
ToxiziTäT von  
Mischungen 

In den letzten Jahren wurden verschiedene praxisorientierte Ansätze zur Berücksichtigung von Mi-
schungstoxizität in der Risikobewertung entwickelt. Die Bedeutung dieser neuen Ansätze wie auch 
ihre Anwendbarkeit für die Beurteilung der Gewässerqualität werden hier anhand von Beispielen 
aus der Praxis vorgestellt. 
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Im November 2010 führte das Schweizerische Zentrum für 
angewandte Ökotoxikologie Eawag-EPFL (Ökotoxzentrum) in 
Zusammenarbeit mit dem Schweizerischen Zentrum für ange-
wandte Humantoxikologie (SCAHT) einen Workshop zum The-
ma «Auswirkungen von Chemikalienmischungen auf Umwelt 
und Mensch und ihre Beurteilung» durch [1]. Das Interesse war 
gross, und die Veranstaltung sprach Fachleute aus Behörden, 
Industrie und Forschung gleichermassen an. Viele Teilnehmer 
beschäftigte die Frage, wie relevant eine Risikobewertung ist, 
die alleine die Toxizität von Einzelstoffen beurteilt. Experten aus 
dem In- und Ausland berichteten über den Stand des Wissens 
zu Mischungseffekten und deren (mögliche) Berücksichtigung 
in der Regulatorik. Während des gesamten Workshops wurde 
deutlich, dass für die Untersuchung und Beurteilung von Sub-
stanzmischungen bereits ein breites, wissenschaftlich fundier-
tes Wissen vorhanden ist, dessen Umsetzung sich in der Praxis 
aber schwierig gestaltet. Eine umfassende, bedürfnisorientierte 
Anleitung für Fachleute aus der Praxis existierte 2010 nicht. 
Eine solche Anleitung forderte jedoch die überwiegende Mehr-
heit der Workshop-Teilnehmer. Es wurde als besonders wichtig 
erachtet, praxistaugliche Lösungsvorschläge und Hilfestellun-
gen für folgende Bereiche zu entwickeln [1]:
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résuMé

ToxiciTé des MélAnges – Approches AcTuelles orienTées vers lA 
prATiQue pour l’évAluATion des échAnTillons d’eAu
Dans le cadre d’un atelier ayant pour objet «Les conséquences des 
mélanges chimiques sur l’environnement et l’homme et leur évalua-
tion» mené en 2010, les participants des domaines scientifiques, 
officiels et industriels ont demandé aux experts de développer des 
recommandations applicables en pratique pour l’évaluation de la 
toxicité des mélanges. Au cours des dernières années, nombre de 
ces recommandations ont été réalisées. Diverses organisations et 
des scientifiques individuels ont développé plusieurs approches 
généralistes permettant la prise en compte de la toxicité des mé-
langes selon différentes réglementations lors de l’évaluation des 
risques. Des méthodes ont également été publiées taillées sur me-
sure sur les réglementations choisies. Seules quelques approches 
seront présentées ici concernant l’intégration de la toxicité des 
mélanges dans l’évaluation de la qualité des eaux de surface. À 
cet usage, une approche généraliste est simplifiée et complétée 
pour l’évaluation de la qualité de l’eau. Une partie essentielle de ce 
complément réside dans la prise en compte des résultats d’essais 
in vitro. Puis, un échantillon réel d’eaux usées permet d’illustrer 
une telle évaluation de la toxicité des mélanges. Elle tendrait à 
prouver que la prise en compte commune des analyses chimiques 
et biologiques permettrait d’obtenir une meilleure évaluation des 
risques concernant les mélanges.

*Kontakt: Marion.Junghans@oekotoxzentrum.ch
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–  Richtlinien und Wegleitungen für die 
Risikobewertung und Regulatorik 

–  Anwendung, Umsetzbarkeit und Validie-
rung von mischungsrelevanten Biotests 

Der vorliegende Artikel soll anhand eini-
ger Projekte aufzeigen, welche Fortschrit-
te in den letzten Jahren gemacht wurden. 
Dabei liegt der Fokus auf der Beurteilung 
von Risiken für aquatische Ökosysteme. 
Zunächst werden aktuelle Ansätze zu den 
oben genannten Bereichen vorgestellt 
und anschliessend anhand eines realen 
Fallbeispiels illustriert. Am Ende werden 
Schlussfolgerungen gezogen und Emp-
fehlungen für weitere Verbesserungen 
gegeben.

AkTuelle AnsäTze

richTlinien und
prAxisTAugliche wegleiTungen
Zur Vorhersage der Mischungstoxizität 
haben sich in den letzten Jahrzehnten 
zwei Konzepte bewährt: einerseits das 
der Konzentrationsadditivität (concentra-
tion addition, CA) für ähnlich wirkende 
Substanzen und andererseits das der Un-
abhängigen Wirkung (independent action, 
IA) für Mischungen aus Substanzen, die 
über unterschiedliche Wirkmechanis-
men denselben Effekt hervorrufen (z. B. 
Tod oder Wachstumshemmung eines 
Testorganismus) [1]. Die beste Vorher-
sagequalität hatten die beiden Konzepte 
jeweils für Mischungen ausschliesslich 
ähnlich wirkender (CA) bzw. unähnlich 
wirkender (IA) Substanzen (Studien in [2] 
zitiert). In vielen realistischen Mischun-
gen sind jedoch sowohl ähnlich wirkende 
Substanzen als auch unähnlich wirkende 
Substanzen enthalten, sodass eine exakte 
Vorhersage der Mischungstoxizität meist 
nicht möglich ist. Darüber hinaus sind 
für die überwiegende Anzahl der Umwelt-
chemikalien Informationen über deren 
Wirkmechanismus lückenhaft oder gar 
nicht vorhanden. Im Workshop wurde da-
her bemängelt, dass die damals zur Ver-
fügung stehenden Bewertungsmethoden 
zur Beurteilung der Umwelttoxizität von 
in Gewässerproben nachgewiesenen che-
mischen Substanzen für die regulatori-
sche Anwendung zu komplex seien. Dies 
mache deren routinemässige Anwendung 
wegen des hohen Zeitaufwands und der 
daraus resultierenden Kosten in vielen 
Fällen unmöglich. Wissenschaftlich fun-
dierte und praxistaugliche Lösungen 
wurden gewünscht. 

Dieser Bedarf wurde international in 
der Regulatorik und der regulatorischen 
Forschung erkannt. In den vergangenen 
Jahren wurden daher eine Reihe von 
pragmatischen und gestuften Methoden 
zur Beurteilung der Mischungstoxizität 
entwickelt, die (ganz oder zumindest in 
den ersten Stufen) sich allein auf die Da-
ten stützen, die unter den jeweiligen Ge-
setzen und Verordnungen bereits für die 
Einzelstoffe erhoben werden. Den Anfang 
dieser pragmatischen Ansätze machte ein 
Bericht der Weltgesundheitsorganisation 
(WHO) aus dem Jahr 2009 (Zitat in [3]). 
Der Bericht ist das Ergebnis eines inter-
nationales Workshops, der im Rahmen 
des internationalen Programms zur Che-
mikaliensicherheit (IPCS) der WHO ver-
anstaltet wurde. Zwei Jahre später wurde 
von drei wissenschaftlichen Kommissio-
nen der EU ein Entscheidungsbaum zur 
Beurteilung der Toxizität von chemischen 
Mischungen veröffentlicht (Zitat in [3]). 
Zu dieser Zeit begann eine Expertengrup-
pe unter dem Europäischen Rat des Ver-
bandes der chemischen Industrie (Conseil 
Européen des Fédérations de l’Industrie 
Chimique, Cefic) ebenfalls mit der Ent-
wicklung eines Entscheidungsbaums. 
Dieser im Jahr 2012 veröffentlichte Ent-
scheidungsbaum vereinigte schliesslich 
die Ansätze der WHO/IPCS und der wis-
senschaftlichen Kommissionen der EU 
[3] und zielt darauf ab, mit recht wenig 
Aufwand jene Gewässerproben zu iden-
tifizieren, bei denen die Einzelstoffbe-
urteilung zu einer Unterschätzung des 
tatsächlichen Risikos führen könnte. So 
können die zur Verfügung stehenden Res-
sourcen auf die detailliertere Analyse der 
potenziell kritischen Proben fokussiert 
werden. Alle drei Ansätze sind sehr allge-
mein gehalten und gelten sowohl für die 
Human- als auch für die Ökotoxikologie. 
Inzwischen sind zusätzlich auch Metho-
den vorgeschlagen worden, die auf spe-
zielle Regulationen zugeschnitten sind 
(z. B. REACH [4] und die Zulassung von 
Bioziden [5]). 
Alle diese Ansätze und Methoden basie-
ren (zunächst) auf der Verwendung von 
CA als Standardkonzept. Dies entspricht 
dem Vorsorgeprinzip: Wenn die Wirk-
mechanismen der Substanzen entweder 
nicht bekannt oder nicht komplett unähn-
lich sind, führt CA in der Regel zu einer 
Überschätzung der Toxizität, während IA 
die Toxizität meist unterschätzt [2]. Die 
mögliche Überschätzung der Toxizität ist 
maximal, wenn alle Substanzen in Kon-

zentrationen vorliegen, die dieselbe Ef-
fektstärke auslösen (z. B. 50% Mortalität) 
[2]. Solche «equitoxischen» Mischungen 
sind allerdings unrealistisch. Bei umwelt-
relevanten Mischungen dominiert meist 
die Toxizität einiger weniger Substanzen, 
sodass das Ausmass der möglichen Über-
schätzung erheblich kleiner ist. So ergab 
eine Literaturanalyse für 18 realistische 
Mischungen in Oberflächengewässerpro-
ben mit jeweils drei bis neun Komponen-
ten nur eine mittlere mögliche Überschät-
zung um den Faktor 1,5 (Minimum 1,01; 
Maximum 2,48) [2], wenn das CA-Modell 
ohne Berücksichtigung der Wirkmecha-
nismen angewendet wird. Dies lässt die 
Verwendung von CA als generellen An-
satz in der Bewertung von Umweltproben 
sinnvoll erscheinen.

E n t s c h e i d u n g s b a u m  z u r  R i s i ko b e w e r t u n g  v o n 
M i s c h u n g e n  i n  O b e r f l ä c h e n g e w ä s s e r n
Das Ökotoxzentrum nahm 2012 an ei-
ner Studie teil, in welcher der Entschei-
dungsbaum der Cefic auf reale Fälle 
angewendet wurde [6]. Der Entschei-
dungsbaum ist recht komplex, da er 
alle regulatorischen Felder berücksich-
tigt. Daher wurde er in Figur 1 auf die 
wesentlichen Stufen zur Beurteilung 
der Ökotoxizität von Gewässerproben  
reduziert. 
Für Gewässerproben, die in die Kate-
gorie I fallen, besteht bereits mit einer 
Einzelstoffbewertung ein Risiko: Die Kon-
zentration mindestens einer Substanz 
überschreitet ihre ökotoxikologischen 
Qualitätskriterium (QK, Konzentration, 
bei der keine toxischen Effekte im Gewäs-
ser erwartet werden, auch Environmental 
Quality Standard oder EQS genannt). In 
der EU, wo unter der Wasserrahmen-
richtlinie (Richtlinie 2000/60/EG) der 
chemische Zustand der Gewässer nur mit 
«gut» oder «nicht gut» beurteilt wird (je 
nachdem, ob die Qualitätskriterien einge-
halten werden oder nicht), würde eine Ri-
sikobeurteilung für die Mischung daher 
keine Änderung der Einstufung bewir-
ken. In der Schweiz (Tab. 1) wird jedoch 
häufig zwischen «sehr gut» und «gut» auf 
der einen Seite und «mässig», «unbefrie-
digend» und «schlecht» auf der anderen 
Seite unterschieden [7]. Daher kann die 
Beurteilung der Mischung zu einer ande-
ren Klasseneinstufung führen. In jedem 
Fall sollte man sich bei QK-Überschrei-
tungen einzelner Substanzen zunächst 
auf Risikoreduktionsmassnahmen dieser 
Substanzen beschränken.
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Gewässerproben der Kategorie II stellen 
gemäss des Kenntnisstands, aufgrund 
dessen sie beurteilt werden, kein Risiko 
dar: Weder die einzelnen Risikoquotien-
ten RQ (RQ = Umweltkonzentration/QK) 
noch die Summe aller Risikoquotienten 
zeigen ein Risiko an. Eine weitere Beur-
teilung der Mischungstoxizität ist höchs-
tens zur Unterscheidung der Güteklassen 
«sehr gut» und «gut» notwendig.
In Kategorie III fallen alle Gewässerpro-
ben, für die alleine die Risikobeurteilung 
der Mischung ein Risiko anzeigt. Dabei 
wird weiter unterschieden, ob eine Sub-
stanz die Mischungstoxizität dominiert 
oder ob mehrere Substanzen ähnlich 
stark zur vorhergesagten Toxizität bei-
tragen. Im ersteren Fall (Kategorie III A)  
könnte man weitere Analysen oder 
Massnahmen im Rahmen eines Risiko-
managements auf diese eine Substanz 
fokussieren. Kategorie III B ist schliess-
lich die Kategorie, für die eine genauere 
Analyse der Mischungstoxizität sinnvoll 
ist. So könnte in solch einem Fall z. B. 
das Risiko für jede Organismengruppe 
getrennt bestimmt werden (für QK sind 
dies meist Algen, Krebstiere und Fische). 
Ein Vorschlag dafür wird weiter unten  
vorgestellt.

A n w e n d u n g  d e s  E n t s c h e i d u n g s b a u m s
Bei der Anwendung des Entscheidungs-
baums auf 559 analysierte Kläranlagen-
auslauf- und Gewässerproben aus sieben 
Datensätzen fielen nur 6% der Proben in 
die Kategorie III B [6]. Das heisst, dass 
die Beurteilung der Mischungstoxizi-
tät für 94% der Proben in maximal fünf 
Schritten durchgeführt werden konnte, 
und zwar ausschliesslich aufgrund der 
gemessenen Konzentration und des be-
kannten QKs. Der Entscheidungsbaum 
hat sich damit als ein pragmatischer An-
satz zur ökotoxikologischen Beurteilung 
von Gewässerproben bezüglich ihrer Mi-
schungstoxizität bewährt. Genauso wie 
für die Einzelstoffbeurteilung gilt auch 
hier, dass nur das Risiko von den Subs-
tanzen berücksichtigt werden kann, de-
ren Konzentrationen gemessen wurden 
und für die es QK gibt. Für die sieben un-
tersuchten Datensätze [6] wurden nur für 
83% der Analyten QK gefunden (95% Kon-
fidendenzintervall: 73% bis 94%). Darüber 
hinaus waren diese QK nicht alle gleich 
robust. So wurde z.B. für viele Abbaupro-
dukte dasselbe QK wie für die Ausgangs-
substanz angenommen, da für Abbaupro-
dukte in der Regel keine QK vorliegen. Es 

Fig. 1  Entscheidungsbaum zur Beurteilung der Mischungstoxizität in Gewässerproben. Verein-
facht nach [3]. CA = Konzept der Konzentrationsadditivität, IA = Konzept der Unabhängigen 
Wirkung, QK = Qualitätskriterium, RQ = Risikoquotient (Quotient aus gemessener Konzen-
tration und QK), MCR = Maximum Cumulative Ratio (nach Price und Han 2011, zitiert und 
erläutert in [3])

Arborescence de décision pour l’évaluation de la toxicité d’un mélange dans des échantillons 
d’eau. Simplifié selon [3]. CA = concept de l’additivité des concentrations, IA = concept de 
l’effet indépendant, QK = critère de qualité, RQ = quotient de risque (quotient entre con-
centration mesurée et QK), MCR = Maximum Cumulative Ratio (selon Price et Han 2011, 
cité et expliqué dans [3])

Tab. 1  Wirkungsbasierte Beurteilung der chemischen Wasserqualität für Mikroverunreinigungen aus kommu-
nalem Abwasser nach Götz und Mitarbeitern [7]. 
RQ = Umweltkonzentration/chronisches Qualitätskriterium (CQK)

Évaluation basée sur l’effet de la qualité chimique de l’eau pour les micropolluants issus des déversements 
communaux selon Götz et collaborateurs [7].

 RQ = concentration environnementale/critère de qualité chronique (CQK)

Beurteilung Bedingung/Beschreibung
Einhaltung Qualitäts- 
kriterium (CQK)

sehr gut

Die Umweltkonzentration ist 100 mal 
kleiner als das Qualitätskriterium 

RQ < 0,01

CQK eingehalten
Die Umweltkonzentration ist 10 mal  
kleiner als das Qualitätskriterium

0,01 ≤ RQ < 0,1

gut
Die Umweltkonzentration ist kleiner als 
das Qualitätskriterium

0,1 ≤ RQ < 1

mässig
Die Umweltkonzentration ist kleiner als 
das doppelte Qualitätskriterium

1 ≤ RQ < 2

CQK überschritten 
(nicht eingehalten)

unbefriedigend
Die Umweltkonzentration ist kleiner als 
das zehnfache Qualitätskriterium

2 ≤ RQ < 10

schlecht
Die Umweltkonzentration ist gleich oder 
grösser als das zehnfache Qualitäts- 
kriterium

RQ ≥ 10
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muss also davon ausgegangen werden, 
dass mit der Risikobewertung basierend 
auf chemischen Messdaten nicht das Risi-
ko aller in der Gewässerprobe tatsächlich 
enthaltenen Substanzen erfasst werden 
kann. Daher ist es auch sinnvoll, ergän-
zende Biotests durchzuführen.

Ve r fe i n e r u n g  d e s  R i s i ko s :
b e s o n d e rs  b e t r o f fe n e  O rg a n i s m e n g r u p p e n
Zur Veranschaulichung, wie das Wissen 
um besonders betroffene Organismen-
gruppen helfen kann, den RQmix zu ver-
feinern, sind in Tabelle 2 chronische QK 
(CQK) für drei ausgewählte Substanzen 
angegeben: Das Herbizid Terbutryn und 
die Insektizide Pirimicarb und Diazinon. 
Die CQK wurden mit der Sicherheitsfak-
tormethode bestimmt. Bei dieser Metho-
de wird der tiefste in der Literatur gefun-
dene chronische Toxizitätswert (Tab. 2)  
durch einen Sicherheitsfaktor geteilt. 
Wenn für alle drei Organismengruppen 
(Algen oder Wasserpflanzen, Krebstiere 
und Fische) jeweils mindestens ein Wert 
vorliegt, beträgt dieser Faktor in der Re-
gel 10 (die Ableitung von QK wurde in 
einer früheren Ausgabe von Aqua & Gas 
bereits beschrieben [8]). In Tabelle 2 sind 
daher noch die jeweils tiefsten Toxizitäts-
werte für die drei Organismengruppen 
angegeben. 

Folgendes lässt sich an dem Beispiel er-
kennen:
–  Für eine Mischung, in der alle drei 

Pflanzenschutzmittel in der Konzentra-
tion vorliegen, die 40% ihres jeweiligen 
CQK (Tab. 2) entspricht, beträgt der RQ 
also für jede Substanz 0,4 (RQi = CQK * 

0,4 /CQK). Keine der drei Substanzen 
überschreitet als Einzelsubstanz ihr 
QK, aber zusammen haben sie gemäss 
CA-Konzept einen RQmix von 1,2 (RQmix 
= ∑RQi), wobei aber keine Substanz 
dominiert. Nach dem Entscheidungs-
baum (Fig. 1) handelt es sich daher um 
eine Kategorie-III-B-Mischung. 

–  Wenn sich die RQ auf dieselbe Art oder 
zumindest auf dieselbe Organismen-
gruppe beziehen, kann man davon 
ausgehen, dass die Anwendung von CA 
auch für Substanzen mit unterschied-
lichem Wirkmechanismus eine rea-
listische Bestimmung des Risikos der 

Mischung ermöglicht [2]. Ist dies nicht 
der Fall (siehe Beispiel in Tab. 2), muss 
das tatsächliche Risiko für das Gewäs-
ser kleiner sein als vorhergesagt. Um 
dieses zu berücksichtigen, kann man 
die Risikoquotienten für alle drei Or-
ganismengruppen getrennt berechnen 
(Gl. 1).

–  Der RQmix für Krebstiere (0,8) bestimmt 
folglich das Risiko für das Gewässer. 
Mit dieser Verfeinerung des RQmix 
konnte gezeigt werden, dass von der 
fiktiven Beispielmischung tatsächlich 
kein Risiko für längerfristige Toxizität 
im Gewässer ausgeht, auch nicht unter 
Berücksichtigung der Mischungstoxizi-
tät. Interessant ist, dass man zu dem-
selben Ergebnis gekommen wäre, hätte 
man für jede Organismengruppe nur 
die RQ addiert, die auf der Toxizität für 
die jeweilige Organismengruppe beru-
hen, also für die Algen nur den RQ für 
Terbutryn (RQmix Algen = 0,4) und für 
Krebstiere die RQ für Pirimicarb und 
Diazinon (RQmix Krebstiere = 0,8). 

–  In der Praxis sind meist nur die QK 
selbst, nicht aber die tiefsten Toxizitäts-
werte für die jeweiligen Organismen-
gruppen verfügbar. Eine verfeinerte 
Analyse des RQmix ist daher in den al-
lermeisten Fällen gar nicht möglich, je-
denfalls nicht ohne Zugriff auf die den 
QK zugrundeliegenden Substanzdos-
siers. Um dennoch eine Verfeinerung 
zu ermöglichen, wurde vorgeschlagen, 

Tab. 2  Chronische Qualitätskriterien (CQK) für drei Pflanzenschutzmittel. NOEC: No Observed 
Effect Concentration, höchste Konzentration, bei der in einem chronischen Test kein 
signifikanter Effekt beobachtet wurde. Bei den CQK handelt es sich um Vorschläge des 
Ökotoxzentrums (http://www.oekotoxzentrum.ch/expertenservice/qualitaetskriterien/
vorschlaege)

Critères de qualité chroniques (CQK) pour trois produits phytosanitaires. NOEC: No Observed 
Effect Concentration, concentration la plus élevée pour laquelle aucun effet significatif 
n’a été observé dans un test chronique. Concernant les CQK, il s’agit de propositions de 
Centre Écotox (http://www.oekotoxzentrum.ch/expertenservice/qualitaetskriterien/

 vorschlaege/index_FR)

Terbutryn
(Herbizid)

Pirimicarb
(Insektizid)

Diazinon
(Insektizid)

Organismengruppe NOEC (µg/l) NOEC (µg/l) NOEC (µg/l)

Algen / Wasserpflanzen 0,65 50 000 1000

Krebstiere 1300 0,9 0,15

Fische 150 10 000 2,4

CQK (µg/l) (tiefster Wert / 
Sicherheitsfaktor 10)

0,065 0,09 0,015

Gl. 1  Getrennte Berechnung der Risikoquotienten (RQ) für die drei Organismengruppen Algen, 
Krebstiere und Fische. Die summierten Risikoquotienten sind jeweils von links nach rechts 
für Terbutryn, Pirimicarb und Diazinon (siehe Tab. 2)

Calcul séparé des quotients de risque (RQ) pour les trois groupes d’organismes algues, crustacés  
et poissons. Les quotients de risques ajoutés sont respectivement de gauche à droite pour 
le terbutryne, pirimicarbe et diazinone (cf. tab. 2)
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die QK mit den Organismengruppen zu 
versehen, für die der jeweilige QK bei 
einer verfeinerten Mischungsanalyse 
berücksichtigt werden soll [9]. Wenn 
der tiefste NOEC für eine Organismen-
gruppe mehr als 10-mal höher ist als 
der ingsesamt tiefste NOEC im Daten-
satz, wird das QK für den RQmix dieser 
Organismengruppe als vernachlässig-
bar angesehen und muss nicht addiert 
werden. Wenn alle Organismengruppen 
ähnlich empfindlich auf die Substanz 
reagieren, wird das QK auch für alle Or-
ganismengruppen mit berücksichtigt. 
Gemäss Vorsorgeprinzip gilt dies auch 
für Organismengruppen, für die kein 
Toxizitätswert vorliegt. Im Falle von QK,  
die auf Spezies-Sensitivitäts-Verteilun-
gen (SSD) beruhen [8], gilt dies für alle 
Organismengruppen, die in der SSD 
vertreten sind. Der höchste so berech-
nete Risikoquotient für die Mischung 
wird RQEQS taxa genannt [9].

In Tabelle 3 wurde diese Methode auf re-
ale Gewässerproben [9] angewendet. Bei 
den drei Proben der Kategorien III A oder 

B (Proben 3, 6, 14) sowie bei der Probe 
der Kategorie II (Probe 4) führte diese 
Verfeinerung des RQmix über den RQEQS taxa 
dazu, dass sich die Einstufung der Gewäs-
serqualität (Tab. 1) verbesserte. 
Zusätzlich sind die Risikoquotienten für 
die Mischungstoxizität angegeben, die 
nach der Methode von Chèvre et al. [10] 
berechnet wurden. Diese Methode wurde 
von einigen kantonalen Behörden in den 
letzten Jahren zur Bestimmung der Ge-
wässerqualität verwendet. 
Für die 14 untersuchten Proben führten 
beide Methoden zur gleichen Klassie-
rung der Gewässerqualität. Die RQEQS taxa 

sind aber in der Regel leicht höher als die  
RQmix nach der Methode von Chèvre et al. 
Der Grund dafür ist, dass bei Chèvre et al. 
nur die RQ für Substanzen mit demselben 
Wirkmechanismus addiert werden. Diese 
Methode hält sich also strenger an das 
CA-Konzept und liefert damit exaktere 
Vorhersagen des Risikos für Substanz-
gruppen mit demselben Wirkmechanis-
mus. Der hier beschriebene Entschei-
dungsbaum und die Berechnung der 
RQEQS taxa integriert jedoch über alle Sub-

stanzen, für die Messwerte und QK vor-
handen sind – die Kenntnis der Wirkme-
chanismen ist nicht mehr entscheidend.

MischungsrelevAnTe BioTesTs: Anwen-
dung, uMseTzBArkeiT, vAlidierung 
Zum Testen realer Mischungen, wie z. B. 
Proben aus Oberflächengewässern un-
terhalb von Kläranlagen, erwiesen sich 
In-vitro-Biotests als sehr vielverspre-
chend. Diese zeigen die Test-(und damit 
Endpunkt-) spezifische Gesamt-Toxizität 
der komplexen Mischung an, die in Toxi-
zitäts-Äquivalenz-Konzentrationen (TEQ) 
ausgedrückt werden kann. Im Gegensatz 
zum chemisch-analytischen Ansatz be-
rücksichtigen Biotests sowohl Interak-
tionen zwischen den Einzelsubstanzen 
(z. B. Synergismen und Antagonismen) 
als auch die Toxizität von analytisch nicht 
erfassten Substanzen. Dies gilt auch für 
Substanzen, die bereits unterhalb der 
chemisch-analytischen Nachweisgrenze 
Effekte in der Umwelt bewirken können, 
wie z. B. natürliche und synthetische 
Östrogene. Die vorgeschlagenen QK für 
besonders aktive Stoffe, wie natürliches 
17β-Estradiol (E2) und synthetisches 
17α-Ethinylestradiol (EE2), sind 0,4 ng/l 
und 0,03 ng/l (www.oekotox-zentrum.ch/
expertenservice/qualitaetskriterien/vor-
schlaege). Solche Konzentrationen sind 
derzeit auch mit aufwendiger chemischer 
Spurenanalytik kaum oder gar nicht 
nachweisbar [7]. 
Methoden zur Risikobewertung von 
Substanzmischungen, die sich auf che-
misch-analytische Daten stützen, sind 
deswegen für Umweltproben nur bedingt 
aussagekräftig. In-vitro-Biotests bieten 
die Möglichkeit, diese Bewertungslücke 
zu schliessen. In einem ergänzenden In-
vitro-Test kann der Gesamteffekt einer 
Probe als jene Konzentration einer Re-
ferenzsubstanz dargestellt werden, die 
den gleichen Effekt haben würde wie die 
Umweltprobe (z. B. [11]). Die Wirkung ei-
ner Mischung aus Substanzen mit östro-
genem Rezeptorbindungspotenzial kann 
so als E2-Äquivalenzkonzentration (EEQ) 
ausgedrückt und anstelle der gemesse-
nen Umweltkonzentration der Einzelsub-
stanz (mean environmental concentration, 
MEC) mit dem EQS für E2 verglichen wer-
den (Gl. 2), um den Risikoquotienten (RQ) 
für die Mischung zu bestimmen [12].
Verschiedene In-vitro-Biotests zum Nach-
weis östrogen-aktiver Substanzen in 
Umweltproben wurden international 
schon vielfach vorgeschlagen (z. B. [13, 
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Tab. 3  Anwendung der RQEQS taxa -Methode auf reale Messdaten [9]. Zum Vergleich ist der von 
einigen Kantonen zur Beurteilung der Gewässerqualität berechnete RQmix nach Chèvre et 
al. [10] angegeben. Die Kategorien beziehen sich auf Fig. 1 und die farbliche Klassierung 
wurde gemäss Tab. 1 vorgenommen: blau = sehr gut, grün = gut, gelb = mässig, orange = 
unbefriedigend. 
RQ: Risikoquotient, RQEQS taxa = höchster RQmix für die einzelnen Organismengruppen

Utilisation de la méthode RQEQS taxa sur des données de mesure réelles [9]. En comparaison, le 
RQmix calculé selon Chèvre et al. [10] (comme utilisé par quelques cantons pour l’évaluation 
de la qualité des eaux) est indiqué. Les catégories se rapportent à la fig. 1 et la classifica-
tion en couleurs a été réalisée selon le tab. 1: bleu = très bon, vert = bon, jaune = moyen, 
orange = médiocre. 
RQ: quotient de risques, RQEQS taxa = RQmix maximal pour les différents groupes d’organismes

Probe Kategorie
Sume

aller RQ

RQmix_Organismengruppe

RQEQS taxa

RQmix nach 
Chèvre et 
al. 2006Algen Krebstiere Fische

1 II 0,2 0,2 0,0 0,0 0,2 0,1

2 II 2,1 1,8 0,4 0,0 1,8 1,7

3 III B 1,9 0,3 0,9 0,8 0,9 0,8

4 II 0,7 0,2 0,3 0,2 0,3 0,3

5 I 3,5 0,3 3,2 0,0 3,2 3,2

6 III A 1,3 0,4 0,8 0,0 0,8 0,8

7 I 9,9 1,3 3,2 5,6 5,6 5,4

8 I 12,9 2,0 6,7 4,8 6,7 6,0

9 I 7,9 2,5 2,5 3,0 3,0 2,9

10 I 8,9 2,6 5,5 1,0 5,5 5,4

11 I 13,8 12,2 1,3 0,3 12,2 10,8

12 I 8,6 6,4 2,3 0,6 6,4 3,9

13 I 3,3 0,8 2,5 0,2 2,5 2,5

14 III B 1,9 0,9 0,8 0,2 0,9 0,8
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14]), angewendet (z. B. [15, 16]) und un-
tereinander verglichen (z. B. [17–19]). 
Allerdings steht eine Standardisierung 
solcher Biotests durch die Internationa-
le Organisation für Normung (ISO) oder 
entsprechende nationale Organisationen 
(z. B. das Deutsche Institut für Normung, 
DIN) noch immer aus. Im Rahmen des 
DIN-Arbeitskreises «Hormonelle Wirkun-
gen/Xenohormone» (Federführung: Bun-
desanstalt für Gewässerkunde [BFG] in 
Koblenz, Deutschland) beteiligt sich das 
Ökotoxzentrum an Ringversuchen und 
der Ausarbeitung des Norm-Entwurfs. 
Ziel des Arbeitskreises ist die Evaluati-
on verschiedener Biotests zur Routine-
überwachung hormoneller Wirkungen 
in gereinigtem Abwasser. Die geeigneten 
Biotests werden dann bei der ISO zur 
Standardisierung vorgeschlagen. Stimmt 
eine Mehrheit der nationalen Normungs-
institutionen dem Vorschlag zu und ver-
pflichtet sich eine ausreichende Anzahl 
der Mitglieder zur aktiven Mitarbeit, so 
wird der Vorschlag ins Arbeitsprogramm 
der ISO aufgenommen und innerhalb von 
vier Jahren die internationale Normie-
rung durchgeführt (siehe dazu auch [20]). 
Für das Monitoring östrogen-aktiver Sub-
stanzen in Küsten- und Oberflächenge-
wässern im Rahmen der EU-Wasserrah-
menrichtlinie ist ein ähnliches Vorgehen 
geplant [12]. 
Das Ökotoxzentrum nimmt auch im 
Rahmen des Projektes «Modul-Stufen-
Konzept» des BAFU aktiv an diesen Ak-
tivitäten teil und erarbeitet für das Modul 
«Ökotoxikologie» ein belastbares Konzept 
zur routinemässigen Beurteilung der 
Wasserqualität anhand von Biotests, das 
Probenahme, Probenaufbereitung, Bio-
tests und die Beurteilung der Effekte um-
fasst (www.oekotoxzentrum.ch/projekte/
MSK2/index).

Anwendung Auf ein
reAles Beispiel

Zur Veranschaulichung der oben be-
schriebenen Ansätze soll hier gezeigt 
werden, wie diese in der Praxis ange-
wendet werden können. Dies geschieht 
anhand einer Probe, die im Rahmen der 
Studie Traitement des micropolluants 
dans les eaux usées [21] untersucht wur-
de. Die Analysenergebnisse der Probe 
sind im Bericht der Studie zum Kläran-
lagenausbau an der Kläranlage Vidy in 
Lausanne zu finden. Es handelt sich um 
eine Abwasserprobe, die bei der Probe-
nahme im März 2010 am Auslauf der 
biologischen Stufe genommen worden ist 
(sortie lit fluidisée, letzte Reinigungsstufe 
von zweistufigen Kläranlagen). Sie wurde 
ausgewählt, da sowohl relativ viele Subs-
tanzen analytisch nachgewiesen wurden 
als auch Biotestergebnisse zur östroge-
nen Aktivität (ng EEQ/l) vorlagen. Von 
56 nachgewiesenen Substanzen lagen 
sieben in Konzentrationen unterhalb ih-
rer Quantifizierungsgrenze vor. Für drei 
Substanzen lagen die ermittelten Kon-
zentrationen oberhalb des Messbereichs, 
sodass ihre Messwerte nur indikativ sind. 
Substanzen mit östrogener Aktivität wur-
den nicht mittels chemischer Analytik be-
stimmt, sondern alleine über den Biotest. 
Für das Oberflächengewässer wird eine 
Verdünnung um den Faktor 10 angenom-
men. Dies ist eine Standardannahme in 
vielen Beurteilungen [6]. Im Fall der Klär-
anlage Vidy ist das eine sehr konservati-
ve Annahme, da die Kläranlage direkt in 
den Genfersee einleitet, wo die tatsächli-
che Verdünnung erheblich höher ist. 
Für die Analyse wurden QK herangezo-
gen, die bereits von Price et al. verwendet 
wurden [6]. Für 22 der 56 Substanzen la-
gen allerdings keine QK vor, sodass ledig-

lich 60% der gemessenen Substanzen für 
die Risikoanalyse berücksichtigt werden 
konnten. Von den gemessenen Substan-
zen überschritt keine das jeweilige QK. In 
Figur 2 sind die Substanzen mit den fünf 
höchsten RQ dargestellt. Das Verhältnis 
zwischen dem höchsten RQ und der Sum-
me aller RQ ist 1,9. Das heisst, die Probe 
fällt gemäss Entscheidungsbaum (Fig. 1) 
in Kategorie III A, wobei Diclofenac das 
für die Mischung bestimmte Risiko domi-
niert. Berechnet als Summe aller Einzel-
RQ wird die Wasserqualität der Probe ge-
mäss Tabelle 1 als «mässig» eingestuft, da 
der RQmix zwischen 1 und 2 liegt. 
Neben den chemisch-analytischen Mes-
sungen wurde die Abwasserprobe mit 
dem In-vitro-Biotest Yeast Estrogen Screen 
(YES, [22]) untersucht. Die in diesem Test 
gemessenen EEQ-Werte zeigen die Bin-
dung an den Östrogenrezeptor und des-
sen Aktivierung an, hervorgerufen durch 
eine Mischung östrogenaktiver Substan-
zen. Es wurde eine EEQ-Konzentration 
von 8,34 ng/l gemessen. Unter der An-
nahme einer Verdünnung um den Faktor 
10 ergibt sich eine EEQ-Konzentration 
von 0,834 ng/l im Oberflächengewässer. 
Dies bedeutet, dass der CQKE2 von 0,4 
ng/l um den Faktor 2,09 überschritten 
ist. Die Östradioläquivalente stellen somit 
bereits an sich ein Risiko dar. Dabei ist zu 
beachten, dass die Östradioläquivalente 
mehrere Substanzen beinhalten können, 
es sich dabei also nicht um eine Einzel-
substanz im eigentlichen Sinne handelt. 
Wenn es für weitergehende Massnahmen 
wichtig ist, zwischen den verschiedenen 
östrogenwirksamen Substanzen zu un-
terscheiden, können in einem nächsten 
Schritt mit einer Kombination von sensi-
tiven analytischen Methoden, Fraktionie-
rung und In-vitro-Tests die verantwortli-
chen Substanzen ermittelt werden [23]. 
Für den vorliegenden Fall wird der EEQ 
jedoch als Einzelsubstanz behandelt.
Wird der RQ der EEQ (2,09) aus dem In-
vitro-Biotest im Entscheidungsbaum mit-
berücksichtigt (Fig. 3), verändert sich 
die Klassierung von Kategorie III A zur 
Kategorie I. Die Wasserqualität müsste 
gemäss Tabelle 1 als unbefriedigend ein-
gestuft werden.
Eine genauere Analyse bezogen auf die 
empfindlichen taxonomischen Gruppen 
ist nicht notwendig, da es sich um eine 
Mischung der Kategorie I handelt. Aus 
den Figuren 2 und 3 kann herausgelesen 
werden, dass eine Reduktion von Diclofe-
nac und den östrogen wirkenden Subs-
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Gl. 2  Berechnung des Risikoquotienten (RQ). 
MEC = Gemessene Umweltkonzentration oder EEQ; QK= Qualitätskriterium 

Calcul du quotient de risques (RQ). 
MEC= concentration environnementale mesurée ou EEQ; QK= critère de qualité 
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tanzen das Mischungstoxizitätsrisiko der Probe effektiv senken 
würde. Durch eine zusätzliche Ozonung konnte dies tatsächlich 
erreicht werden [21]: Der RQ für Diclofenac konnte von 0,92 auf 
< 0,02 und der für EEQ von 2,09 auf 0,16 reduziert.

schlussfolgerungen und eMpfehlungen

Anders als zum Zeitpunkt des Workshops gibt es jetzt prag-
matische und praxisorientiere Ansätze zur Bestimmung der 
Mischungstoxizität für Gewässerproben. Pragmatisch inso-
fern, weil sie auf wenigen Daten beruhen und daher nicht ex-
akt sein können, aber das Risiko der Mischungstoxizität eher 
(leicht) über- als unterschätzen. Allerdings kann nur das Ri-
siko analytisch erfasster Substanzen berücksichtigt werden. 
Auch Substanzen, die erfasst werden, aber für die keine Öko-
toxizitätswerte vorliegen, können nicht in die Risikobewer-
tung einfliessen. Dies sind vor allem Arzneimittel und Trans-
formationsprodukte [24]. Hier besteht Handlungsbedarf. In 
diesen Punkten ist die Methode lediglich eine Erweiterung 
der auf Einzelsubstanz-Toxizität basierenden Beurteilung der 
Gewässerqualität. Die Ergänzung des chemisch-analytischen 
Ansatzes um einen biologischen Ansatz, wie sie hier für 
EEQ gezeigt wurde, ist eine Möglichkeit, die Unsicherheit zu  
verringern. 
Neben den natürlichen und synthetischen Östrogenen gibt 
es weitere Substanzgruppen, die so tiefe QK haben, dass sie 
mit einer chemischen Analytik nur schwer erfasst werden 
können. Dazu gehören zum Beispiel die Pyrethroid-Insek-
tizide. Cypermethrin, ein Vertreter dieser Substanzgruppe, 
der gerade in die Liste der prioritären Substanzen unter der  
EU-Wasserrahmenrichtlinie aufgenommen wurde, hat einen 
CQK von nur 80 pg/l. Dies ist eine Konzentration, die mit gän-
gigen Analysemethoden nicht quantifiziert werden kann. Leider 
gibt es zur Zeit noch keinen In-vitro-Biotest, der diese Sensitivi-
tätslücke schliessen könnte. Im Fall von Gewässern, für die der 
Verdacht gehegt wird, dass solche Substanzen in ökotoxikolo-
gisch wirksamen, aber nicht analytisch nachweisbaren Konzent-
rationen vorkommen, sollte daher auch die Anwendung von öko-
toxikologischen Tests mit ganzen Organismen erwogen werden, 
z. B. mit den Arten, auf denen das jeweilige QK basiert. Im Fall 
von Cypermethrin wäre daher ein Test mit dem Bachflohkrebs 
Gammarus pulex zu empfehlen.
Anhand des vorgängig beschriebenen Fallbeispiels wird deut-
lich, dass die klassische Einzelstoffbeurteilung bei gewissen 
Gewässerproben zu einer Unterschätzung des tatsächlichen 

Fig. 2  Höchste, mittels chemischer Analytik bestimmte Risikoquotienten 
(RQ) . Die Summe der dargestellten RQ macht > 96% der Summe 
aller RQ aus. Die farbliche Klassierung wurde gemäss Tab. 1 
vorgenommen: blau = sehr gut, grün = gut, gelb = mässig

Quotients de risques les plus élevés déterminés par voie analytique 
(RQ). La somme des RQ représentés est > 96% de la somme de 
tous les RQ. La classification en couleurs a été réalisée selon le 
tab. 1: bleu = très bon, vert = bon, jaune = moyen

Fig. 3  Höchste, mittels chemischer und biologischer Analytik bestimmte 
Risikoquotienten (RQ). Die Summe der dargestellten RQ macht 
> 96% der Summe aller RQ aus. Die farbliche Klassierung wurde 
gemäss Tab. 1 vorgenommen: blau = sehr gut, grün = gut, orange 
= unbefriedigend

Quotients de risques les plus élevés déterminés par voie analytique 
et biologique (RQ). La somme des RQ représentés est > 96% 
de la somme de tous les RQ. La classification en couleurs a été 
réalisée selon le tab. 1: bleu = très bon, vert = bon, orange = 
médiocre
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Risikos führt. Mithilfe des Entschei-
dungsbaumes können solche Proben mit 
relativ wenig Aufwand identifiziert und 
anschliessend die besonders betroffe-
nen taxonomischen Gruppen bestimmt 
werden. Risikominderungsmassnahmen 
können schliesslich gezielt auf die Subs-
tanzen zugeschnitten werden, die haupt-
sächlich für die Mischungstoxizität der 
Probe verantwortlich sind. So trägt der 
Entscheidungsbaum dazu bei, die zur 
Verfügung stehenden Ressourcen mög-
lichst fokussiert einzusetzen.
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