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Pestizide in Schweizer Oberflächengewässern 

Pesticides dans les eaux de 

surface en Suisse 

Criteres de qualite bases sur les 

modes d' action 

L'exigence de qualite actuelle de 0.1 µg/.f pour les 

eaux de surface n'est pas satisfaisante du point de 

vue ecotoxicologique. En effet, les substances ayant 

des toxicites tres differentes sont evaluees de la 

meme maniere. Dans cet article, nous proposons 

un concept qui permet de definir des criteres de 

qualite en se basant sur les modes d'action. II est 

ainsi relativement aise d'evaluer les effets des me­

langes de substances ayant des modes d'action 

physiologiques similaires. Cependant, pour beau­

coup de pesticides son application n'est pas pos­

sible en raison du manque de donnees d'ecotoxici­

te. Pour l'application future du concept, il est urgent 

d'ameliorer les bases de donnees d'ecotoxicite. 

Pesticides in Swiss Surface Water 

Effect-Based Quality Criteria 

From an ecotoxicological point of view, the current 

Swiss quality criterion for pesticides in surface wa­

ters (0.1 µg pesticide/.f) is unsatisfactory. With this 

value, substances are all judged according to the 

same criterion, which does not sufficiently take 

into account different levels of toxicity. ln this article, 

we present a concept for establishing effect-based 

quality criteria for surface waters. This concept 

also accounts for mixture effects, if the substances 

have the same mode of action. Unfortunately, the 

data available in the public domain to actually cal­

culate such values is in many cases insufficient. In 

order to apply this concept, it will be essential to 

establish an adequate ecotoxicological database. 

Wirkungsbasierte Qualitätskriterien 

Nathalie Chevre 

Die heute gültige Anforderung an die Qualität der Oberflächengewässer 

von maximal 0, 1 µg Pestizid/.f ist aus ökotoxikologischer Sicht unbefriedi-

gend. Substanzen mit ganz unterschiedlicher Toxizität werden damit an-

hand des gleichen Massstabs beurteilt und Effekte von Pestizidmischungen 

werden nicht berücksichtigt. In diesem Artikel wird ein Konzept vorgestellt, 

um kohärente Qualitätskriterien für Pestizide wirkungsbasiert herzuleiten. 

Für Substanzen mit gleichem physiologischem Wirkmechanismus können 

damit auch einfach Effekte von Mischungen beurteilt werden. Allerdings 

besteht für viele Pestizide ein Mangel an öffentlich zugänglichen ökotoxiko-

logischen Daten. Für die zukünftige Anwendung des Konzepts ist deshalb 

die Verbesserung der Datenlage eine vordringliche Aufgabe. 

1. Einleitung 

Zahlreiche Pestizide werden regelmässig in schweizerischen 0 berflächengewässem nach-
gewiesen [1]. Diese stammen sowohl aus der 
Landwirtschaft [2] als auch aus urbanen Quel-
len [3]. Um diese Pestizidbelastung aus gewäs-
serschützerischer Sicht zu beurteilen, sind klar 
definierte Qualitätskriterien notwendig. In der 
Schweiz ist dieses Kriterium momentan in der 
Gewässerschutzverordnung mit dem Wert von 
0,1 µg/f für einzelne Pestizide gegeben. Trotz 
(und auch gerade wegen) der Einfachheit die-
ses Qualitätskriteriums weist es wesentliche 
Schwächen auf. Der grundsätzlichste Mangel 
besteht darin, dass dieser Wert in keinem Be-
zug zu den tatsächlich von den Pestiziden ver-
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ursachten negativen Wirkungen steht. 
Gewässerorganismen könnten des-
halb durch besonders giftige Pesti-
zide geschädigt werden, obwohl der 
Gewässerzustand rechtlich gesehen 
in Ordnung ist. 
In diesem Artikel wird deshalb ein 
neues, wirkungsbasiertes Konzept 
für die Anforderungen an die Ge-
wässerqualität vorgestellt. Dieser 
Ansatz berücksichtigt ausdrücklich 
die unterschiedliche Giftigkeit der 
Pestizide und erlaubt es auch, den 
Effekt von Pestizidmischungen zu 
beurteilen. Der wesentliche Unter-
schied zur heutigen Regelung be-
steht damit darin, dass das einheitli-
che Qualitätskriterium von 0,1 µ,gll' 
durch einen substanzspezifischen 
Wert ersetzt wird. 
Bisher wurde die Gewässerqualität 
überprüft, indem eine im Gewässer 
gemessene Konzentration Kmess (in 
der englischsprachigen Fachlitera-
tur: «Measured Environmental Con-
centration» MEC) ins Verhältnis 
RQ zum bestehenden Qualitätskri-
terium ( QK) gesetzt wurde. Dieses 
Verhältnis RQ kann auch als ein 
Mass für das Risiko einer Schädi-
gung aufgefasst werden, weshalb es 
auch als Risiko-Quotient bezeich-
net wird. Bei einem RQ grösser als 
eins, ist das Risiko zu hoch und 
nicht akzeptabel. Als Anforderung 
an die Gewässerqualität gilt dem-
nach heute: 

RQ = Kmess < 1 
O.lµg/~ 

(1) 

An dieser Bedingung ändert sich 
mit dem neuen Konzept nichts. Der 
Kmess-Wert wird jedoch ins Verhält-
nis zum substanzspezifischen Quali-
tätskriterium QKi gesetzt: 

RQ= Kmess <1 
QKi 

(2) 

Mehrere Staaten schlagen zur Be-
urteilung der Gewässerqualität heu-
te schon substanzspezifische Quali-
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tätskriterien vor, insbesondere für 
die chronische Belastung mit Pesti-
ziden [1]. Auch die Europäische 
Union verfolgt diesen Ansatz [4]. 
Die vorgeschlagenen Qualitätskri-
terien sind jedoch sowohl für ein-
zelne Substanzen wie auch im 
Vergleich der Substanzen unterein-
ander z. T. widersprüchlich. Dies 
verunmöglicht eine sinnvolle Be-
stimmung der Mischungstoxizität. 
Eine Übernahme dieser Werte ist 
deshalb nicht empfehlenswert. 
Einer der Hauptgründe für die ge-
nannten Widersprüche liegt im Kon-
zept, mit welchem diese Qualitätskri-
terien hergeleitet werden, begrün-
det. In den meisten Fällen werden 
heute so genannte «Predicted No-
Effect Concentrations» (PNEC) als 
Qualitätskriterien herangezogen. 
Von diesen theoretischen Konzen-
trationswerten wird angenommen, 
dass sie keine negativen Effekte auf 
die Wasserorganismen ausüben. Um 
diese Werte aus tatsächlich gemesse-
nen Daten abzuleiten, wird in der 
Regel vom tiefsten untersuchten 
Wert ausgegangen, der keinen Effekt 
auf die Organismen hervorgerufen 
hat. In der Fachliteratur spricht man 
von so genannten «No-Observed Ef-
fect Concentration» (NOEC)-Wer-
ten. Verschiedene Organismen wei-
sen für ein bestimmtes Pestizid 
unterschiedliche Empfindlichkeiten 
und damit auch unterschiedliche 
NOEC-Werte auf. Um den PNEC zu 
berechnen, wählt man deshalb den 
tiefsten bekannten NOEC und teilt 
ihn durch einen Sicherheitsfaktor [1]. 
Dieser Sicherheitsfaktor ist umso 
grösser,je geringer die Anzahl öko-
toxikologischer Daten ist, die zur 
Verfügung steht, und bewegt sich 
zwischen 10 und 1001• 
Da der PNEC für eine Substanz da-
mit aus einem einzigen gemessenen 
Ökotoxizitätswert abgeleitet wird, 

1 Wenn PNEC-Werte aus EC50-Daten hergeleitet 
werden, gilt ein Sicherheitsfaktor von 1000. 
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ist dieses Verfahren sehr anfällig darauf, durch 
Ausreisser verfälscht zu werden. Anhand eines 
fiktiven Beispiels ist dieser Sachverhalt in Ab-
bildung 1 illustriert. 

PNEC 

Sicherheitsfaktor 

tiefster beobachteter Wert (z.B. NOEC) 

Daten für Pestizid A 

Effektkonzentration 

Abb. 1 Beispiel, wie inkonsistente PNEC-Werte zweier Pestizide zu­
stande kommen können. Anhand sämtlicher Daten ist erkennbar, 
dass Pestizid A weniger toxisch ist als Pestizid B. Dennoch würden 
bei einer herkömmlichen PNEC-Berechnung beide Pestizide als gleich 
toxisch eingestuft, da von jeder Substanz jeweils nur der  tiefste 
Wert berücksichtigt wird. 

Seit längerem wird deshalb vorgeschlagen, ro-
bustere Qualitätskriterien zu verwenden. Dazu 
stützt man sich nicht mehr nur auf einen ein-
zelnen Wert ab, sondern berücksichtigt sämtli-
che ökotoxikologischen Daten, die für ein Pes-
tizid zur Verfügung stehen. Ordnet man z.B. 
sämtliche NOEC-oder EC50-Werte (Effekt-
konzentrationen) für ein Pestizid der Grösse 
nach, erhält man eine kumulative Verteilung, 
die beschreibt, bei welchen Konzentrationen 
des Pestizids wieviel Prozent der Arten ge-
schädigt werden (Abb. 2). Diese kumulative 
Verteilung wird in der Fachliteratur «Spezies 
Sensitivitäts-Verteilung», kurz SSV (engl. «Spe-
cies sensitivitydistribution» SSD),genannt [5]. 
Diese SSV-Kurven können herangezogen 
werden, um Qualitätsziele abzuleiten, die 
kaum von Ausreissem beeinflusst sind. Die 
Qualitätsziele ergeben sich, indem man das 
Schutzniveau festlegt, d. h. wieviele Arten 
(z.B. 95 % oder 99 % ) man schützen will. Wird 
ein Schutzziel von 95 % gewählt-wie in dieser 
Arbeit -heisst dies, dass das Qualitätskrite-
rium derjenigen Konzentration entspricht, bei 
welcher gemäss der SSV-Kurve bei 5 % ( = 100 % 
-95 % ) der Arten ein Effekt, bzw. beim NOEC 
gerade noch kein Effekt, auftritt. In Anleh-
nung an die gängige (englischsprachige) Fach-
literatur wird diese Konzentration als HC5 
(Hazardous Concentration for 5 % of the Spe-
cies) bezeichnet (Abb. 2). 



HAUPTARTIKEL ARTICLE D E F 0 ND 

100 

90 

~ 
80 . . . 

i::: 70 Cll 
i::: 
<( 
60 ·m 

<: 50 <( 

Daten ~:· ~ssv Kuive 

, • ; 90% Vertrauensbereich 

Q; 
40 > 

'äi 
"5 30 
E 
::i 
~ 20 

10 

O· 
Log NOEC oder Log EC50 

Abb. 2 Schematische Darstellung der Spezies-Sensitivitätsvertei­
lung (SSV) und der daraus abgeleiteten Definition der akzeptablen 
Wirkungskonzentration (Hazardous Concentration, HC). Die SSV­
Kurve beschreibt, bei wie vielen Prozent der Arten ein bestimmter 
Effekt auftritt. Für jeden toxikologischen Endpunkt gibt der Wert 
HC 5 die Konzentration des Pestizids an, bei welcher 5 % der Arten 
beeinträchtigt bzw. 95 % geschützt sind. Je nach Datenlage ist der 
HC5 mit einer mehr oder weniger grossen Unsicherheit behaftet. 
Um die Organismen auf dem Niveau HC5 mit hoher Sicherheit zu 
schützen, wird als Qualitätskriterium der HC5-95 % verwendet. 
Dieser Wert besagt, dass nur mit 5 % lrrtumswahrscheinlichkeit der 
wahre HC5 kleiner ist als das festgelegte Qualitätskriterium. 

Obwohl der SSV-Ansatz deutliche Vorteile 
gegenüber dem herkömmlichen PNEC-An-
satz aufweist, sind damit auch Nachteile ver-
bunden. Einer der wesentlichen Punkte ist der 
erheblich grössere Datenbedarf, der momen-
tan nicht für alle Pestizide erfüllt werden kann. 
Der in diesem Artikel vorgestellte Ansatz 
trägt diesem Problem Rechnung, indem die 
SSV sämtlicher Pestizide mit gleichem Wirk-
mechanismus gemeinsam ermittelt werden. 
Dadurch wird die konsistente Beurteilung der 
Pestizide untereinander trotz einer lückenhaf-
ten Datenbasis sichergestellt. 
Neben dieser Ableitung von konsistenten 
Qualitätskriterien für einzelne Pestizide er-
laubt es das vorgestellte Konzept, auch Mi-
schungseffekte zu berücksichtigen. Gewässer-
organismen sind in der Regel gleichzeitig einer 
Vielfalt an Pestiziden ausgesetzt (Abb. 3). Ver-
schiedene Studien zu Herbiziden weisen nach, 
dass eine Pestizidmischung sogar dann einen 
signifikanten Effekt auf Organismen haben 
kann, wenn die Konzentrationen der einzel-
nen Pestizide keine messbaren Effekte her-
vorrufen [ 6]. Verschiedene Autoren haben ge-
zeigt, dass sich diese Mischungseffekte sehr 
einfach aus der Wirkung der einzelnen Sub-
stanzen herleiten lassen, wenn die Wirkmecha-
nismen bekannt sind. Herbizide, die auf Zell-
niveau die gleiche Wirkung hervorrufen (z.B. 
Hemmung der Photosynthese), rufen als Mi-
schung einen Effekt hervor, der einem Auf-
summieren der Risiko-Quotienten RQi für 

alle Pestizide i entspricht [7]. Das 
heisst, wenn in einem Gewässer drei 
Pestizide je einen Risiko-Quotien-
ten von 0,5 aufweisen, ergibt sich 
für die Gesamtbelastung ein Wert 
von 1,5. Das bedeutet, dass die drei 
zusammen den gleichen Effekt her-
vorrufen wie ein Pestizid alleine, 
dessen Konzentration 50 % über 
dem QK liegt. Obwohl alle Pestizi-
de als Einzelsubstanzen die Anfor-
derungen an die Gewässerqualität 
erfüllen, ist die Belastung durch die 
Mischung zu gross. 
Im Folgenden wird im Detail vorge-
stellt, wie konsistente, wirkungsba-
sierte Qualitätskriterien (QK) für 
Pestizide in Oberflächengewässern 
ermittelt werden können. Diese QK 
können direkt dazu verwendet wer-
den, um die Anforderungen an die 
Gewässerqualität im Sinne der Ge-
wässerschutzverordnung zu definie-
ren. Dabei werden für jeden Wirk-
stoff zwei Qualitätskriterien vorge-
schlagen: Ein sogenannt chronisches 
Qualitätskriterium (CQK), das die 
Organismen vor chronischen Belas-
tungen schützen soll, und ein akuter 
Wert (AQK), der nie überschritten 
werden darf. Nach der Erläuterung 
der konzeptionellen Grundlagen wer-

den die konkreten QK für rund 30 
Substanzen aus verschiedenen Pesti-
zidgruppen vorgestellt: aus vier Her-
bizidklassen (Triazine, Phenylharn-
stoffe, Chloracetanilide, Phenoxycar-
bonsäuren), aus einer Insektizidgrup-
pe (Organophosphate) und aus drei 
Fungizidklassen ( Acy lalanine, Oxa-
zolidone, Triazole). Anschliessend 
wird das Konzept mit einem konkre-
ten Anwendungsbeispiel illustriert. 
Zum Schluss werden einerseits die 
Annahmen, die hinter dem Konzept 
stecken, und andererseits die Bedeu-
tung der Ergebnisse diskutiert. 

2. Konzept für die 
Bestimmung wirkungsorien-
tierter Qualitätskriterien 

1 
m Folgenden werden Schritt für 
Schritt die wesentlichen Punkte 
beschrieben, um wirkungsorientier-
te Qualitätskriterien (QK) festzule-
gen. Dabei werden zuerst QK für 
Einzelsubstanzen hergeleitet, an-
schliessend wird aufgezeigt, wie die-
se Werte verwendet werden kön-
nen, um reale Wasserproben auf 
ihre Mischungstoxizität zu beurtei-
len und wie dabei auch die Belas-
tungsdauer berücksichtigt wird. 
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Abb. 3 Konzentrationsverläufe von vier Herbiziden in der Aa Mönchaltorf (ZH). Die Messungen zeigen, dass 
verschiedene Herbizide gleichzeitig im Gewässer auftreten, aber je nach Applikationsperiode der einzelnen 
Substanzen zeitverschoben die höchsten Belastungen aufweisen. 
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2.1 Qualitätskriterien für 

Einzelsubstanzen 

Die Herleitung der Qualitätskrite-
rien (QK) für Einzelsubstanzen er-
folgt im Wesentlichen in den fünf 
Schritten, die in Abbildung 4 darge-
stellt sind. 

Schritt 1 
Zusammenfassen der Pestizide in 
Gruppen mit gleichem Wirkmecha-
nismus. Aufgrund des Wirkmecha-
nismus wird auch bestimmt, welche 
Gewässerorganismen besonders emp-
findlich gegenüber einer Pestizid-
gruppe sind. Nur ökotoxikologische 
Daten von diesen Organismen wer-
den in Schritt 2 für die Herleitung 
der SSV verwendet. Um Effekte 
von Herbiziden, welche die Photo-
synthese hemmen, zu bewerten, 
werden deshalb nur Daten von Al-
gen und höheren Wasserpflanzen, 
nicht aber von Fischen oder Wirbel-
losen beigezogen. Die Substanz mit 
der besten Datenlage innerhalb ei-
ner Pestizidgruppe wird als Refe-
renzsubstanz gewählt. Deren Be-
deutung wird in Schritt 3 weiter er-
läutert. 

Schritt 2 
Dieser Schritt besteht einerseits in 
der Ermittlung der empirischen, ku-
mulativen SSV der akuten Toxizität 
für jedes Pestizid. Anschliessend 
wird an diese Daten eine mathema-
tische Verteilungsfunktion ange-
passt. Aus Gründen einer möglichst 
leichten Anwendbarkeit wird die 
log-logistische Verteilung verwen-
det [7]. Der wesentliche Punkt bei 
diesem Ansatz ist, dass diese Vertei-
lungsfunktionen innerhalb einer 
Pestizidgruppe mit gleichem Wirk-
mechanismus parallel verlaufen 
(Abb. 5). Diese Annahme stellt ein-
erseits sicher, dass die QK konsis-
tent mit dem Mischungsansatz sind, 
der weiter unten vorgestellt sind. 
Andererseits wird damit auch die 

• 300 

ARTICLE D  E 

Konsistenz zwischen den Pestiziden 
sichergestellt, auch wenn für einzel-
ne Substanzen die Datenbasis rela-
tiv schwach ist (z.B. nur drei Daten-
punkte). 
In diesem Schritt werden akute To-
xizitätswerte (EC50-Werte für akute 
Effekte wie Letalität oder Wachs-
tumshemmung) verwendet, weil für 
die meisten Pestizide die Datenlage 
für akute Werte viel besser ist als für 
chronische Werte (z.B. NOEC, Da-
ten für subletale Effekte oder Ein-
fluss auf die Reproduktion). Damit 
sind die Unsicherheiten beim An-
passen der Funktion an die Daten 
viel geringer, als wenn chronische 
Werte verwendet würden. Basie-
rend auf den angepassten SSV-Kur-
ven, können nun bei definiertem 
Schutzniveau die HC-Werte er-
mittelt werden. 
Um der Unsicherheit, die auch bei 
der Verwendung akuter Werte be-
stehen bleibt, Rechnung zu tragen, 
werden für die HC5-Werte die 90 % 
Vertrauensintervalle berechnet und 
der untere Wert dieses Intervalls als 
QK definiert. Dieses Vorgehen 
schlägt sich dann auch in der Be-
zeichnung HCs-9s%_akut nieder (die 
95 % kommen daher, dass das 90 %­
Vertrauensintervall beidseitig je 5  % 
abschneidet und der Wert gewählt 
wird, der 5  % der kumulativen Ver-
teilung entspricht, Abb. 2). Der 
HCs-95%_akut entspricht dem akuten 
QK(AQK). 

Schritt 3 
Anhand der angepassten SSV-Kur-
ven lassen sich die relativen Toxi-
zitäten (rT) der Pestizide innerhalb 
einer Gruppe berechnen. Es wird 
also das Vielfache / der Bruchteil 
der Konzentration einer Substanz 
berechnet, welches/r notwendig ist, 
um den gleichen Effekt wie die Re-
ferenzsubstanz zu erzielen (Glei-
chung 3). Die sich daraus ergebende 
Rangfolge der Giftigkeit der Pesti-
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Gruppierung gemäss Wirkmechanismen, 
1 Referenzsubstanz pro Wirkmechanismus 

Simultanes Anpassen von parallelen SSV -
Funktion an sämtliche EC 50-Daten einer Gruppe 

1 AQKi = HC5-95%_akut_i 
Berechnung relativer Toxizitäten ( rT) 
innerhalb jeder Gruppe 

Anpassen einer SSV -Funktion an die NOEC -
Daten der Referenzsubstanz 

HC5-95%_chronisch_ref 

Berechnung der chronischen QK für alle 
Substanzen anhand der relativen Toxizitäten 

CQKi = HC 5-95%_chronisch_i 

Abb. 4 Schrittweises Vorgehen zur Herleitung wirkungsbasierter 
Qualitätskriterien. (Die Schritte entsprechen dem Vorgehen, das in 
[7) beschrieben ist. Der Klarheit wegen ist das Prozedere aber in fünf 
statt drei Schritte aufgeteilt). 

zide innerhalb einer Gruppe gilt nicht nur für 
die QK für akute Effekte, sondern ist ein zen-
trales Element, das zur Ermittlung chroni-
scher QK (CQK) verwendet wird (Schritt 5). 
Um die Unsicherheiten bei der Berechnung 
von rT möglichst klein zu halten, verwendet 
man dazu die Werte HC5o_akuU• die auf den ent-
sprechenden Wert der Referenzsubstanz be-
zogen werden: 

rT = HCso _akut _ref 
1 

HCso _akut _i 
(3) 

Schritt 4 
Um die CQK zu ermitteln, wird zuerst für die 
Referenzsubstanz aus den chronischen Daten 
(NOEC) die entsprechende SSV ermittelt. 
Dabei wird die gleiche Steigung der SSV ver-
wendet wie bei der SSV der EC50-Werte. Dar-
aus kann für diese Substanz das CQK be-
stimmt werden. In Analogie zum AQK ist es 
definiert als HCs-9s%_chronisch· 

Schritt 5 
Im letzten Schritt werden aus diesem CQK für 
die Referenzsubstanz die Werte für die ande-
ren Pestizide der entsprechenden Gruppe be-
rechnet. Dazu wird angenommen, dass die re-
lativen Toxizitäten der Pestizide für akute und 
chronische Effekte gleich sind. Unter dieser 
Annahme ergeben sich die CQK für die Pesti-
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zide i einfach durch die Division des CQK der 
Referenzsubstanz (HCs-9S%_chronisch_reJ durch die 
in Schritt 3 ermittelten relativen Toxizitäten rTi: 

CQKi = CQKref / r~ (4) 

Damit werden für einzelne Pestizide sowohl 
für akute wie chronische Belastungen konsis-
tente Qualitätskriterien hergeleitet, die sämtli-
che zur Verfügung stehenden ökotoxikologi-
schen Daten berücksichtigen. Weitere Einzelhei-
ten zur Methode sowie eine vertiefte Diskussion 
der getroffenen Annahmen finden sich in [7]. 

2.2 Zeitdauer der Belastung 

Bisher wurde von Qualitätskriterien zur aku-
ten und chronischen Belastung gesprochen 
und hergeleitet, ohne klar zu definieren, unter 
welchen Umständen das eine oder das andere 
Kriterium zur Anwendung kommen soll. Der 
hierfür entscheidende Faktor ist die Zeitdauer 
der Pestizidbelastung. 
Der akute Wert darf zu keinem Zeitpunkt 
überschritten werden, da die damit erreichten 
Konzentrationen schon bei rund 5 % der Ar-
ten akute Schäden hervorrufen. Das AQK ist 
damit eine absolute Grenze, die immer einge-
halten werden muss. 
Die chronischen Effekte, wie sie mit dem CQK 
beurteilt werden, ergeben sich aufgrund der ex-
perimentellen Untersuchungen (bei Algen) 
erst ab einer Belastungsdauer von mindestens 
drei Tagen. Dementsprechend ist eine Pestizid-
belastung erst dann kritisch, wenn sie das CQK 
übersteigt und länger als drei Tage anhält. 
Damit stellt sich die Frage, wie kurzfristige 
Konzentrationsspitzen (Dauer< 3d) zu bewer-
ten sind, die das CQK überschreiten. Dazu lie-
gen bisher leider nur wenige wissenschaftliche 
Untersuchungen vor. Dennoch gibt es einen 
plausiblen Ansatz, der den Anforderungen der 
Praxis gerecht werden sollte. Das temporäre 
Qualitätskriterium TQK bei einer kurzfristi-
gen Belastung muss irgendwo zwischen den 
beiden Werten CQK und AQK liegen. Es ist 
auch einleuchtend (und wissenschaftlich ge-
zeigt), dass die tolerierbare Konzentration mit 
zunehmender Belastungsdauer abnimmt. Prag-
matisch wird hier angenommen, dass TQK 
innerhalb von 3d linear mit der Dauert der Be-
lastung vom AQK auf den CQK-Wert abnimmt: 

TQK = {ACK -;d x(ACK -CQK) ;t < 3d (S) 

CQK ;t ~3d 
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Log NOEC 

, 
# , 

„ : „ „ 

_ __,_____,~Referenzsubstanz 

----Pestizid A 

---Pestizid B 

Log EC50 

Abb. 5 Herleitung konsistenter Spezies-Sensitivitätsverteilungen (SSV) für chronische Effekte von Gruppen 
von Pestiziden mit gleichem Wirkmechanismus. In einem ersten Schritt werden die parallelen SSV-Kurven an 
die Daten der verschiedenen Pestizide angepasst (in der log-Darstellung scheinen die Kurven nur bei 50 % 
der Verteilung parallel). Anhand dieser Kurven kann das Toxizitätsverhältnis zwischen den Substanzen und 
der ausgewählten Referenzsubstanz berechnet werden. Dieser Wert entspricht rT; = HC5a_ret / HCso_substanü Als 
Referenzsubstanz wird das Pestizid mit der besten Datenlage zu akuten und chronischen Effekten gewählt. 
In einem zweiten Schritt werden die SSV für chronische Belastungen ermittelt, indem die SSV der Referenz­
substanz gemäss den Toxizitätsverhältnissen rT; für jedes Pestizid verschoben werden. 

Bei diesen kurzfristigen Über-
schreitungen des CQK stellt sich 
aber auch die Frage, wie häufig sol-
che Ereignisse vorkommen dürfen. 
Hierzu ist das wissenschaftliche 
Verständnis noch deutlich schlech-
ter als zur Frage, was während ein-
zelner Konzentrationspeaks ge-
schieht. Es wurde festgelegt, dass 
zwischen zwei Überschreitungen 
mindestens zwei Wochen liegen 
müssen. Dieser Wert ist arbiträr und 
sollte zukünftig angepasst werden, 
wenn bessere Studien über die nöti-
ge Erholungszeit für verschiedene 
Organismen vorliegen. Solche Unter-
suchungen werden momentan an 
der Eawag im Rahmen einer Dis-
sertation durchgeführt. 
Damit wurde der gesamte Krite-
rienkatalog hergeleitet, der es er-
laubt, zu überprüfen, ob die Anfor-
derungen an die Gewässerqualität 
für ein Pestizid erfüllt sind oder 
nicht. Die möglichen Situationen, 
die mit den beiden QK auftreten 
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können, sind in Abbildung 6 zu-
sammengestellt und erläutert. 

2.3 Beurteilung von 

Mischungseffekten 

Der letzte Schritt des Konzepts be-
steht darin, die Beurteilung von 
Pestizidmischungen vorzunehmen. 
Für verschiedene Pestizide mit glei-
chem Wirkmechanismus wurde in 
der wissenschaftlichen Literatur ge-
zeigt [7], dass sich die Wirkung ihrer 
Mischungen einfach durch das Auf-
summieren der Risiko-Quotienten 
RQi für Einzelsubstanzen ergibt 
(Konzentrationsadditivität). Dies wur­
de im Wesentlichen für akute Effek-
te gezeigt. Der Einfachheit halber 
wird dieser Ansatz auch für chroni-
sche Effekte verwendet. Damit kann 
die Anforderung an die Wasserqua-
lität für Pestizidmischungen wie folgt 
formuliert werden: 

RQ _ '\' Kmessi < l (6) 
Mischung_akut(chronisclz) -7 A(C)QKi 
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Das bedeutet also, dass wie für eine 
Einzelsubstanz der Risiko-Quotient 
kleiner als eins sein muss. Die zeitli-
che Dauer der Belastung spielt eine 
analoge Rolle wie bei den Einzel-
substanzen. 

3. Quantitative Qualitäts-
kriterien für verschiedene 
Pestizidg ruppen 

1 
m Folgenden sind die gemäss dem 
zuvor beschriebenen Konzept und 
basierend auf den öffentlich verfüg-
baren Daten abgeleiteten akuten 
und chronischen Qualitätskriterien 
für verschiedene Pestizidgruppen 
dargestellt. 

Schema 

ffi AQK g 1--~~~~~~~~~ 
~ 
i!l COK 
~ >--~~~~~~~~~ 

Zeit 

ffi AOK 
~ ,__.,.._--++_,..~~~~~~~ 

~ 
c 
i!l CQK 
~ 1---1--1--~~~~~~~ 

Zeit 

ffi AQK 
~ i--~~~~~~~~~ 

~ 
~ t----"'.;;±-b"'-~~~~-co_K~~ 
~ 

Zeit 

1 Tag 2 Tage 3 Tage Zeit 
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Die Pestizide sind entsprechend 
ihren Wirkungsmechanismen gemäss 
der internationalen HRCA-Klassi-
fikation (Herbicide Resistance Ac-
tion Committee2) gruppiert worden. 
Für jede dieser Gruppen (Tab. 1bis3) 
sind die für die Entwicklung der 
SSV-Kurven empfindlichsten Orga-
nismengruppen verwendet worden. 
Für Herbizide zum Beispiel wurden 
nur die Daten über die Primärpro-
duzenten, wie Algen und Wasser-
pflanzen, benutzt. 
Die verwendeten Toxizitätsdaten sind 
aus verschiedenen Datenbanken 
(AQUIRE3, AGRITOX4, US-EPA 
OPP Database5) und aus der Litera-
tur [8] zusammengetragen worden. 

Beurteilung 

Konzentration < CQK 

Qualität erfüllt 

Konzentration> AQK 

Qualität nicht erfüllt 

AQK > Konzentration > CQK 

Qualität erfüllt, wenn: 

-zwei Ueberschreitungen nicht in kürzeren 

Abständen als 2 Wochen folgen 

-TQK nicht über der Geraden liegt, die die 

lineare Abnahme von AQK zu CQK über 

die Dauer von 3d beschreibt. 

Abb. 6 Schematische Darstellung der Beurteilung der Gewässerqualität für ein einzelnes Pestizid anhand der 

vorgestellten Qualitätskriterien. Die Beurteilung für Mischungen erfolgt analog, wobei anstelle eines einzel­

nen QK die für die Mischungen errechneten Risikoquotienten RQ treten. Diese dürfen den Wert eins nicht 

überschreiten. 
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Sofern dies möglich war, wurden die ermittel-
ten Daten mit der Originalliteratur verglichen. 
Da häufig mehrere Toxizitätsangaben für eine 
bestimmte Art verfügbar waren, wurden diese 
Werte so gewichtet, dass alle Arten den glei-
chen Beitrag zu SSV-Kurve liefern. Einzelhei-
ten über die Entwicklung der SSV-Kurven und 
die Berechnung der HC5_95 %-Werte sowie über 
die Unsicherheit der vorausgesagten Werte 
finden sich in [7]. 

3.1 Herbizide 

DieAQK-und die CQK-Wert sind für die vier 
Herbizidgruppen Triazine, Phenylharnstoffe, 
Chloracetanilide und Phenoxycarbonsäuren 
bestimmt worden (Tab. l). Nur die in der 
Schweiz zugelassenen Herbizide wurden be-
rücksichtigt. 

Triazine und Phenylharnstoffe 

Diese beiden Gruppen (Tab. 1) wurden zu-
sammengefasst, da beide auf das Photosystem 
II wirken, auch wenn sie nicht exakt den glei-
chen Wirkungsort haben [9]. In der Literatur 
[10] wird gezeigt, dass diese beiden Gruppen 
als Mischung dem Modell der Konzentrations-
Additivität folgen.Aus den SSV-Kurven (Abb. 7a, 
nurTriazine «abgebildet») ergibt sich folgende 
Klassierung der Photosyntheseinhibitoren mit 
absteigender Giftigkeit: Diuron > Terbutryn > 
Isoproturon > Linuron > Terbuthylazin > 
Metribuzin > Cyanazin = Chlortoluron > Atra-
zin > Metoxuron > Simazin. Diese Klassierung 
ist vergleichbar mit anderen Befunden in der 
Literatur [11, 12]. Die QK erstrecken sich über 
einen weiten Konzentrationsbereich. Die chro-
nischen QK reichen von 0,15 µ,g/f für Diuron 
bis zu 2,8 µ,g/f bei Simazin (Tab. 1) und liegen 
damit in den meisten Fällen (deutlich) über 
dem heute gültigen QK. 

Chloracetanilide 

Diese Substanzgruppe (Tab. 1) hemmt die 
Zellteilung bei Algen und höheren Pflanzen 
[9]. In Mischungen wirken sie konzentrations-
additiv [13]. Metolachlor und Dimethenamid 
liegen je als Stereoisomere vor. Die herbizid-
aktive Form ist dabei jeweils das S-Isomer. 
Leider erlauben die wenigen verfügbaren Da-
ten bei Metolachlor keine Unterscheidung der 
spezifischen QK für die S-und R-Form oder 
für deren 1:1-Mischung (das so genannte Raze-

2 www.plantprotection.org/hrac/Bindex.cfm?doc=moa2002.htm 

3 www.epa.gov/ecotox/ 

4 www.inra.fr/agritox/ 
5 www.ipmcenters.org/Ecotox 
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Simazin 

Terbuthylazin 

Terbutryn 

Chlorotoluron 

Diuron 

lsoproturon 

Linuron 

Metoxuron 

ChlQl'O~cetiinilid!!. 

Alachlor 

(RS)-Dimethenamid 

(S)-Dimethenamid 

Metazachlor 

Metolachlor 

(nur S-Metolachlor 
eingesetzt) 

Propachlor 

Erbsen 

Kartoffeln 

Obstbau 

Allgemein, Mais 

Kartoffeln 

Triticale, 

Herbstgerste 

Obst, Reben, 

Materialschutz: 

Dispersionfarben, 

Putz 

Getreide 

Getreide, 

Gemüsebau 

Herbstgetreide 

Mais, Soja 

Raps 

Mais 

Erbeeren 

2,4-D Getreide, Mais, 
S ort lätze 

Dicamba Mais, Getreide 

Fluroxypyr Getreide 

MCPA Getreide, 
S ort lätze 

Mecoprop-P Getreide, 
S ort lätze 

Triclopyr Wiesen und Weide 

0,42 

2,8 23 

0,38 3,1 

0,17 1,4 

0,15 1,3 

0,27 2,2 

0,32 2,6 

1,9 16 

0,16 2,4 

0,11 1,6 

0,13 1,9 

0,30 4,4 

0,09 1,4 

Tab. 1 Haupteinsatz der untersuchten, in der Schweiz zugelassenen 

Herbizide (http://www.faw.ch/index.htm, 2003) sowie die ermittel­
ten chronischen (CQK) und akuten Qualitätskriterien (AQK). Die 

ebenfalls zugelassenen Substanzen Chlorbromuron, Dimefuron, 

MCPB, Metobromuron und Monolinuron wurden mangels genü­

gender ökotoxikologischer Daten weggelassen. 
* Aufgrund der systematischen Verzerrungen der Datenlage (s. Text) wird vorgeschla­
gen, die ermittelten und im Text aufgeführten Werte nicht als QK zu verwenden. 

mat). Die Daten für alle Formen sind deshalb 
zusammen ausgewertet worden. 
Die ermittelten chronischen Werte (Abb. 7b) 
liegen allesamt im Bereich des bisherigen QK 
oder leicht darüber (Tab. 1). Die Chloracetani-
lide sind deshalb im Durchschnitt deutlich to-
xischer als die Triazine. Als Reihenfolge ihrer 
Giftigkeit ergibt sich: Propachlor > S-Dime-
thenamid > Metazachlor > RS-Dimethenamid 
> Metolachlor > Alachlor. 

Phenoxycarbonsäuren 
In dieser Gruppe (Tab. 1) sind diejenigen Her-
bizide aufgeführt, die wie Auxine als Hormone 
wirken und das Pflanzenwachstum regulieren [9]. 

Sie sind aufgrund ihres Wirkmecha-
nismus nur für höhere Pflanzen 
mit Spross-und Wurzelwachstum 
spezifisch wirksam. Bei Algen und 
anderen Organismen liegt wahr-
scheinlich eine so genannte Basis-
toxizität vor, die unspezifisch und 
erst bei höheren Konzentrationen 
wirkt [14]. Von höheren Pflanzen 
mit einem voll ausgebildeten 
Spross-und Wurzelsystem liegen 
aber mit einer Ausnahme keine 
Daten vor. Deshalb musste auch 

100 
a 
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80 
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c 50 <( 
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40 > 
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:; 30 
E 
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0 
-1 0 

auf die Wasserlinsen (Lemna)-und 
Algen-Daten zurückgegriffen wer-
den. Es ist jedoch anzunehmen, 
dass höhere Wasserpflanzen emp-
findlicher sind, was durch die eine 
Studie zum Tausenblatt (Myrio-
phyllum) bestätigt wird [15]. Die im 
Folgenden vorgestellten Qualitäts-
kriterien sind also nur als erste 
Abschätzungen zu betrachten und 
müssten aufgrund der jeweiligen 
neuen Forschungsarbeiten in die-
sem Bereich überprüft werden. Sie 

• 
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log (EC50 /µg .e-1) 

7a 
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~ 80 
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Abb. 7a und 7b Beispielhafte Darstellung der angepassten Spezies-Sensitivitätsverteilungen (SSV) anhand 

der a) Triazine und b) der Chloracetanilide basierend auf den Daten für akute Effekte (ECso). 
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Chlorpyrifos-ethyl Obst, Reben 0,00081 0,042 

Diazinen Obst, Raps 0,0027 0,14 

Dichlorvos Gewächshaus 0,00090 0,047 

Dimethoat Obst 0,026 1,38 

Parath ion-ethyl Gemüse 0,0016 0,082 

Parath ion-methyl Reben 0,0031 0,16 

Tab. 2 Haupteinsatz der untersuchten, in der Schweiz zugelassenen Insektizide (www.faw.ch/index.htm, 2003) 

sowie die ermittelten chronischen (CQK) und akuten Qualitätskriterien (AQK). 

Cyproconazole 

Penconazole 

Propiconazole 

.~G~l;tl:ilnitw~: .. 't 
•·,9~iZ;~J:iain;pne 

Benalaxyl 

Metalaxyl 

Oxadixyl 

Getreide 

Obst, Blumen 

Getreide 

Kartoffeln, Tabak § § 

Kartoffeln, Mais § § 

Gemüse, Kartoffeln § § 

Tab. 3 Haupteinsatz der untersuchten, in der Schweiz zugelassenen Fungizide(www.faw.ch/index.htm, 2003) 

sowie die ermittelten chronischen (CQK) und akuten Qualitätskriterien (AQK). 

* Aufgrund der systematischen Verzerrung der Datenlage (s. Text) wird vorgeschlagen, die ermittelten und 
im Text aufgeführten Werte nicht als QK zu verwenden. 

§Aufgrund der lückenhaften Datenlage (s. Text) konnten keine QK ermittelt werden. 

werden deshalb nicht als QK vor-
geschlagen (Tab. 1). 
Die Datenlage ist für Mecoprop 
durch das Vorliegen einer S-und ei-
ner R-Form (Enantiomere) weiter 
eingeschränkt. Im Gegensatz zu 
den Chloracetaniliden ist in diesem 
Fall die R-Form herbizid wirksam. 
In der Schweizer Landwirtschaft 
wird ausschliesslich das enantio-
merreine Mecoprop-P (>95 % R-
Form) eingesetzt, für das nur weni-
ge Toxizitätsdaten vorhanden sind. 

III 304 

Deswegen können keine Enantio-
mer-spezifischen QK angegeben wer-
den. Sämtliche Mecoprop-Daten sind 
deshalb zusammengefasst worden. 
Die provisorischen chronischen QK 
für diese Pestizidgruppe liegen mit 
Werten zwischen 0,3 und 2,2 µg/f 
relativ hoch und deutlich über dem 
bisherigen Grenzwert. Wie zuvor 
erwähnt, dürfte das aber auf einen 
systematischen Fehler der verwen-
deten Testorganismen zurückzufüh-
ren sein. Zusätzliche Tests mit höhe-
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ren Wasserpflanzen drängen sich hier auf. 
Dementsprechend ist auch die Reihenfolge der 
relativen Toxizität nur eine provisorische. Sie 
lautet:MCPA (0,27 µg/f) > Dicamba (0,30 µg/f) > 
Triclopyr (0,39 µg/f) > Fluoroxypyr (0,41 µg/.e) 
> 2,4-D (1,00 µg/f) > Mecoprop (2,20 µg/.e). 

3.2 Insektizide 

Organophosphate 
Die Organophosphate (Tab. 2) rufen bei ver-
schiedenen Gruppen von Wirbellosen neuro-
nale Störungen hervor. Für die Bestimmung 
der SSV-Kurven sind die Toxizitätsdaten der 
Insekten und der Krebstiere verwendet wor-
den, die am empfindlichsten auf Organophos-
phate [16] reagieren. Für diese Pestizidgruppe 
verlaufen die SSV-Kurven für die chronischen 
und die akuten Werte nicht parallel. Die chro-
nischen SSD-Kurven sind deshalb durch die 
bestmögliche Anpassung der SSV-Kurven mit 
allen verfügbaren NOEC-Daten berechnet 
worden. 
Im Gegensatz zu den bisher vorgestellten Her-
biziden liegen die chronischen QK um mindes-
tens eine Grössenordnung unter dem bisheri-
gen QK. Auch die akuten QK sind z. T. tiefer 
als dieser aktuelle Wert. Das heisst, dass bei 
heute tolerierbaren Belastungen sogar akute 
Effekte auf die Wasserorganismen zu erwar-
ten sind. Die Toxizität der Organophosphate 
nimmt in der folgenden Reihenfolge ab: 
Chlorpyriphos-Ethyl > Dichlorvos > Para-
thion-Ethyl > Diazinon > Parathion-Methyl > 
Dimethoat. Die CQK bewegen sich dabei zwi-
schen 0,0008 µg/.e und 0,026 µg/f (Tab. 2). 

3.3 Fungizide 

Im Falle der Fungizide (Tab. 3) ist die Daten-
lage ausgesprochen schlecht. Es liegen prak-
tisch keine Daten für empfindliche Arten im 
Ökosystem vor, da keine der klassischen Test-
organismen ( d. h. Algen, Invertebraten und 
Fische) als besonders sensitiv zu bewerten 
sind. Deshalb sind hier alle in der Literatur 
gefundenen Werte verwendet worden. Aus 
diesen Daten lassen sich zumindest für die 
Gruppe der Triazole QK ableiten. Sie sind je-
doch wie für die Phenoxycarbonsäuren auf-
grund der Datenlage als sehr vorläufig zu be-
trachten. Es wird vorgeschlagen, das bisheri-
ge QK von 0,1 µg/f für die Fungizide zu be-
lassen, bis Daten anhand von relevanten 
Organismen (Pilzen) vorliegen. Die anhand 
der vorliegenden Daten ermittelten Werte 
liegen in der Grössenordnung oberhalb der 
bisherigen Anforderung mit folgender Rei-
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henfolge an abnehmender Toxizität: Penco-
nazol (3,5 µg/f) > Propiconazol (3,7 µg/f) > 
Cyproconazol (12 µg/f). 
Die Datenlage zu den Acylalaninen und Oxa-
zolidonen ist derart begrenzt, dass eine Ablei-
tung von QK anhand der gewählten Methodik 
nicht möglich war. 

4. Mischungstoxizität von Herbiziden 
in der Mönchaltorfer Aa 

Zur Illustration des Konzepts wird die Ge-wässerqualität der Aa Mönchaltorf bezüg-
lich fünf Photosynthese-Hemmern beurteilt: 
drei Triazinen (Atrazin, Simazin und Terbu-
thylazin) sowie zwei Phenylharnstoffen (Iso-
proturon und Diuron). Für dieses Gewässer 
liegen aus dem Jahr 1999 zeitlich hoch aufge-
löste Expositionsdaten vor, die sich hervorra-
gend für diesen Zweck eignen (Abb. 2, [1]). 
Wie in Abbildung 8 gezeigt, wird der Risiko-
quotient RQ durch die Mischung zwischen 
April und August mehrfach überschritten. 
Eine der Überschreitungen dauert länger als 
drei Tage (Periode Ende April bis Anfang 
Mai), was bedeutet, dass die Anforderungen 
an die Gewässerqualität nicht erfüllt waren. 
Die Belastung war jedoch nie so hoch, dass der 
RQ für die akute Belastung grösser als eins ge-
wesen wäre. Das regelmässige Auftreten von 
RQ grösser als eins für die Pestizidmischung 
ist auf zwei Gründe zurückzuführen: A) eine 
Überlappung der saisonalen Belastung durch 
Pestizide, die in verschiedenen Kulturen ange-
wendet wurden, und B) ein konstantes Basisri-
siko durch den nicht-saisonalen Einsatz von 
Herbiziden (als Biozide im nicht-landwirt-
schaftlichen Bereich). Wie Abbildung 8a auf-
zeigt, wird Isoproturon im Gewässer im März 
und April gemessen, was mit der Anwen-
dungsperiode im Getreide übereinstimmt. 
Atrazin wird später im Mais eingesetzt, was 
das Risiko der Mischung im Juni und Juli er-
höht. Im Mai addiert sich das Risiko dieser 
beiden Herbizide, auch wenn das Risiko für 
die Einzelsubstanzen nicht hoch ist. Die kon-
stante Anwesenheit von Diuron im Fliessge-
wässer -wahrscheinlich aus urbanen Quellen 
wie z.B. Materialschutz [17] (Abb. 8b) -führt 
zu einer konstanten Erhöhung des Risikos. 

5. Diskussion und Schlussfolgerungen 

Modellannahmen 
Dem vorgestellten Ansatz liegen verschiedene 
Annahmen zugrunde, wie z. B. die Parallelität 

a 
0::: 

8a 

a 
0::: 

8b 

2 

0 1 

2 

0 

a 

RQ/soproturon 

Jan. 

b 

RQDiuron 

Jan. 

RQAtrazin 

1 

Mai Sept. 1999 

Mai Sept. 1999 

Abb. 8a und 8b Risikoquotient RQ für die Mischung aus fünf Herbiziden in der Mönchaltorfer Aa im Ver­
gleich mit RQ für die Einzelsubstanzen a) lsoproturon und Atrazin und b) Diuron. Die Berechnung beruht auf 

den in Abbildung 3 gezeigten Konzentrationsverläufen. 

der SSV-Kurven innerhalb einer 
Gruppe von Pestiziden mit glei-
chem Wirkmechanismus oder das 
Konzept der Konzentrations-Addi-
tivität. Diese grundlegenden An-
nahmen können wissenschaftlich 
begründet werden oder man kann 
zeigen, dass die Annahmen für die 
Ergebnisse nicht ausschlaggebend 
sind, das Verfahren aber stark ver-
einfachen. So konnte gezeigt wer-
den, dass die Beurteilung der Ge-
wässerqualität im oben beschriebe-
nen Beispiel sehr ähnlich ausfällt, 
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wenn statt des Konzepts der Kon-
zentrations-Additivität dasjenige der 
unabhängigen Wirkung der Herbi-
zide angewendet wird [7]. Das hier 
vorgestellte Konzept ist jedoch viel 
anwendungsfreundlicher. 
Andere, zweitrangige Annahmen 
sind z. T. jedoch wissenschaftlich 
schwach abgestützt und deshalb 
willkürlich. Dazu zählt beispielsweise 
das Kriterium, wie häufig Konzen-
trationsspitzen auftreten dürfen. 
Diese Aspekte sollten angepasst 
werden, sobald neue Forschungser-
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gebnisse bessere Grundlagen dazu 
liefern. 

Ökotoxikologische Datenlage 
Wahrscheinlich viel kritischer als 
die Annahmen, die getroffen wer-
den mussten, ist der offenkundige 
Mangel an aussagekräftigen, öffent-
lich zugänglichen ökotoxikologi-
schen Daten für bestimmte Pestizi-
de. Dies gilt besonders für die 
untersuchten Fungizide, aber auch 

Glossar 

ARTICLE D  E 

für die Herbizide aus der Gruppe 
der Phenoxycarbonsäuren. Die Da-
ten lassen keine relevanten Aussa-
gen für empfindliche Organismen 
der aquatischen Ökosysteme zu. 
Aus diesem Grund wird vorgeschla-
gen, den bisherigen Grenzwert für 
diese Substanzen beizubehalten, bis 
eine Beurteilung anhand einer rele-
vanten Datenbasis möglich ist. Aus 
dem gleichen Grund sollte auch für 
sämtliche, bisher nicht mit dem vor-

«50 %-Effektkonzentration»; Konzentration, 
bei welcher bei der Hälfte der Testorganismen 
(z.B. einer bestimmten Art) ein definierter Ef-
fekt auftritt. 

HC5_95%_akut: «Hazardous Concentration»; Konzentration, 
bei der mit 95 o/oiger Wahrscheinlichkeit der 
EC50 nur für 5 % aller Arten überschritten wird 
(Toxizitätstest mit akuten Werten). 

HCs-95%_chronisch: «Hazardous Concentration»; Konzentration, 
bei der mit 95 %iger Wahrscheinlichkeit der 
NOEC nur für 5 % aller Arten überschritten 
wird. 

Wirkungsmechanismus: Art, wie eine Substanz auf zellulärem Niveau 
wirkt. Die Triazine zum Beispiel sind Photosyn-
theshemmer und blockieren den nötigen Elektro-
nenfluss für die Energieproduktion auf dem 
Niveau des Photosystems II. 

NOEC: «No-Observed Effect Concentration»; höchste 
getestete Konzentration, bei der kein Effekt bei 
einem bestimmten Testorganismus beobachtet 
wurde. 

PNEC: «Predicted No-Effect Concentration»; Konzen-
tration, unterhalb der keine Effekte auf Orga-
nismen zu erwarten sind. 

SSV akut: Spezies Sensitivitäts-Verteilung; Verteilung der 
Speziesempfindlichkeit auf der Basis von aku-
ten Werten (EC50). 

SSV chronisch: Spezies Sensitivitäts-Verteilung; Empfindlich-
keitverteilung auf der Basis der Daten der chro-
nischen Werte (NOEC). 
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liegenden Ansatz analysierten Pestizide das 
bestehende QK in Kraft bleiben. Es sollte je-
doch möglichst rasch dafür gesorgt werden, 
dass ökotoxikologische Daten zur Verfügung 
stehen, die eine fundierte Herleitung wir-
kungsbasierter QK erlauben. 

Praktische Bedeutung 
Obwohl für die meisten Pestizide wirkungsba-
sierte QK noch ausstehen, zeigen die bisheri-
gen Ergebnisse eindrücklich, dass mit den bis-
herigen Anforderungen die Gewässer nur un-
zureichend geschützt werden können. Die QK 
für Herbizide und Insektizide variieren um 
mehr als drei Grössenordnungen und reichen 
von 1 ng/f bis zu mehreren µg/f. Dieser Stoff-
und Effektvielfalt kann mit einem einzigen 
Grenzwert nicht Rechnung getragen werden. 
Das führt dazu, dass heute Gewässer die An-
forderungen an die Qualität rechtlich erfüllen, 
obwohl die Konzentrationen schon akute 
Schädigungen hervorrufen können. Die Ein-
führung der vorgeschlagenen wirkungsbasier-
ten QK würde dazu führen, stärker als bisher 
auf die toxikologisch tatsächlich relevanten 
Substanzen zu fokussieren. 
Trotz einer solchen Umorientierung würde 
das vorliegende Konzept nicht zu einer gene-
rellen Entwarnung bei den Herbiziden führen, 
die z. T. chronische QK aufweisen, die höher 
als der heute gültige Wert liegen. Daten aus 
kleinen landwirtschaftlichen Einzugsgebieten 
zeigen [18, 19], dass die Anforderungen an die 
Wasserqualität auch mit den hier vorgeschla-
genen Werten nicht immer erfüllt sind. 
Im Gegensatz zur heutigen Regelung fliessen 
mit dem hier vorgeschlagenen Konzept nicht 
nur die gemessenen Pestizidkonzentrationen, 
sondern auch die Belastungsdauer in die An-
forderungen an die Wasserqualität mit ein. 
Dies bedeutet, dass eine umfassendere Kennt-
nis der Belastungsdynamik zur Beurteilung 
notwendig ist, als dies bisher der Fall war. Das 
bringt höhere Anforderungen an die entspre-
chenden Monitoring-Strategien mit sich. Ein 
in Kürze erscheinender gwa-Artikel wird sich 
diesem Thema widmen und aufzeigen, wie 
auch mit praxis-tauglichen Mitteln eine sinn-
volle Erfassung der Pestiziddynamik möglich 
ist [20]. 
Für die Beurteilung des vorgestellten Ansat-
zes lohnt sich auch ein Vergleich mit dem Vor-
gehen in der EU. Die zuständigen Stellen der 
EU stützen sich inzwischen ebenfalls teilweise 
auf HC5-Werte ab [4], setzen diesen Ansatz 
aber nicht konsequent um. Ihr Vorgehen lässt 
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momentan sowohl die Anwendung von 
PNEC-wie HCS-Werten zu. Um diese beiden 
Grössen in Beziehung zueinander zu setzen, 
wird der HC5_95% durch einen Sicherheitsfak-
tor geteilt, um einen PNEC zu erhalten. Je 
nach verfügbaren Daten liegt dieser Faktor 
zwischen 1 und 5. Diese Reduktion des HC5 
entspricht in etwa dem, was im vorgestellten 
Ansatz durch den Einbezug der Vertrauensin-
tervalle zur Festlegung der HC5_95%-Werte er-
reicht wird. Bei gleicher Datenlage ist deshalb 
zu erwarten, dass PNEC-Werte der EU und 
die HC5_95% in einem ähnlichen Bereich liegen. 
Im Gegensatz zum Verfahren der EU lässt das 
hier vorgestellte aber eine konsistente Beur-
teilung verschiedener Pestiziden und deren 
Mischungen zu. 
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