deaktiveres; hvorved virus lettere 
trænger ind i slimhinderne i luftvejene. 

Jeg kan huske som barn, at radiatorerne i 
mange hjem havde en aflang lerkrukke, som 
man påfyldte med vand hver dag. Senere kom 
de hvide kvadratiske flader med filterpapir i 
kontakt med et vandreservoir som på sigt dog 
har været et depot af mikrobiologiske emner, 
hvilket er betænkeligt, men alt dette forsvandt 
pludselig. Det er langt fra nyt, at tør luft er 
ugunstig for helbredet herunder øjne og 
luftveje. En af indeklimaforskningens pionerer 
C.P. Yaglou fra Boston skrev i en artikel i 
1937 (14), at en relativ fugtighed på mellem 
40-60 % med al sandsynlighed var ”sundere” 
end 20-30 % relativ fugtighed, men vanskelig 
at fastholde af praktiske årsager (dengang). 
 
Man kan undre sig over, at indeluftens fugtig-
hed til en vis grad gik i glemmebogen, i hvert 
fald hos ventilationsingeniører. Det kan der 
være flere grunde til, se (3). Heriblandt over-
fortolkning af resultaterne af selvrenseevnen 
hos unge mennesker, der blev udsat for tør luft 
over længere tid i et klimakammer. Senere 
kom skimmelsvampekampagnen, der var svær 
at håndtere objektivt og vanskeligheden med at 
kunne skelne mellem de sundhedsmæssige 
konsekvenser af fugtskader i byggekonstruk-
tioner og indeluftens fugtighed. Medvirkende 
dertil var også observationen af forsøgs-
personers negative oplevelse af luftkvaliteten 
ved kortvarig vurdering af lugten afgivet fra 
byggematerialer, som blev eksponeret for høj 
fugtighed og temperatur; den sundheds-
mæssige betydning af den negativt oplevede 
luftkvalitet blev overfortolket. 
 
Ventilationens funktion er dels at fortynde luft-
forureninger i indeluften, herunder virusdråber, 
men mekanisk ventilation og efterfølgende 
opvarmning af en i forvejen tør udeluft resul-
terer i en endnu mere tør indeluft til fordel for 
yderligere dannelse af mikrodråberne, samtidig 
med at deres levedygtighed øges. Der er 
eksempler på, at virus kan spredes via ventila-
tionskanaler, eksempelvis på hospitaler. 
 
Litteraturen viser, at befugtning af tør luft har 
en række gavnlige effekter (1), der blandt 
andet kan medføre en lavere risiko for infek-



 
 
 
 
 

  
 
 
miljø og sundhed 27. årgang, nr. 1, maj 2021  25

tion. Befugtning af indeluften bør derfor være 
et ligeværdigt middel, der bør indgå i en samlet 
strategi med kontrol af temperatur og ventila-
tion med henblik på at opnå optimale 
betingelser for kvaliteten af indeluften ud fra 
en komfort-, trivsels- og sundhedsmæssig 
synsvinkel, herunder minimering af smitte-
risikoen. Afslutningsvis kan det konkluderes, 
at befugtning af tør indeluft resulterer i færre 
virus mikrodråber (ved fordampning), som får 
mindre levedygtighed og deres levedygtighed 
på overflader mindskes. Endelig opnås en 
forbedret selvrenseevne og immunrespons i 
luftvejene. Ydermere vil den øgede fugtighed i 
indeluften giver tungere viruspartikler, der 
dermed synker hurtigere ned. Endelig kan man 
spekulere over, om den øgede luftfugtighed i 
åndingszonen ved brug af mundbind er 
medvirkende til beskyttelse mod smitte ved 
fastholdelse af selvrenseevnen. 
 
Alt i alt har den eksisterende tradition kun at 
kontrollere ventilationen og temperaturen i 
indeklimaet konsekvenser for sundheden. Der 
ligger et enormt forskningsbehov i belysning af 
betingelserne for, hvordan temperaturen, 
indeluftens fugtighed i samspil med ventilation 
(herunder luftforureninger), sikrer optimal 
komfort og et sundhedsmæssigt forsvarligt 
indeklima, og samtidig med at smitterisikoen 
mindskes i vintersæsonen. 
 
Yderligere information: 
Peder Wolkoff 
pwo@nfa.dk   
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Litteraturoversigt over helbredseffekter af lufthavns-
emissioner i og omkring lufthavne 

Af Katja Maria Bendtsen, Elizabeth Bengtsen, Anne Thoustrup Saber og Ulla Vogel, 
Det Nationale Forskningscenter for Arbejdsmiljø 
 
 
En oversigt over den samlede videnskabe-
lige litteratur på området viser, at luft-
havnsemissioner ligner især dieseludstød-
ningspartikler og andre trafikgenererede 
emissioner og forårsager de samme hel-
bredseffekter som andre trafikgenererede 
emissioner. 
 
Baggrund 

Ligesom andre forbrændingsmotorer produce-
rer flymotorers forbrænding af jetbrændstof 
kulpartikler med associerede tjærestoffer 
(PAH) samt metaller og gasser, såsom CO2, 
NOx, CO, SOx m.fl. Ufuldstændig for-
brænding af fossile brændstoffer, inklusive 
flybrændstof, resulterer i dannelsen af kulstof-
baserede affaldsprodukter og kondenserede 
stoffer kaldet sod. Sodpartiklerne kan på grund 
af deres størrelse betegnes som proces-
genererede nanopartikler ligesom dieseludstød-
ningspartikler. Udledningen kan bestemmes 
ved at måle indholdet af uorganisk kulstof i 
partiklerne, enten som elementært carbon (EC) 
eller black carbon (BC). Terminologien 
afhænger af målemetoden, men i begge 
tilfælde måles indholdet af uorganisk kulstof i 
partiklerne. Generelt har forbrændingspartikler 
inklusive flyemissionspartikler et stort indhold 
af uorganisk kulstof, men indholdet kan variere 
noget efter brændstoftype og motorens for-
brænding, dvs. om flyet er i taxi-, take-off-, 
opstignings- eller landingsfase. Analyser af 
partikler direkte fra jetmotorer og i lufthavne 
tyder på, at lufthavnspartikler er mindre end 
dieseludstødningspartikler. 
 
Dieseludstødningspartikler er typisk 60-100 
nanometer i diameter, mens flypartikler er 
mindre, helt ned til under 20 nm. 
 

Resultat af litteraturgennemgangen 

Vores gennemgang af den videnskabelige 
litteratur om helbredseffekter af lufthavns-
emissioner (1) er baseret på en systematisk 
litteratursøgning. Yderligere artikler blev iden-
tificeret ved andre søgninger. Til brug for 
overblik og baggrundsviden om målinger i 
luften omkring lufthavne har vi gennemgået 
review-artikler, som sammenfatter viden fra 
blandt andet studier udført i store inter-
nationale lufthavne, hvor emissionerne måles 
løbende, heriblandt London Heathrow, 
Amsterdam Schiphol, Lisabon, Rom, Los 
Angeles LAX og andre lufthavne i USA (2-4).  
 
Gennemgangen af den fremsøgte litteratur 
viste, at knap 100 artikler var relevante for 
vores videnskabelige formål/mål/undersøgelse, 
og at disse var fordelt nogenlunde ligeligt på 
artikler dels om fysiske og kemiske egenskaber 
af lufthavnsemissioner og  dels om helbreds-
effekter (se tabel 1 herunder). Det samlede 
billede af disse studier er, at de generelt peger i 
samme retning.,  
 
 
Tabel 1. Oversigt over studiernes fordeling på de 
forskellige områder: 

Artikler om lufthavnspartiklers fysiske og 
kemiske egenskaber: 

50 

Artikler om helbredseffekter af flybrændstof: 15 
Artikler om helbredseffekter af 
lufthavnspartikler: 

 

 celle- og dyrestudier: 5 
 eksponering og helbred for populationer 

omkring lufthavne: 
9 

 eksponering og helbred for 
lufthavnspersonale: 

18 
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I gennemgangen af denne litteratur undersøger 
en række studier helbredseffekterne af luft-
havnsemissioner direkte i mennesker eller i 
celle- og dyrestudier. I biomoniteringsstudier 
af lufthavnsansatte og i de epidemiologiske 
studier af folk, der bor i nærheden af en luft-
havn, er personerne både udsat for partikler og 
gasser, der stammer fra lufthavnen (dvs. både 
fly og hjælpekøretøjer) og fra den generelle 
luftforurening (baggrundsforureningen).  
Designet af studierne er afgørende for, om der 
kan skelnes mellem effekter, der kan tilskrives 
lufthavnsemissioner og effekter af baggrunds-
luftforurening eller andet. For studierne udført 
på celler og dyr gælder det, at partiklerne er 
opsamlet enten direkte fra flymotorerne i test-
faciliteter eller i lufthavne, enten tæt på tændte 
flymotorer eller på forpladsen med aktive fly. 
Her kan de observerede effekter tilskrives 
partiklerne. Afhængigt af hvor og hvornår 
prøven er opsamlet vil flyemissionerne være 
den eneste eller den væsentligste komponent.  
 
Eksponeringsrisiko for de ansatte i 
lufthavne  

De fremsøgte studier fra meget forskellige luft-
havne i bl.a. Italien, USA, Holland og Kina har 
i nogen grad fokus på luthavnsansatte. Studier 
med beskrivelser af arbejdspladseksponeringer 
og målinger af biomarkører (fx indikatorstoffer 
i blod og urin) viste generelt, at der i luft-
havnene var udsættelse for øgede niveauer af 
partikler, sodpartikler i nanostørrelse (tabel 2) 
samt øgede niveauer af tjærestoffer med kræft-
fremkaldende potentiale. Biomarkørerne i urin-
prøver viste, at lufthavnspersonale havde for-
højet udsættelse for brændstof (5), og celler fra 
blod og mundskrab viste øgede niveauer af 
DNA-skade, hvilket er en indikator for 
kræftrisiko (5-7). 
 
Der kan gennemgående fremhæves tre karak-
teristika, som er vigtige i forhold til risikoen 
for erhvervsmæssig udsættelse for partikler for 
lufthavnsansatte (2):  
 

1. Afstand. Tændte flymotorer er den største 
kilde til partikler i nanostørrelse i lufthavne. 
Afstand til emissionskilden (flymotorer) er 

en vigtig faktor for eksponeringsniveauer 
for lufthavnsansatte. Niveauerne er højere, 
jo tættere man er på tændte flymotorer og jo 
mere man færdes i vindretningen fra fly. 
 

2. Motortilstand. Tændte flymotorer udleder 
store mængder partikler i nanostørrelse, 
men der er stor variation i emissions-
niveauer over tid, og flyenes motortilstande 
har betydning for mængden og typen af 
partikler. Høje partikelniveauer kædes 
typisk sammen med start og landing af fly. 
Høje niveauer af tjærestoffer i partiklerne 
kædes sammen med tomgangstilstand 
(”ground-idle”), hvor flyet er holdende på 
jorden med tændt motor. 

 

3. Jobfunktion. Der er store forskelle i 
eksponeringsniveauer mellem forskellige 
personalegrupper i lufthavnene. Lufthavns-
personale kan grupperes i lavrisiko (kontor-
arbejde og andre indendørs funktioner 
længst væk fra flyene), mellemrisiko 
(catering/rengøring/flysikkerhed med nogen 
kontakt med flyområdet) og højrisiko 
(personale som håndterer bagage samt 
mekanikere/klarmeldere, som primært 
færdes i flyområdet på forpladsen). 

Toksikologiske studier i dyr og celler 

En risikovurdering omfatter både omfanget af 
de arbejdsmiljømæssige udsættelser og farlig-
heden af udsættelserne. Ud over biomonite-
ringsstudierne blev der identificeret fem 
studier, der havde fokus på at afdække de 
toksiske effekter af flyemissionspartikler i dyr 
og cellekulturer.  
 
Celle- og dyrestudier kan bruges til at klar-
lægge mekanismen bag sygdomsfremkaldende 
effekter og mulige årsagssammenhænge. Der 
blev ikke identificeret andre studier af toksiske 
effekter af flyemissioner i dyr end et 
dyrestudie fra NFA som viste, at lunge-
eksponering for lufthavnspartikler påvirkede 
immunsystemet og gav DNA-skader i samme 
grad som dieseludstødningspartikler og rene 
kulnanopartikler, som tidligere har været 
beskrevet i Miljø og Sundhed (8). 
(http://miljoogsundhed.sst.dk/blad/ms1903.pdf) 
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Dieseludstødningspartikler og kulnanopartikler 
er klassificeret som henholdsvis kræftfrem-
kaldende for mennesker og muligvis kræft-
fremkaldende for  mennesker af WHOs kræft-
agentur, IARC (9,10). 
 
Litteraturgennemgangen identificerede fire 
studier, hvori opsamlede lufthavnspartikler er 
blevet undersøgt i cellemodeller. Forskellige 
celletyper blev anvendt i hvert af de fire 
studier. Ét cellestudie viste, at lufthavns-
partikler kan påvirke immunsystemet (øge 
aktiveringen af inflammatoriske celler og 
signaleringsveje) og derved øge følsomheden 
overfor anden luftforurening og sygdoms-
fremkaldende mikroorganismer (11). De 
øvrige cellestudier viste, at lufthavnspartikler 
forårsager dannelse af reaktive oxygen-
forbindelser og inflammation (12-14). Disse 
resultater understøtter sammen med dyre-
studiet, at lufthavnspartiklerne kan være årsag 
til inflammation, akutfaserespons og DNA-
skade, som kan forøge risikoen for luftvejs-
sygdomme, hjerte-kar-sygdomme og kræft. 
Lufthavnspartikler har dermed helbreds-
effekter, som er sammenlignelige med andre 
trafikemissionspartikler, som for eksempel 
dieseludstødningspartikler. I dyre- og celle-
studierne er der både undersøgt partikler, 
opsamlet under testsituationer, hvor partiklerne 
udelukkende stammer fra flymotorer, og 
partikler opsamlet i lufthavne, hvor partiklerne 
stammer fra både fly, hjælpekøretøjer og 
baggrundsforurening. Der ses ikke væsentlige 
forskelle i det biologiske respons. Samlet set 
tyder dyre- og cellestudierne på, at partikler fra 
fly- og lufthavnsemissioner forårsager de 
samme effekter, som ses i studier af 
mennesker. 
 
Beboelsesområder nær lufthavne  

Epidemiologiske studier af den generelle 
befolkning i nærheden af lufthavne viser, at 
afstand til lufthavn og vindretning har stor 
betydning for eksponeringsniveauer for luft-
havnsemissioner. Antallet af fly og andre 
lokale forhold har også betydning. Der er i 
litteraturgennemgangen identificeret ni studier, 
som har undersøgt, hvordan lufthavns-

emissioner påvirker det omgivende miljø og 
bidrager til luftforurening og potentielle 
helbredseffekter på beboere omkring luft-
havne.  
 
To studier af henholdsvis tre lufthavne i staten 
New York og et stort område, der dækker de 
12 største lufthavne i Californien, viste, at 
lufthavnsemissioner var associeret med et øget 
antal af hospitalsindlæggelser for astma og 
andre lungesygdomme samt hjerte-kar-syg-
domme, særligt i følsomme grupper som børn 
under 5 år, ældre over 65 år og socialt 
belastede borgere (15,16). En hollandsk 
rapport om Schiphol lufthavn ved Amsterdam 
viste, at skolebørn og voksne indtog mere 
medicin og havde øgede luftvejssymptomer på 
dage, hvor de var eksponeret for øgede 
emissioner fra lufthavnen. Den hollandske 
rapport konkluderer, at helbredseffekter af 
lufthavnsemissioner er sammenlignelige med 
helbredseffekter af andre trafikemissioner.  
 
Et biomoniteringsstudie undersøgte effekten af 
udsættelse for lufthavnsemissioner hos fri-
villige forsøgspersoner med astma, som blev 
rekrutteret til at gå en tur i en zone med høje 
emissioner fra Los Angeles lufthavn sammen-
lignet med, når de samme forsøgspersoner gik 
en tur i et område uden lufthavnsemissioner 
(17). Forsøgspersonerne havde højere blod-
niveauer af biomarkører for inflammation efter 
gåturen i lufthavnen sammenlignet med efter 
en gåtur i et område uden lufthavnsemissioner. 
Disse resultater tyder på, at eksponering for 
lufthavnsemissioner påvirker luftvejene og 
igangsætter en betændelsesreaktion i hele 
kroppen, som vides at bidrage til astma, lunge-
sygdom og hjerte-kar-sygdom. 
 
Perspektiv og konklusion 

Lufthavnsemissioner er en meget kompleks 
blanding af partikler og gasser. En stor del af 
partiklerne er procesgenererede nanopartikler, 
som udledes fra tændte flymotorer. Man kan 
måle flyemissioner på flere måder. Det mest 
almindelige er at måle antallet af partikler  
(partikelkoncentrationen) eller den samlede 
masse (vægt) af partikler i luften. Der er ikke
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Tabel 2. Eksempler på målte partikelkoncentrationer på forpladser eller som personlige målinger i danske studier 
og på tværs af studier.  

  

Målte gennemsnitlige niveauer på forpladser (fra flere studier og flere 
lande): 

10.000 – 20 millioner partikler/cm3 

Gennemsnitlige niveauer ved personlige målinger af ”klarmeldere” og 
”hangar operator” (flere studier og flere lande): 

17-25.000 partikler/cm3 

Gennemsnitligt målt niveau når jetjager letter og lander (personlige 
målinger hos klarmeldere på dansk flystation) (8): 

1,2 millioner partikler/cm3 

Målt niveau i DK 2014 for bagagemedarbejdere (gennemsnit for en 
arbejdsdag) (18): 

37.000 partikler/cm3 

Målt niveau i DK 2014 for medarbejdergrupper der færdes på forplads 
(cateringchauffører, sikkerhedspersonale mv) (gennemsnit for en 
arbejdsdag) (18): 

12.000-20.000 partikler/cm3 

Målt niveau i DK 2014 for kontormedarbejdere (gennemsnit for en 
arbejdsdag) (18): 

5.000 partikler/cm3 

 
 
grænseværdier for flyemissionspartikler som 
sådan eller for eksponering for partikler i 
nanostørrelse i Danmark eller EU. Enkelte EU-
lande, Tyskland, Holland og Finland, har 
indført en ikke-helbredsbaseret referenceværdi 
for tekniske nanomaterialer på 40.000 
partikler/cm3, som er en frivillig aftale mellem 
arbejdsmarkedets parter, og som virksom-
hederne derfor ikke er forpligtet til at over-
holde. Referenceværdien gælder for tekniske 
nanomaterialer med lav massefylde som for 
eksempel kulstofbaserede nanopartikler og kan 
derfor sammenlignes med flyemissions-
partikler (selvom det er procesgenererede 
nanopartikler). Tabel 2 viser eksempler på 
partikelkoncentrationer fra forskellige studier. 
Typen af målinger og de målte partikel-
koncentrationer varierer meget og kan ikke 
umiddelbart sammenlignes. Det ses dog 
generelt, at de rapporterede eksponerings-
niveauer i lufthavne er høje i forhold til 
referenceværdien på 40.000 partikler/cm3 for 
jobtyper, der medfører, at man opholder sig i 
nærheden af tændte flymotorer (fx personale 
som håndterer bagage, cateringchauffører og 
klarmeldere). Dette gælder også for de danske 
studier. 
 

Samlet set er der i lufthavne i Danmark, Italien 
og Frankrig rapporteret eksponeringsniveauer 
på op til 20 millioner partikler/cm3 som peak-
målinger i indåndingszonen hos lufthavns-
personale. I et dansk studie fra 2014 var den 
gennemsnitlige partikelkoncentration over en 
arbejdsdag målt i indåndingszonen hos bagage-
medarbejdere i lufthavnen lige under refe-
renceværdien (18). Til sammenligning var 
partikelkoncentrationen hos kontormedarbej-
dere indendørs 5.000 partikler/cm3.  
 
En række studier har målt eksponerings-
niveauer af lufthavnsemissioner på basis af 
massen (dvs. vægten) af partikler, hvilket gør 
det muligt at vurdere risikoen ved at sammen-
ligne med grænseværdier for eksempel for 
dieseludstødningspartikler. I NFAs studie fra 
2019 var eksponeringsniveauerne generelt 
under de relevante danske grænseværdier for 
forskellige delkomponenter i flyemissions-
partikler (8). For eksempel for tjærestoffer 
(polyaromatiske carbonhydrider), hvor grænse-
værdien ligger på 200 mikrogram/m3. Selvom 
en grænseværdi for dieselpartikler formelt set 
ikke gælder for flyemissioner, er det fra et 
toksikologisk synspunkt relevant at sammen-
ligne flyemissionspartikler med dieselgrænse-
værdier, da meget tyder på, at de har samme 
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toksicitet. EU har fastsat en ny grænseværdi 
for dieseludstødning på 50 mikrogram EC/m3 
(elementært carbon = sod), som vil være 
gældende fra februar 2023. ’Health Council of 
the Netherlands’ har publiceret to helbreds-
baserede risikoestimater for dieseludstød-
ningspartikler målt som EC, hvor de angiver et 
risikoniveau (prohibition risk level) for diesel-
udstødningspartikler på 1,03 mikrogram 
EC/m3 svarende til at 4 ud af 1000 statistisk set 
vil få lungekræft som følge af erhvervsmæssig 
eksponering gennem et helt arbejdsliv ved en 8 
timers daglig udsættelse svarende til denne 
værdi i 40 år uden brug af beskyttelses-
foranstaltninger som personlige værnemidler. 
Holland har pr 1. juli 2020 indført en grænse-
værdi for dieseludstødningspartikler på 10 
mikrogram EC/m3. Til sammenligning viste et 
studie, som målte partikeleksponeringen i 12 
forskellige lufthavne fordelt på 41 flyvninger, 
et gennemsnitlige niveau på ca. 4 mikrogram 
EC/m3 på forpladsen (boardingområdet) (19). 
 
Sammenfattende viser litteraturgennemgangen, 
at flyemissioner på flere måder er sammen-
lignelige med andre trafikemissioner inklusive 
dieseludstødningspartikler. Partiklerne er pro-
cesgenererede nanopartikler og ligner hinanden 
fysisk og kemisk, dog med en  forskel i stør-
relse. Endvidere understøtter litteraturen, at 
flyemissionspartikler har samme helbreds-
effekter, som man ser efter udsættelse for 
dieselpartikler og andre trafikemissioner. Det 
betyder, at flyemissionspartikler formentlig er 
kræftfremkaldende, og at de også kan forår-
sage andre helbredseffekter på linje med 
luftforurening fra trafik. Samlet set viser 
målinger foretaget i og omkring lufthavne samt 
biomoniteringsstudier, at nogle ansatte udsæt-
tes for potentielt helbredskadende partikler i et 
stigende niveau, jo tættere de arbejder på 
flymotorer i drift. 
 
Yderligere information: 
Ulla Vogel 
ubv@nfa.dk 
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Københavns Arbejds- og Miljømedicinske 
forskningscenter for Reproduktion (AMoRe)  

Af Mathilde Werborg Birkholm1,2*, Marie Pedersen2, Luise M. Begtrup3, Camilla Sandal 
Sejbæk1, Jens Peter Bonde3, Katia K. Hærvig3, Sesilje B. Petersen3, Anne-Marie Nybo 
Andersen2, Sandra Søgaard Tøttenborg3, Karin Sørig Hougaard1,2 
 
 
Københavns Arbejds- og Miljømedicinske 
forskningscenter for Reproduktion 
(AMoRe) ønsker at styrke samarbejdet 
mellem forskere og andre organisationer 
med interesse for reproduktion, miljø og 
arbejdsmiljø. I AMoRe afholdt vi det første 
åbne møde i januar 2020  med stor succes.  
1 
Infertilitet og negative graviditetsforløb og 
fødselsudfald forekommer hyppigt og har kon-
sekvenser for samfundet, familien og individet, 
ikke kun i Danmark men i hele verden. Kom-
plikationer i graviditetsforløbet som gravi-
ditetsudløst sukkersyge og svangerskabs-
forgiftning, ses i hhv. 3-4 % og 1-3 % af alle 
graviditeter i Danmark. Derudover oplever 16 
% af alle gravide kvinder svære bækken-
smerter (”bækkenløsning”), som udgør den 
hyppigste årsag til graviditetsrelateret fravær 
fra arbejde (1). I Danmark fødes hvert år ca. 
60.000 børn; heraf vejer 3.500 for lidt (<2.5 
kg), 3.250 børn fødes med større misdannelser, 
knap 4.000 bliver født for tidligt (< 37 uger), 
og mellem 400 og 500 børn dør ved fødslen 
eller inden for det første leveår (2) Samtidig er 
antallet af børn med funktionsforstyrrelser og 
forskellige lidelser stigende, fx astma og 
attention deficit/hyperactivity disorder 
(ADHD) (3, 4). I Danmark vil omkring 15-25 
% af alle par opleve infertilitet på et tidspunkt i 
deres liv. Selvom nogle af årsagerne til infer-
                                                      
 
1  Nationale Forskningscenter for Arbejdsmiljø 
2 Institut for Folkesundhedsvidenskab, Københavns 

Universitet 
3 Arbejds- og Miljømedicinsk Afdeling, Bispebjerg 

Hospital; *praktikant på NFA, FSV-uddannelsen 
på Københavns Universitet  

 

tilitet og uønskede reproduktionsudfald er 
kendte, fx høj alder hos førstegangsfødende, er 
der forsat mange ukendte faktorer (5, 6, 7). For 
at forebygge fremfor at symptombehandle er 
det nødvendigt at identificere faktorer i miljø 
og arbejdsmiljø, som kan have betydning for 
evnen til at få sunde og raske børn. Det er 
specielt vigtigt i nutidens Danmark, hvor langt 
de fleste par er i arbejde, og individets egen 
indflydelse på udsættelsen for sundhedsskade-
lige eksponeringer fra miljøet er begrænset.  
 
Der mangler meget viden om reproduktion 
i relation til miljø og arbejdsmiljø 

Reproduktion i relation til miljø og arbejds-
miljø er et relativt nyt interessefelt for forsk-
ning og myndigheder med kun 50 år på bagen. 
Denne periode har budt på store landvindinger, 
men vi udsættes fortsat for komplekse og 
dynamiske blandinger af eksponeringer, både 
før og efter fødslen, hvoraf vi ikke kender de 
potentielle sundhedsskadende effekter – 
udfordringerne er stadig mange, og især fak-
torer i arbejdsmiljøet har  begrænset opmærk-
somhed. 
 
Mange kemikalier i både miljø og arbejdsmiljø 
er ikke er undersøgt for eventuelle skadelige 
effekter på fertilitet, graviditet og foster-
udvikling - eller betydning for barnets helbred 
senere i livet. Selv ikke kemikalier, der 
produceres i meget store mængder (over 1.000 
tons/år pr. virksomhed eller importør), er der 
krav til at undersøge for, om udsættelse i 
graviditeten kan øge risikoen for at børn fx 
udvikler allergi eller bliver demente senere i 
livet (8). Derfor er det vanskeligt at vide hvilke 
kemikalier, der kan have negative effekter på 
reproduktiv sundhed hos voksne og deres børn. 
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Mange komplekse eksponeringer er slet ikke 
omfattet af EU’s regler (REACH) om test af 
kemiske stoffer. Det gælder fx de blandinger af 
kemiske stoffer og partikler, der opstår ved 
forbrænding og produktion (fx udstødning fra 
dieselbiler,  svejserøg). Risikovurdering af 
kemiske stoffer foregår for det meste for et stof 
ad gangen og tager sjældent højde for flere 
samtidige eksponeringer, eller at der kan ske 
udsættelse for kemiske stoffer både på 
arbejdspladsen og i hjemmet. Arbejdspladser 
er forpligtet til at beskytte den gravide mod 
skadelige påvirkninger, når kvinden har fortalt 
arbejdsgiveren om graviditeten. I praksis 
betyder det, at der ikke er specifik beskyttelse 
mod potentielt reproduktionstoksiske påvirk-
ninger i arbejdsmiljøet i perioden op til gravi-
diteten og i graviditetens første tid (8). 
  
Også en række ikke-kemiske påvirkninger er 
mistænkt for at kunne påvirke forløbet af 
graviditeten og fostrets udvikling. I arbejds-
miljøet gælder det fx natarbejde, stress, tunge 
løft og støj. Også her gælder det, at vores viden 
om de enkelte faktorer er begrænset, og at 
betydningen af at være udsat for flere sam-
tidige påvirkninger er næsten ubeskrevet (8).  

 
Ved at øge viden om miljø- og arbejds-
miljøeksponeringer kan vi iværksætte 
forebyggelsesinitiativer, der virker  

Dansk forskning på området er spredt over 
mange institutter og forskningscentre, hvoraf 
nogle har samarbejdet længe, mens andre er 
mindre forankret eller nye i feltet. Samarbejde 
og øget deling af ressourcer, viden og metoder 
vil styrke forskningen og dermed potentialet 
for forebyggelse. Det samme vil etablering af 
flere direkte veje fra forskning om reproduk-
tion til implementering af tiltag, så vi kan sikre 
og øge myndigheders og befolkningens viden 
om de mange potentielt reproduktionsskadelige 
faktorer i miljø og arbejdsmiljø. 
 
Dét var udgangspunktet for, at vi stiftede 
Københavns Arbejds- og Miljømedicinske 
forskningscenter i Reproduktion (AMoRe). 
AMoRe ønsker at stimulere forskning om 

reproduktion i relation til påvirkninger i 
arbejdsmiljø og miljø ved at øge samarbejde 
og videndeling mellem forskningsinstitutioner 
- i første omgang i Københavnsområdet - og 
skabe tættere bånd mellem viden og handling. 
AMoRe består af forskere fra det Nationale 
Forskningscenter for Arbejdsmiljø (NFA), 
Arbejds- og Miljømedicinsk Afdeling på 
Bispebjerg Hospital (AMED) og Institut for 
Folkesundhedsvidenskab på Københavns 
Universitet (IFSV). Overordnet koordineres 
AMoRe af Karin Sørig Hougaard 
(Seniorforsker, NFA), Sandra Søgaard 
Tøttenborg (Forskningsgruppeleder, AMED) 
og Marie Pedersen (Lektor, IFSV). 
 
Første offentlige møde 

Den 23. januar 2020 holdt AMoRe sit første 
åbne møde. Formålet var at undersøge, hvilken 
forskning Københavnsområdet bedriver om 
reproduktion i relation til miljø og arbejdsmiljø 
og at give forskere og andre aktører mulighed 
for at lære hinanden og hinandens forskning 
bedre at kende. På mødet blev deltagerne først 
præsenteret for en række korte oplæg med 
relevans for reproduktion. Karin Sørig 
Hougaard (NFA) indledte  med et historisk 
perspektiv på graviditet og reproduktion i 
relation til arbejdsmiljø. Søren Ziebe (Juliane 
Marie Centeret, Rigshospitalet og 
ReproUnion) holdt eftermiddagens andet 
oplæg, hvor han problematiserede de sam-
fundsmæssige udfordringer på reproduktions-
området. Mathias Nielsen (Københavns 
Kommune) fortalte, hvordan kommunens 
forvaltning, på opfodring af borgerne, har 
igangsat en række indsatser for at indsamle, 
kortlægge og komme med anbefalinger om 
helbredseffekterne af luftforurening. Lea Stine 
Tobiasen (Miljøstyrelsen) fortalte, hvordan 
REACH vurderer kemiske stoffer for repro-
duktionstoksicitet. Luise Mølenberg Begtrup 
(Afdeling for Arbejds- og Miljømedicin, 
Bispebjerg Hospital) fortalte slutteligt om 
individuel rådgivning af gravide om risiko-
faktorer i arbejdsmiljøet og udfordringerne ved 
at oversætte forskningsresultater til praksis. 
Efter oplæggene var der mulighed for at hilse 
på hinanden, og mange deltagere præsenterede 
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deres forskning ud fra medbragte postere. 
Arbejdsmediciner og professor Jens Peter 
Bonde (AMED) rundede mødet af med 
forhåbning og opløftende ord om, at AMoRe er 
et længe ventet skridt i retningen mod det 
ambitiøse mål om, at infertilitet og reproduk-
tion forebygges og tænkes ind i miljø og 
arbejdsmiljø. 
 
Vi arbejder på at få oprettet en hjemmeside og 
næste netværksmøde er på tegnebrættet. Til 
næste møde håber vi at få endnu flere af 
forskningsgrupperne med, da visionen er også 
at mødes nationalt med de reproduktions-
epidemiologiske forskningsfælleskaber, der 
allerede eksisterer på Fyn og i Jylland. 
 
Yderligere information: 
Karin Sørig Hougaard 
KSH@nfa.dk 
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Lungetoksicitet efter eksponering for amorfe 
silikapartikler - indikationer for additive effekter af 
porøsitet og kobberoxid 

Af Niels Hadrupa, Kukka Aimonenb, Marit Ilvesc, Hanna Lindbergb Rambabu Atluria, Nicklas 
M. Sahlgrena, Nicklas R. Jacobsena, Kenneth K. Barfoda, d, Trine Berthinga, Alan Lawlore, 
Hannu Norppab, Henrik Wolffb, Keld A. Jensena, Karin S. Hougaarda,f, Harri Aleniusc,g, Julia 
Catalanb,h, and Ulla Vogela,i 

 
 
I dette studie undersøgte vi, hvordan for-
skellige typer partikelmedieret toksicitet 
spiller sammen, nemlig forøget overflade-
areal og metaliontoksicitet. Vi finder 
evidens for additive effekter, og ingen 
evidens for synergi. Det er vigtig informa-
tion i forhold til at kunne forudsige toksici-
tet af nye nanomaterialer.  
1 
Introduktion 

Industrielt producerede nanopartikler kan 
modificeres for at udbrede deres brug i for-
skellige industrielle processer. Sådanne modi-
fikationer, fx introduktion af porøsitet eller 
påsætning af kemiske grupper kan dog poten-
tielt øge materialernes toksicitet. 
                                                      
 
a Det Nationale Forskningscenter for Arbejdsmiljø 

(NFA), 105 Lersø Parkallé, Copenhagen Ø, 
Denmark 

b Finnish Institute of Occupational Health (FIOH), 
Helsinki, Finland 

c Human Microbiome Research Program, 
University of Helsinki, Helsinki, Finland 

d Department of Veterinary and Animal Sciences. 
Experimental Animal Models, University of 
Copenhagen, Denmark 

e CEH Lancaster, Lancaster Environment Centre, 
Lancaster, United Kingdom 

f Institute of Public Health, University of 
Copenhagen, Copenhagen, Denmark 

g Institute of environmental medicine (IMM), 
Karolinska Institutet. Stockholm, Sweden 

h Department of Anatomy, Embryology and Gene-
tics, University of Zaragoza, Zaragoza, Spain 

I DTU Health Tech, Technical University of 
Denmark, Kgs. Lyngby, Denmark 

Man introducerer porøsitet i nanopartikler for 
at øge deres overfladeareal og reducere densi-
teten. Dette kan være en fordel i produkter 
såsom katalysatorer, og når man skal indgive 
lægemidler  (1, 2). Partiklers lungedeponerede 
overfladeareal er en vigtig prædiktor for 
lungeinflammation (3, 4, 5, 6); derfor er det 
forventeligt, at porøse partikler kan inducere 
højere niveauer af inflammation end massive 
(ikke-porøse) partikler. 
 
Ved at påsætte (på engelsk: dope) metaller 
såsom kobber på overfladen af nanomaterialer 
kan man øge deres katalytiske evner (7, 8, 9). 
Lungetoksiciteten af CuO nanopartikler er 
blevet undersøgt i drægtige mus (3.5 mg/m3, 4 
timer/dag gestationsdage 3-19). Man så et øget 
antal neutrofile celler i bronchialskyllevæsken 
(BAL), og ændringer i immunresponsgeners 
udtryk i ungernes milt (10). Inflammation blev 
også set ved korttidsinhalation af 10 mg/m3 
CuO nanopartikler (11). Ydermere inducerede 
CuO nanopartikler doseret direkte ned i lungen 
(intratracheal instillering) øget neutrofilantal i 
BAL væsken i doser mellem 0.5 og 2 mg/kg 
legemsvægt (12, 13, 14, 15, 16, 17). 
 
Når man designer nye nanomaterialer med 
flere forskellige funktionaliteter, vil der være 
rigtigt mange kombinationsmuligheder. Derfor 
er det vigtigt at kunne forudsige toksiciteten på 
baggrund af effekten af de enkelte kom-
ponenter. Dette kan gøres med matematiske 
modeller som “dosis addition” eller  
“independent action” (18, 19). En udfordring 
er dog, at disse modeller baserer sig på, at 
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effekten af de enkelte komponenter er additiv, 
mens de ikke kan håndtere synergistiske 
effekter (20). Det er endnu ikke undersøgt, om 
modellerne kan bruges til at forudsige 
toksiciteten af kombinationer af nanomateriale-
modifikationer. 
 
De specifikke forskningsspørgsmål i dette 
studie var, om introduktion af: a) porøsitet og 
b) påsætning af CuO på overfladen kan påvirke 
toksiciteten af syntetiske silikananomaterialer, 
og om c) en kombination af disse modifika-
tioner kan give synergistiske effekter. Til dette 
doserede vi mus direkte ned i lungen. Musene 
blev doseret med massive eller porøse 
silikapartikler, med og uden CuO påsætning på 
overfladen. Som reference brugte vi 10 nm 
CuO nanopartikler og 14 nm carbon black 
(CB) nanopartikler. En og 28 dage efter 
doseringen undersøgte vi lungeinflammation 
som antal neutrofile celler i lungeskyllevæsken 
(BAL væsken), akutfase responsmarkører i 
lunge og lever samt genotoksiske effekter i 
blod, BAL væske, lunge og lever. Niveauer af 
kobber i lungerne blev målt med ICP-MS (en 
form for massespektrometri). 
 
Metoder 

Testmaterialer og klargøring af 
partikelsuspensioner  
CuO nanopartikler, og silikananopartikler på 
100 or 300 nm med forskellige kombinationer 
af porøsitet og kobberpåsætning blev 
syntetiseret på det Nationale Forskningscenter 
for Arbejdsmiljø. Procedurerne var baseret på 
tidligere arbejde fra: (21, 22, 23, 24). En 
oversigt over materialerne er givet i Tabel 1. 
 
Dyrestudier  

Der blev brugt 7 uger gamle hunmus. Efter en 
akklimatiseringsperiode blev musene instilleret 
med 50 μL af partikelsuspensionerne (26, 27). 
Doseringsniveauer er beskrevet i Tabel 2. 
Musene blev overvåget under forsøgene. Efter 
1 eller 28 dage blev musene aflivet og prøver 
udtaget til måling af inflammation, akutfase-
respons, genotoksicitet samt histopatologi. 

Kobber blev målt i lungeprøver ved ICP-MS. 
Celleantal i BAL væske blev udført som 
tidligere beskrevet (28). Akutfaserespons-
markører blev målt med kvantitativ PCR på 
markørerne Saa3 og Saa1 i henholdsvis lunge 
og lever (29). Genotoksicitet blev målt med 
kometassay som tidligere beskrevet (26) samt 
ved måling af mikronuklei i blod (30) og DNA 
dobbeltstrengsbrud i γ-H2AX assayet (31). 
Lunger, lever, nyrer og milt blev undersøgt for 
patologiske ændringer ved mikroskopering. 
Statistiske teknikker blev tilpasset efter om 
data var normalfordelte og er beskrevet i (32). 
 
Resultater 

Nanomaterialernes karakteristika  
Elektronmikroskopibilleder samt fysisk-
kemiske karakteristika er vist i Tabel 1.  
 
Lungeinflammation målt som antal 
neutrofile i BAL væske  
Lungeinflammation målt som et forøget antal 
neutrofile celler i BAL blev observeret for 
både porøse 100 nm og porøse 300 nm silika-
nanomaterialer 24 timer efter dosering ved de 
to højeste doseringsniveauer (figur 1). Yder-
mere gav de højeste dosisniveauer af begge 
størrelser af porøse silikamaterialer mere 
inflammation end den højeste dose af de 
massive silikamaterialer (figur 1). Den porøse 
partikel på 300 nm med CuO påsætning 
(højeste dosis for denne partikel var 43 µg) 
inducerede mere inflammation end 43 µg af 
den porøse 300 nm silikapartikel uden CuO 
påsætning (figur 1). CuO partiklen øgede 
neutrofilantallet ved de to højeste doser (1.6 og 
4.7 µg/mus). Efter 28 dage var inflammationen 
stadigt til stede for den 100 nm store porøse 
partikel, som havde CuO påsætning, mens 
dette ikke sås for den tilsvarende partikel uden 
CuO påsætning. Den positive kontrolpartikel 
CB Printex-90 øgede neutrofilantallet ved 
begge tidspunkter (figur 1). 
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Tabel 1. Repræsentative elektronmikroskopifotografier og fysisk-kemiske egenskaber af testmaterialerne. 
PDI er en forkortelse af poly-dispersity index. Skala på SEM billede (NRCWE#71): 1 µm; Skala på TEM-
billeder (alle andre billeder): 100 nm; Pile på NRCWE-069 og NRCWE-070 illustrerer forekomsten af CuO i 
disse prøver. CuO kan ikke umiddelbart ses på SEM-billedet af NRCWE-071. ζ-average og PDI er fra 
suspensionerne doseret til dyrene. Tabellen er modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
 

Navn og 
beskrivelse 

Representativt  
electron  
mikroskopibillede 

CuO  
 
 
(wt.%) 

Vandtab/ 
Methyle-
ring  
(wt.%) 

Specifikt 
overflade-
areal 
(m2/g) 

ζ-average  
 
(nm) middel samt SD af 6 
målinger 
 

PDI 
middel samt 
SD af 6 
målinger 

ζ—
poten-
tiale 
(mV) 

pH 

NRCWE#06
5 porøs silika 
300 nm 

 

n.a. 0.72 / 2.1 828 

128 µg (2.56 g/L)* : 337.7 ± 4.9 
43 µg 0.86 g/L): 335.8 ± 9.1 
14 µg (0.28 g/L):  
281.1 ± 37.3 

128 µg:  
0.297 + 0.031 
43 µg: 
0.377 + 0.032 
14 µg: 
0.387+0.038 

-36.5 7.68 

NRCWE#06
6 solid silika 
300 nm 

 

n.a. 5.94 / 2.4 10 

128 µg (2.56 g/L): 379.2 ± 61.45 
43 µg (0.86 g/L): 
327.5 ± 128.2 
14 µg (0.28 g/L): 
316.3 ± 168.8 

128 µg: 
0.464 ± 0.047 
43 µg: 
0.562 ± 0.054 
14 µg: 
0.619 ± 0.097 
 

-32.5 7.48 

NRCWE#06
7 porøs silika 
100 nm 

 

n.a. 0.19 / 1.6 844 

128 µg (2.56 g/L): 
247.6 ± 40.44 
43 µg (0.86 g/L): 
188.2 
± 31.16 
14 µg (0.28 g/L): 
326.6 ± 127.5 

128 µg: 
0.541 ± 0.065 
43 µg: 
0.524 ± 0.065 
14 µg: 
0.513 ± 0.082 

-32.5 7.59 

NRCWE#06
8 solid silika 
100 nm 

 

n.a. 4.35 / 2.8 22 

128 µg (2.56 g/L): 
155.2 ± 2.06 
43 µg (0.86 g/L): 
163.2 ± 5.64 
14 µg (0.28 g/L): 
149.8 
± 7.93 

128 µg: 
0.222 ± 0.014 
43 µg: 
0.281 ± 0.012 
14 µg: 
0.248 ±0.036 

-31.1 7.85 

NRCWE#06
9 porøs silika 
300 nm-CuO 
påsætning 

 

4.6 0.26 / 3.0 862 

43 µg (0.86 g/L): 268.8 ± 3.81 
14 µg (0.28 g/L): 
254.0 ± 5.98 
4.7 µg (0.10 g/L): 
218.9 ± 5.31 
 

43 µg: 
0.265 ± 0.023 
14 µg: 
0.293 ± 0.025 
4.7 µg: 
0.399 ± 0.023 

-38.6 7.50 

NRCWE#07
0 porøs silika 
100 nm-CuO 
påsætning 

 

5.3 1.10 / 2.4 747 

43 µg (0.86 g/L): 
215.6 ± 62.95 
14 µg (0.28 g/L): 
235.3 ± 77.57 
4.7 µg (0.10 g/L): 
204.7 ± 100.4 
 
 

43 µg: 
0.465 ± 0.055 
14 µg: 
0.466  ± 
0.061 
4.7 µg: 
0.457 ± 0.023 
 

-31.7 7.48 
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NRCWE#07
1 solid silika 
300 nm-CuO 
påsætning 

 

9.3 4.43 / 6.4 9 

14 µg (0.28 g/L): 
587.8 ± 45.92 
4.7 µg (0.10 g/L): 
466.8 ± 60.91 
1.5 µg (0.03 g/L): 
417.4 ±  148.9 
 

14 µg: 0.496 
± 0.165 
4.7 µg: 
0.762 ± 0.111 
1.5 µg 
0.731 ± 0.146 

-50.0 
10.3
0 

NRCWE#07
2 CuO 
nanopartikler
. 9.8 nm 

 

89.2 4.55 / 0.0 75 

4.7 µg (0.10 g/L): 
135.4 ± 21.44 
1.5 µg (0.03 g/L):  
174.9 ± 91.93 
0.5 µg (0.01 g/L): 
497.5 ±  401 
 

4.7 µg: 
0.364 ± 0.036 
1.6 µg:  
0.400 ± 0.055 
0.5 µg: 
0.673 ± 0.186 

-27.2 8.14 

Printex 90 
Carbon black 

 

N/A N/A 

295 m2/g in 
(Saber et 
al. 
2005)(33) 

162 µg (3.24 g/L): 93.64 ± 0.69 
/ 80.05  ± 0.44 
(doseret på 2 forskellige dage) 

0.228 ± 0.01  
/  0.188 ± 
0.013  
(doseret på 2 
forskellige 
dage) 

N/A N/A 

 
 
Tabel 2. Doser i studiet. Tabellen er modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
 

Eksponering Doser Doseret mængde CuO 
Vehikel-kontrol 0 µg/mus (0 mg/kg legemsvægt) n/a 
NRCWE#065 porøs Silika 300nm 14, 43 og 128 µg/mus  

~ 0.7, 2.2, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

n/a 

NRCWE#066 solid silika 300 nm 14, 43 og 128 µg/mus  
~ 0.7, 2.2, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

n/a 

NRCWE#067 porøs silika 100 nm 
 

14, 43 og 128 µg/mus  
~ 0.7, 2.2, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

n/a 

NRCWE#068 solid silika 100 nm 14, 43 og 128 µg/mus  
~ 0.7, 2.2, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

n/a 

NRCWE#069 porøs silika 300 nm-CuO 
påsætning 

4.7, 14 og 43 µg/mus  
~ 0.2, 0.7, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

~0.01, 0.03 og 0.09 mg/kg 
legemsvægt  

NRCWE#070 porøs silika 100nm-CuO 
påsætning 

4.7, 14 og 43 µg/mus  
~ 0.2, 0.7, og 6.4 mg/kg 
legemsvægt 

~0.01, 0.03 og 0.09 mg/kg 
legemsvægt 

NRCWE#071 solid silika 300 nm-CuO 
påsætning 

1.6, 4.7 og 14 µg/mus  
~ 0.08, 0.2, og 0.7 mg/kg 
legemsvægt 

~0.007, 0.02 og 0.06 mg/kg 
legemsvægt 

NRCWE#072 CuO nanopartikler 
 

0.5, 1.6 og 4.7 µg/mus 
~ 0.03, 0.08, og 0.2 mg/kg 
legemsvægt 

~0.02, 0.06 og 0.18 mg/kg 
legemsvægt 

Positiv kontrol: carbon black (CB) Printex 90 162 µg/mus ~ 8.1 mg/kg 
legemsvægt 

- 
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Figur 1. Antal neutrofile i BAL væske fra mus eksponeret for nanomaterialer. Den øvre graf viser data fra 24 
timer efter eksponering, mens den nedre viser fra 28 dage efter. Barerne viser SD. ***, ** og * viser p værdier 
på <0.001, <0.01 og <0.05. ## og # viser p værdier på <0.01 og <0.05 ved t-test eller Mann-Whitney test. 
Modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
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På figur 2, kan man se neutrofilantal som 
funktion af det samlede overfladeareal af de 
lungedeponerede partikler 24 timer efter 
eksponering. De massive partikler inducerede 
ikke statistisk signifikant inflammation, mens 
de porøse partikler (100 og 300 nm) gav 
inflammation, som dog var mindre end det, 
som den positive kontrol (carbon black) gav. 
Den rene CuO nanopartikel var den mest 
inflammogene, (figur 2). Den porøse silika 300 
nm-CuO partikel var mere inflammogen end 
de to porøse silikapartikler, som ikke havde 
CuO påsætning. Dette indikerer, at kobber 
bidrager til inflammationen, som allerede er 
induceret pga. øget overfladeareal (figur 2).  
 
Akutfaserespons målt som Saa mRNA 
niveauer 
En dag efter installeringen var der øgede Saa3 
mRNA niveauer ved de to højeste doser (43 og 
128 µg/mus) (figur 3). Begge silikapartikler 
øgede Saa3 mRNA niveauer ved 128 µg/mus, 
og en lille men statistisk signifikant øgning sås 
ved laveste dosis af den massive 300 nm par-
tikel. Porøs silika 300 nm med CuO påsætning 
øgede Saa3 mRNA niveauet ved 14 og 43 
µg/mus, og en lille øgning blev set for den 
porøse 100 nm partikel med CuO (figur 3). 
Den rene CuO partikel inducerede effekter ved 
de to højeste doser (1.6 og 4.7 µg/mus) lige-
som den positive kontrol, CB Printex 90 (figur 
3). Ved 28 dage var det kun CB og den rene 
CuO nanopartikel, som fortsat øgede Saa3 
mRNA niveauet i lungerne. I leveren var der 
kun sporadiske effekter på serumamyloid 1 
(Saa1) mRNA niveauerne. 
 
Figur 4 viser Saa3 mRNA niveauerne som 
funktion af det samlede overfaldeareal af de 
lungedeponerede partikler. Dosis-respons-
kurven for de porøse partikler er forskudt mod 
højre – mod lavere responser. Dette indikerer, 
at the indre overfladeareal bidrager forholds-
mæssigt mindre til induktion af akutfase-
responset end det ydre areal. For både porøse 
og massive silikamaterialer med CuO påsæt-
ning er kurven forskudt mod højre i forhold til 
silikapartikler uden CuO (figur 4). For de 

porøse 100 nm silikapartikler er dette skift 
mindre tydeligt. 
 

Genotoksicitet og histopatologi 
Vi så kun svage effekter i forhold til geno-
toksicitet målt med kometassay: I cellerne fra 
BAL væsken var der en øgning i procent DNA 
i komethalen, hvilket indikerer øget niveau af 
DNA strengbrud. Dette sås dog kun ved 
laveste dosis af de porøse silika 300 nm 
partikler med CuO (data ikke vist). I lungevæv 
24 timer efter eksponering så vi DNA-skade 
ved de to højeste doser af massiv silika 300 nm 
med CuO (4.7 og 14 µg/mus). Der sås også 
øgning for den laveste dose af de rene CuO 
nanopartikler og for den positive kontrol CB 
Printex 90 (data ikke vist). I leveren sås der 
kun effekt efter 24 timer efter eksponering for 
den porøse 300 nm silikapartikel ved højeste 
dose (128 µg/mus) (data ikke vist). Ingen af 
materialerne havde effekt på to andre markører 
for genotoksicitet, induktion af mikronuklei  
eller i γ-H2AX assayet. Der sås ingen effekter 
på histopatologi. 
  
Diskussion 

Vores formål var at klarlægge, om toksiciteten 
af silika nanomaterialer blev øget ved intro-
duktion af de følgende modifikationer: a) 
porøsitet; b) CuO påsætning; samt om c) den 
kombinerede effekt af disse to modifikationer 
virkede additivt eller synergistisk. Til dette 
syntetiserede vi silikabaserede nanomaterialer 
med kombinationer af porøsitet og CuO påsæt-
ning. Vi testede materialerne ved intratrakeal 
instillation  i mus, og målte endepunkter, som 
repræsenterer inflammation, hjerte-kar-sygdom 
og genotoksicitet. 
 

Toksikologiske effekter af porøsitet 
Porøsitet øgede lungetoksiciteten målt som 
inflammation målt som akkumulering af 
neutrofile celler i lungens BAL væske (figur 
1), og øgede Saa3 mRNA niveauerne i lungen 
- et mål for induktion af akutfaserespons (figur 
3). Den øgede toksicitet målt per doseret 
masseenhed af de porøse partikler i sammen-
ligning med de massive partikler kunne være et  
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Figur 2. Neutrofilantal i BAL væske som funktion af specifikt overfladeareal. Data for neutrofilantal i Figur 1 er 
afbilledet som funktion af specifikt overfladeareal. Den øvre graf viser data fra 24 timer for porøse og massive 
silikapartikler. Den nedre graf viser data fra 24 timer for CuO nanopartikler, porøse silika 300 nm CuO og 
porøse silika 300 nm for at illustrere effekten af påsætning af CuO. Modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
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Figur 3. Saa3 mRNA niveau i lunger fra mus eksponeret for silikananomaterialer. Den øvre graf viser data fra 24 
timer efter eksponering, mens den nedre viser fra 28 dage efter. Barerne viser SD. ***, ** og * viser p værder på 
<0.001, <0.01 og <0.05. Modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
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Figur 4. Saa3 mRNA niveauer i lunger hos mus som funktion af doseret specifikt overfladeareal. Data for 
neutrofilantal i Figur 1 er afbilledet som funktion af specifikt overfladeareal. Den øvre graf viser data fra 24 
timer for porøse og massive silikapartikler. Den nedre graf viser data fra 24 timer for CuO nanopartikler, porøse 
silika 300 nm CuO og porøse silika 300 nm for at illustrere effekten af påsætning af CuO. Modificeret fra 
(Hadrup et al. 2021) (32). 
 
 



 
 
 
 
 

  
 
 
miljø og sundhed 27. årgang, nr. 1, maj 2021  45

resultat af et større samlet overfladeareal af de 
lungedeponerede partikler. Dette mål for 
eksponering er tidligere vist at kunne forudsige 
inflammation og akutfaserespons (3-6)(34-38). 
Derfor plottede vi neutrofilantal og Saa3 
mRNA niveau som funktion af det deponerede 
overfladeareal. Dosering med porøse partikler 
forskyder kurven mod højre sammenlignet 
med de massive partikler. Ved en højre-
forskydning er en højere dosis nødvendig for at 
give et respons (figur 2 og 4), også sammen-
lignet med den positive kontrol carbon black. 
Mulige forklaringer på dette fænomen kunne 
være forskellige overfladespecifikke reaktio-
ner, eller at forskelle i det interne overflade-
areal bidrager mindre til det samlede overflade 
medierede respons end det ydre areal. Det er 
også vigtigt at tage i betragtning, at antallet af 
partikler doseret per masseenhed er højere for 
de porøse partikler end for de massive, fordi de 
porøse partikler vejer mindre pga. deres lavere 
densitet. 
 
Vore data modsiger tidligere resultater fra et 
enkelt tidligere studie, som viste, at massive, 
men ikke porøse silikananopartikler, induce-
rede lungeinflammation (39). En forklaring på 
denne diskrepans kunne være forskelle i dosis-
niveauer, idet Park-studiet brugte porøse par-
tikler med et lavere specifikt overfladeareal: 71 
m2/g i forhold til ca. 800 m2/g i vores studie. Et 
studie med intraperitoneal eksponering var dog 
i tråd med vores, idet porøse silikapartikler 
inducerede højere immuntoksicitet end 
massive silikapartikler (40).  
 
Toksikologiske effekter af CuO påsætning  
Påsætning af CuO øgede toksiciteten af 
silikapartikler: Porøse 300 nm silikapartikler 
med CuO øgede antallet af neutrofile celler i 
BAL væsken ved 43 µg/mus, mens samme 
dosis af den tilsvarende partikel uden CuO 
ikke havde effekt (figur 1). Ligeledes blev 
Saa3 mRNA niveauet øget i lungen ved 14 
µg/mus efter dosering med porøs silika 300 
nm-CuO, men ikke efter dosering med den 
porøse silika 300 nm uden CuO (figur 3). Den 
rene CuO nanopartikel øgede Saa3 mRNA 
niveauet ved begge tidspunkter og ved alle 

dosisniveauer. Vi så et øget kobberniveau i 
lungerne 24 timer efter eksponering for de rene 
CuO nanopartikler (4.7 µg/mus, eneste målte 
dosisniveau), men ikke efter 28 dage. Dvs. at 
toksicitet sås ved 28 dage uden at CuO 
partiklerne kunne detekteres. Overordnet ser 
det ud til at kobber er ret toksisk via induktion 
af inflammation og akutfaserespons. Tidligere 
resultater støtter dette. SAA og C-reaktivt 
protein (en anden akutfasemarkør) var begge 
øgede i blodprøver fra frivillige forsøgs-
personer efter eksponering for kobberholdigt 
svejserøg (41, 42). I de studier blev effekter af 
kobber set ved 0.4 mg/m3, og lignende effekter 
blev set for zink ved 1.5 mg/m3. Når man 
sammenligner den lungetoksicitet af CuO 
partikler i vores studie med hvad der er set i 
tidligere studier af ZnO nanopartikler (43, 44), 
så har disse to opløselige metaloxider sammen-
lignelig potens mht. induktion af Saa3 mRNA i 
lungerne (figur 5). Et vedvarende akutfase-
respons er en risikofaktor for hjerte-kar-
sygdom, fordi SAA forårsager åreforkalkning 
(34, 35, 44, 38) og vores resultater indikerer 
derfor en forbindelse mellem CuO og risiko for 
hjerte-kar-sygdom. 
 
CuO-induceret inflammation ser ud til at være 
drevet af opløsning af kobber (11, 16), og 
kobber doseret som salte ser ud til at være 
mere toksisk end CuO nanopartikler (45, 46, 
47, 48). Når vi afbilder antallet af neutrofile 
celler i BAL væske samt Saa3 mRNA niveauer 
i lungevæv som funktion af deponeret over-
fladeareal (figur 2 og 4), ser de rene CuO 
partikler ud til at inducere et højere antal af 
neutrofile på dag 1 end hvad der er prædikteret 
på basis af overfladeareal. Kurven for det 
porøse silika 300 nm-CuO er forskudt til 
venstre i forhold til porøs silika uden CuO 
(figur 2), hvilket indikerer at ud over det 
doserede overfladeareal, bidrager kobber til 
toksiciteten. Når det gælder Saa3 mRNA 
niveauerne, så ses effekten af kobber påsæt-
ning bedst for massive silika 300 nm sammen-
lignet med de porøse partikler (figur 4). Dette 
kunne indikere, at frigivelsen af kobberioner 
fra CuO er langsommere inden i de porøse 
partikler. 



 
 
 
 
 

  
 
 
46  miljø og sundhed 27. årgang, nr. 1, maj 2021

  

0.00 0.05 0.10 0.15 0.20
1

10

100

1000

10000

100000

8

Saa3 mRNA niveauer i lunge som funktion af doseret CuO eller ZnO (24 timer)

    Metaloxid eller CB doseret (mg/kg legemsvægt)

Vehikel-kontrol
(Dette studie)

CuO nanoparticles

Vehikel-kontrol (ZnO studie)

ZnO nanopartikler
(NM-110. tidligere studie)

CB (Dette studie)

 
 
Figur 5. Saa3 mRNA niveauer i lunger afbilledet som funktion af doseret mængde CuO (data fra dette studie) 
eller ZnO (tidligere data). Mængden af CuO i CuO partiklen er beskrevet i Tabel 1. ZnO data er taget fra 
(Hadrup, Rahmani, et al. 2019) (37). Modificeret fra (Hadrup et al. 2021) (32). 
 
 
CuO nanopartikler er tidligere vist opløselige i 
lungevæv og i simulerede lungevæsker (11). 
Gosens et al. (11) rapporterede øgede kobber-
niveauer i lungevæv én dag efter sidste 
inhalation of CuO nanopartikler i rotter, imens 
niveauerne returnerede til baggrundsniveauer 
22 dage efter eksponering. Vi fandt øgede 
kobberniveauer i lungevæv 24 timer efter 
eksponering ved højeste dosis af de rene CuO 
nanopartikler, mens kobberniveauerne var som 
i kontrollerne ved 28 dage. Dette indikerer, at 
CuO var blevet opløst indenfor 28 dage på 
linje med resultaterne fra Gosens et al. (11). 
Vores observerede neutrofil influx efter 24 
timer efter 60 µg CuO/kg legemsvægt, både 
for den rene CuO nanopartikel og den porøse 
silika 300 nm-CuO, er på linje med data på 
kobbersalte fra andre grupper, som har vist 
neutrofilt influx mellem 6 og 80 µg kobber/kg 
legemsvægt (45, 46, 48). 
 
I dette arbejde undersøgte vi genotoksicitet på 
tre forskellige måder – med kometassay, 
mikronuklei test, og γ-H2AX assay. Svage 
genotoksiske effekter blev observeret i komet-
assay. Effekt blev set i lungen ved de to højeste 
doser af solid silika 300 nm-CuO efter 24 timer 

(data ikke vist). Vi har ikke identificeret andre 
studier med  lungeeksponering, som samtidigt 
har set på genotoksicitet. Dog er der efter oral 
eksponering med kobbersulfat vist genotok-
sicitet i mus ved doser på 8.5 mg kobber/kg 
legemsvægt (49, 50). Ligeledes blev der set 
genotoksicitet af kobberioner givet til mus som 
CuCl2 i drikkevandet (~8 mg/kg legemsvægt) 
(51). Dette indikerer, at kobberioner har et 
genotoksisk potentiale. Eksponeringsniveau-
erne af kobber i vores studie ligger mellem 
0.01 og 0.18 mg/kg legemsvægt, og det er 
værd at bemærke, at vi så indikationer på 
genotoksicitet ved dette lave dosisniveau. 
 
Alt i alt indikerer vores data, at påsætning af 
CuO på silikapartikler samt rene CuO 
nanopartikler udøver en toksicitet, som ligner 
den man ser for kobbersalte. Det skal tages i 
betragtning, når man laver risikovurdering af 
nanopartikler med påsætning af opløselige 
stoffer såsom kobber eller andre opløselige 
metaller. 
 

Synergihypotese  
Når vi så på neutrofilantal i BAL væske 24 
timer efter eksponering, var der ingen indika-
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tioner på synergi imellem 100 nm silikapar-
tikler og påsætning af CuO. Porøse silika 100 
nm-CuO inducerede ikke mere inflammation 
end hvad der kunne forventes på basis af 
effekten af de enkelte komponenter: den 
porøse silika 100 nm og den rene CuO 
nanopartikel (med samme mængde CuO som i 
100 nm partiklen med CuO påsat). Ydermere 
kunne inflammation af den porøse 300 nm-
CuO forklares som summen af CuO og effekt 
af overfladeareal. Vi så et lignende mønster for 
Saa3 mRNA niveauer. 
 
Konklusion 

Introduktion af porøsitet øgede toksiciteten af 
silikapartikler per masseenhed. Det øgede antal 
neutrofile i lungens BAL væske kunne for-
klares ved et større deponeret overfladeareal. 
Ydermere øgede CuO påsætning toksiciteten. 
Alt i alt indikerer vore data, at introduktion of 
et indre overfladeareal via porøsitet samt CuO 
påsætning øger den massebaserede toksicitet. 
Vi fandt ingen indikationer på synergistiske 
effekter, når de to funktionaliteter blev kombi-
neret. Studiet er originalt udgivet på engelsk i 
tidsskriftet Nanotoxicology (32). 
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Holder du af skæve vinkler og gode pointer, så 
er det en god ide at få fat i den nye bog med 
poesi om indeklima og andre vigtige emner, 
der optager mange af os i vort daglige virke. 
 
Fabelagtige husråd om indeklima kommer nu 
som en opfølger ti år efter udgivelsen af 
Fabelagtige Udsagn om Indeklima igen 
udfærdiget af ”Salonen” dog med en enkelt 
udskiftning. 
 
Som den første bog er dette også en vidunder-
lig blanding af skarpe iagttagelser og sprog-
begejstring, der forener de ofte alvorlige 
problemer, der håndteres med en elegant 
distance, der giver en fornemmelse af frihed til 
at fortolke sammenhængene i en ny kontekst 
fri af snærende grænseværdier og risiko-
estimater. 
 
Hvis man har arbejdet med indeklima i de 
seneste år, bliver man erindret om stort set alle 
de områder, hvor der har været aktuelle forsk-
nings- eller renoveringsaktiviteter. Den store 

indsigt kommer mange gange til udtryk i 
komprimeret form, som fx. i "hudløs duft-
forvirring" hvor den komplekse problem-
stilling mellem allergi og intolerance præsente-
res som forskellen mellem ”huden og snuden”. 
 
Suzanne Gravesens billeder, hvis smukke 
harmoniske farver giver et levende udtryk, 
akkompagnerer poesien på bedste visKøb 
bogen og tag den med på sommerferien. Den 
er godt selskab på en regnvejrsdag i lænestolen 
eller på en skøn strandtur i sommersolen. 
 
Jeg vil slutte med et let omskrevet citat fra 
samlingen - Og så er der sjælen i selve bogen - 
Det hele beror på en kærlig forening - af 
ordspil og rim som tilsammen - g'ir mening. 
 
Torben Sigsgaard 
 
 
Bogen kan rekvireres gennem forlaget TODA  
www.toda.dk 
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