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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Kurzbeschreibung: Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von
Schadstoffen bei der Bewertung von kontaminierten Béden

Bdden sind Senken fiir eine Vielzahl unterschiedlicher Schadstoffe. Diese kénnen direkt
eingetragen werden, v.a. durch landwirtschaftliche Aktivitdten, oder indirekt iiber diffuse
Eintréage, z.B. durch atmospharische Deposition, Winddrift oder die Verlagerung von
Schadstoffen bei Hochwasserereignissen. Die Risikobewertung von Schadstoffen in Boden lasst
gegenwartig mogliche Interaktionen zwischen der Vielzahl an Substanzen in einem
kontaminierten Boden aufden vor. In der Forschung zu Mischungstoxizitat wird zwischen
synergistischen, additiven und antagonistischen Interaktionen unterschieden, bei denen sich
Stoffe in ihrer Wirkung entweder verstdrken, neutral zueinander aufsummieren oder
gegenseitig schwachen.

Diese Studie konzentriert sich auf experimentelle Untersuchungen zur Ermittlung
Okotoxikologischer Effekte in einem landwirtschaftlichen Nutzungsszenario. Betrachtet werden
Stoffe, welche direkt und intendiert durch die Bewirtschaftung eingebracht werden sowie nicht
intendierte diffuse Eintrdge. In einem breiten experimentellen Ansatz wurde das Potenzial fiir
die unterschiedlichen Auspragungen von Mischungstoxizitat in Abhdngigkeit von Testboden und
Testspezies erfasst. Dafiir wurde eine fiir eine Agrarlandschaft reprasentative
Substanzmischung in drei unterschiedlichen Freilandbdden (sandig, sandig-organisch und
lehmig) an drei verschiedenen Testorganismen (Springschwénze, Enchytrden, mikrobielle
Bodengemeinschaft) auf mischungstoxische Interaktionen untersucht. Die Substanzmischung
beinhaltet als Agrochemikalien das Fungizid Fluazinam und das Netzmittel Break-Thru® S 301,
als ubiquitare Schadstoffe den polyzyklischen Aromaten Fluoranthen und den Weichmacher
DEHP. Es wurden Tests sowohl in effektiven (prognostizierte Effektstdrke 50% = 1 Toxic Unit)
als auch in umweltrelevanten Konzentrationen durchgefiihrt.

In den Einzelsubstanztests zeigte sich die hochste Toxizitat bei Fluazinam > Fluoranthen >
Break-Thru® S 301 > DEHP. Sowohl Bodenart als auch Testspezies hatten entscheidenden
Einfluss auf die Resultate. Die Toxizitat aller Substanzen war im sandigen Boden am héchsten,
wahrend die niedrigste Toxizitét je nach Substanz und Organismus im sandig-organischen oder
im lehmigen Boden gefunden wurde. In den Reproduktionstests mit Springschwénzen mit
effektiven Konzentrationen von 1 Toxic Unit (unter Annahme von Konzentrationsadditivitat)
addierten sich die Wirkungen der gemischten Einzelsubstanzen in den beiden sandigen Bdéden,
wahrend sie sich im lehmigen Boden abschwdachten. In den Reproduktionstests mit Enchytrden
dagegen wurden in allen Boden antagonistische Wechselwirkungen der Substanzen beobachtet,
und dies am starksten im sandigen Boden. Bei beiden Organismen wurden die Testsubstanzen
unter Einfluss der Mischungen mal verstarkt, mal abgeschwicht aufgenommen, wobei dieser
Effekt auf die Gewebekonzentration sich zwischen dem lehmigen Boden und den beiden
sandigen Boden sehr haufig gegensatzlich verhielt. In umweltrelevanten Konzentrationen
konnten keine signifikanten Effekte auf Springschwanze und Enchytraen festgestellt werden,
jedoch eine haufig beobachtete Effektstirke von 10-20%, welche deutlich tiber den unter
Annahme von Additivitdat erwarteten Effekten lag. Ursache dafiir kann ein Synergismus der
Substanzmischung, aber auch experimentell bedingt sein. Zudem wurde mit
Substanzmischungen in umweltrelevanten Konzentrationen die mikrobielle Bodenatmung in
den sandigen Boden deutlich reduziert, was allerdings ausschliefilich auf das fiir
Mikroorganismen hochtoxische Fungizid Fluazinam zuriickgeht.
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Diese Studie konnte zeigen, dass die Auspragung mischungstoxischer Effekte sehr stark von den
jeweiligen Testorganismen und -béden abhdngt. Auch wenn dabei antagonistische Interaktionen
in der Mehrzahl waren, wurden in einigen Tests additive Interaktionen, also die Aufsummierung
der toxischen Effekte der Einzelsubstanzen zu einem grofieren Gesamteffekt, beobachtet. Daher
kann die Konzentrationsadditivitat fiir die Risikobewertung von Substanzmischungen in Boden
als Ausgangsmodell empfohlen werden. Mit Hinblick auf umweltrelevante Konzentrationen gilt
es, die Forschung zu intensivieren, um mogliche Synergismen von umweltrelevanten
Stoffmischungen in Boden systematisch zu identifizieren und statistisch abzusichern. Dabei
sollte der Einbezug verschiedener Bodentypen und ubiquitdrer Hintergrundkontaminanten
unbedingt beibehalten und erweitert werden. Um dem Vorsorgeprinzip fiir die Ressource Boden
Rechnung zu tragen, wird fiir eine konservative Risikoabschdtzung von Einzelsubstanzen
empfohlen, einen zusitzlichen Sicherheitsfaktor zur Beriicksichtigung méglicher
mischungstoxischer Effekte zu implementieren.

Abstract: Development of an approach to implement combination effects of pollutants in the
assessment of contaminated soils

Soils are a sink for a variety of different pollutants. These can be introduced directly, primarily
through agricultural activities, or indirectly via atmospheric deposition or flooding events.
Current risk assessment of pollutants in soils ignores possible interactions between the
multitude of substances in a contaminated soil. Mixture toxicity effects can be synergistic,
antagonistic or additive, i.e., the single substances support or weaken each other in their toxicity
or just add up neutrally.

This study focusses on ecotoxicological mixture effects in an agricultural scenario. Substances
were tested that enter the soil directly and intendedly through agricultural practice, or
unintendedly, e.g. by atmospheric deposition. A broad experimental approach was used to
determine the manifestation of mixture toxicity depending on the test soil and species.
Therefore, a mixture of substances being representative for agricultural landscapes was
analysed for mixture-toxicity interactions in three different field soils (sandy, sandy-organic and
loamy) using three different test organisms (springtails, enchytraeids, soil microbial
community). The substance mixture contains the fungicide fluazinam and the wetting agent
Break-Thru® S 301 as agrochemicals and the polycyclic aromatic compound fluoranthene and
the plastic softener DEHP as ubiquitous pollutants. Tests were carried out both in effective
concentrations (predicted effect level 50% = 1 Toxic Unit) and in environmentally relevant
concentrations.

In the single substance tests, the highest toxicity was found for fluazinam > fluoranthene >
Break-Thru® S 301 > DEHP. The toxicity of all substances was highest in the sandy soil, while
the lowest toxicities were found in the sandy-organic and loamy soil, depending on the test
substances and organisms. The effective substance mixtures at a toxicity of 1 Toxic Unit (under
the assumption of concentration addition) revealed an additive interaction for the reproduction
of springtails in the sandy soils and an antagonistic interaction in the loamy soil. In the
reproduction test with enchytraeids, on the other hand, antagonistic interactions of the
substances were observed in all soils, most strongly in the sandy soil. For both organisms, the
uptake of test substances was either reduced or increased under the influence of the mixtures,
whereby the impact of the mixture on bioaccumulation fundamentally differed between the
loamy soil and the two sandy soils. In environmentally relevant concentrations, no effects on
springtails and enchytraeids were observed, but an often-occurring effect size of 10-20%, which
was clearly above the expected effects und the assumption of concentration addition. This can be
due to synergistic effects within the substance mixture, but also due to the experimental design.
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Additionally, soil microbial respiration was significantly reduced by the substance mixture at
environmental concentrations in the sandy soils, although this was exclusively due to the
fungicide fluazinam, which is highly toxic to microorganisms.

This study showed that the severity of toxic effects of mixtures highly depends on the respective
test organisms and soils. Even if antagonistic interactions were predominant, additive
interactions, i.e. the summation of the toxic effects of the individual substances to a higher total
effect, were observed in some tests. Therefore, concentration addition can be recommended as a
default model for the risk assessment of substance mixtures in soils. With regard to
environmentally relevant concentrations, extended research is recommended to identify
possible synergisms in the soil environment systematically which are statistically robust. The
consequent consideration of different soil types and ubiquitous background contaminants
should be continued and extended. To account for the precautionary principle with regard
to soil as a highly valuable resource, it is recommended in terms of a conservative risk
assessment for single substances to implement an additional safety factor to account for
potential mixture toxicity effects
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cl Combination Index

Crl Crop Interception

DBP Dibutylphthalat

DEHP Bis(2-ethylhexyl)phthalat

DIN Deutsches Institut fir Normung

DnBP Di-n-Butylphthalat

DTso Abbaugeschwindigkeit Halbwertszeit

ECso Effektkonzentration mit 50% Effekt

GCA Generalised Concentration Addition

ggu. gegeniber

HQ/RQ Hazard Quotient/Risk Quotient

1A Independent Action

KAK Kationenaustauschkapazitat

Log Kow Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizient

MAF Mixture Allocation Factor

MDR Model Deviation Ratio

MeoA Mechanism of Action

mg/kg mg Schadstoff/kg Trockenboden

MoA Mode of Action

msPAF Multi-substance potentially affected fraction

MTI Mixture Toxicity Index

NOEC No Observed Effect Concentration

PAF Potentially affected fraction

PAH Polyaromatic Hydrocarbon
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Abkiirzung Erlduterung

PAK Polyaromatische Kohlenwasserstoffe

PEC Predicted Environmental Concentration

ppm Parts per million

REACH Verordnung (EG) Nr. 1907/2006: Registration, Evaluation, Authorisation and
Restriction of Chemicals

RPF Relative Potency Factor

RPI Reference Point Index

SSD Species sensitivity distribution

TEI Toxicity Enhancement Index

TEQ Toxicity Equivalent Quotient

TK-TD Toxikokinetic/Toxikodynamik

TU Toxic Unit

US EPA United States Environmental Protection Agency

WHAM Windermere Humic Acid Model

WHKmax Maximale Wasserhaltekapazitat

WMA Whole Mixture Approaches
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Zusammenfassung

Hintergrund

Boden gelten allgemein als Schadstoffsenke, da sie zum einen in der Lage sind, diese aufgrund
ihrer hohen Aufnahmekapazitit in grofsen Mengen zu adsorbieren, und da es zum anderen
vielfache Eintragswege fiir Schadstoffe in den Boden gibt. Grofse Mengen an Agrochemikalien in
Form von Pestiziden, Diingemitteln und Additiven wie Netzmitteln werden im Pflanzenbau
direkt auf die Felder gegeben. Weiterhin werden tiber die Luft zahlreiche Stoffe auf indirektem
Weg in Boden eingetragen, dazu zahlen neben volatilen Stoffen v.a. Stoffe aus
Verbrennungsprozessen. Feinste Partikel wie Feinstaub oder Nanoplastik kénnen iiber den
Luftweg weite Strecken transportiert werden. Auch bei auftretenden
Uberschwemmungsereignissen kénnen Schadstoffe in Béden eingetragen werden, etwa aus
Flief3gewdassern, Haushalten oder industriellen Betrieben.

In der deutschen Bodenschutzgesetzgebung (BBodSchG, BBodSchV) werden zur Ableitung von
Vorsorge-, Priif- und Maf3nahmenwerten bisher nur Einzelsubstanzen berticksichtigt. Auch bei
der Bewertung der Umweltwirkung von Chemikalien nach der EU-Verordnung REACH
(Verordnung (EG) Nr. 1907/2006: Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of
Chemicals) werden Einzelsubstanzen aktuell nur isoliert untersucht, allerdings gibt es
gegenwartig Diskussionen zur Anpassung des Bewertungsprozesses, sodass der Einfluss
intendierter, aber auch nicht intendierter Stoffmischungen in der Umwelt berticksichtigt wird,
z.B. mithilfe eines Mixture Allocation Factors (MAF). Da in der Umwelt nahezu immer eine
Vielzahl an Schadstoffen parallel vorliegt, erfordert eine freilandnahe Abschatzung der
Umweltwirkung dieser Schadstoffe die Berticksichtigung potenzieller Co-Kontaminanten. In der
Human- und Okotoxikologie existieren daher eine Vielzahl an Modellen zur Abschitzung von
Mischungstoxizitat. Im weitverbreiteten Concentration Addition (CA-)Modell wird eine
Additivitat fiir die Toxizitat der jeweiligen Einzelsubstanzen angenommen, also dass deren
Wirkungen sich aufsummieren. Fiir den Fall, dass Effekte starker oder schwacher ausfallen als
durch angenommene Additivitat prognostiziert, wird ein Synergismus bzw. Antagonismus
zwischen den Einzelsubstanzen angenommen. Da Synergismen gerade bei Stoffmischungen mit
vielen Substanzen eher selten sind und die Aufsummierung zu starkeren Effekten fiihrt als die
parallele Wirkung von Stoffen wie bei der Independent Action (IA), wird die CA als eher
konservatives Modell angesehen.

Studienaufbau und Methodik

In der Bodendkotoxikologie liegen bis jetzt nur relativ wenige Daten zum mischungstoxischen
Verhalten von Schadstoffen vor. Da diese jedoch grofde Relevanz fiir den Umwelt- und
Bodenschutz und die dazugehorige Gesetzgebung haben, soll die vorliegende Studie einen
umfassenden Eindruck iiber mogliche Auspragungen von Mischungstoxizitit in Boden geben.
Um die biologische und chemisch-physikalische Vielfalt von Boden moéglichst breit abzubilden,
wurden dafiir drei unterschiedliche Testboden (sandig, sandig-organisch und lehmig) sowie drei
verschiedene Modellorganismen untersucht (Bodeninvertebraten: Springschwanz Folsomia
candida und Kleinringelwurm Enchytraeus crypticus sowie die mikrobielle Bodengemeinschaft).
Fiir alle Organismen wurden in allen Boden chronische Endpunkte nach 28 Tagen Exposition
untersucht (Invertebraten: Reproduktion, Uberlebensrate, Trockengewicht; Mikrobielle
Bodengemeinschaft: substratinduzierte Bodenatmung, Nitratgehalt). Zudem wurde fiir die
Bodeninvertebraten, wenn maglich, die Gewebekonzentration der Testsubstanzen ermittelt und
auf die jeweilige Bodenkonzentration bezogen (Biokonzentrationsfaktor).

Die Testsubstanzen fiir die Stoffmischung wurden so ausgewahlt, dass sie reprasentativ fiir ein
landwirtschaftliches Nutzungsszenario sind. Je zwei typische ubiquitdre Schadstoffe wurden als
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Reprasentanten fiir nicht intendierte Eintrage, z.B. atmospharische Deposition, verwendet und
zwei Agrochemikalien, die direkt und intendiert durch die Bewirtschaftung eingebracht werden.
Als ubiquitdre Schadstoffe wurden der polyaromatische Kohlenwasserstoff (PAK) Fluoranthen
und der Weichmacher Bis(2-ethylhexyl)phthalat (DEHP) ausgewahlt. PAK entstehen v.a. bei
Verbrennungsprozessen und kénnen iiber atmospharische Deposition in den Boden eingetragen
werden, was zu einer messbaren Anreicherung iiber die Zeit fiihrt. Phthalate sind
Plastikweichmacher, die in grof3en Mengen bei der Kunststoffproduktion eingesetzt werden und
sich ebenfalls liber die Atmosphare ubiquitadr verbreiten, teilweise auch durch partikuldren
Abrieb als Trager. Zudem kann das in der Landwirtschaft haufig praktizierte Plastikmulchen fiir
einen zusatzlichen Eintrag von Phthalaten, v.a. DEHP, in den Boden sorgen, sodass dieser Stoff
im Grunde sogar beide hier beriicksichtigten Eintragswege abdeckt. Als Agrochemikalien
wurden das Fungizid Fluazinam und das Netzmittel Break-Thru® S 301 (Break-Thru) gewahlt.
Fluazinam wird u.a. im Kartoffel- und Apfelanbau verwendet, wihrend Netzmittel wie Break-
Thru grundsatzlich in allen Pestizidlésungen zur Herabsetzung der Oberflichenspannung und
folglich einer besseren Benetzung der Blattoberflachen verwendet werden.

Samtliche Substanzen wurden einzeln sowie in binédren, terndren und quaternaren Mischungen
getestet. Dabei wurden zum einen Konzentrationsbereiche in der Héhe von 1 Toxic Unit mit
einer prognostizierten Effektstirke von 50% gewahlt, zum anderen umweltrelevante
Konzentrationen.

Ziel und Fragestellung

Der beschriebene Studienaufbau soll die folgenden Forschungsfragen hinsichtlich der
mischungstoxischen Wirkung im Boden beantworten:

1. In welchem Boden weisen die Testsubstanzen die hochste Toxizitat auf, und welchen
Einfluss haben die Bodeneigenschaften Ton und organischer Gehalt auf die Auspragung der
Mischungstoxizitat?

2. Welche Testorganismen sind gegeniiber den Testsubstanzen am sensitivsten, und wie
unterscheidet sich die Auspragung von Mischungstoxizitdt zwischen den Testorganismen?

3. Welche mischungstoxische Auspragung, also Antagonismus, Additivitdt oder Synergismus,
ist am haufigsten zu beobachten? Lasst sich mit dem CA-Modell ein Grofsteil der
beobachteten Auspragungen abdecken? Lassen sich zudem mischungstoxische Effekte liber
die jeweilige Gewebekonzentrationen der Schadstoffe erklaren?

4. Istdie erstellte Substanzmischung in der Lage, auch in umweltrelevanten Konzentrationen
signifikante toxische Effekte zu erzeugen und, wenn ja, lassen sich diese auf
mischungstoxische Interaktionen zuriickfiihren?

5. Welche Empfehlungen lassen sich fiir die 6kotoxikologische Risikoabschatzung von
Stoffgemischen und deren mischungstoxischen Effekten im regulatorischen Kontext aus den
Ergebnissen ableiten?

Ergebnisse

In den chronischen Expositionstests ergab sich fiir alle Testorganismen ein eindeutig
sensitivster Endpunkt, und zwar fiir beide Bodeninvertebraten die Reproduktion und fiir die
mikrobielle Bodengemeinschaft die Bodenatmung oder Kohlenstofftransformation.

Die Toxizitidten der Einzelsubstanzen hingen stark vom Testboden ab, wahrend die
Sensitivitat der Testorganismen je nach Substanz unterschiedlich war. So war der sandige
Boden in den Tests mit Bodeninvertebraten durchweg derjenige, der fiir alle Substanz-
Organismen-Kombinationen die hochste Toxizitat ergab. Im Bodenatmungstest wurde fiir
Fluazinam, die einzige toxische Substanz in diesem Testsystem, im sandig-organischen Boden
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ein leicht hoherer ECso-Wert ermittelt als im sandigen Boden (1,4 + 0,2 vs. 2,1 + 0,5 mg/kg
Trockenboden), wobei der Unterschied zwischen beiden nicht statistisch signifikant war. In den
Reproduktionstests mit Springschwanzen war der sandig-organische Boden stets derjenige, in
dem die Toxizitat am niedrigsten ausfiel, wahrend in den Reproduktionstests mit Enchytrden
dies der lehmige Boden war. In letzterem war auch die toxische Wirkung auf die mikrobielle
Bodenatmung deutlich geringer, sodass dort kein ECso-Wert berechnet werden konnte. Somit
war unter Einbezug aller Testorganismen die Toxizitdt der Einzelsubstanzen im sandigen Boden
tendenziell am hochsten, gefolgt vom sandig-organischen und vom lehmigen Boden.

Springschwanze waren gegeniiber den Substanzen Fluoranthen und Fluazinam, die fiir beide
Bodeninvertebraten toxisch waren, in allen Béden sensitiver als Enchytrden. Zwar war die
mikrobielle Bodenatmung nur gegeniiber einer einzigen Substanz sensitiv, nimlich Fluazinam;
diese resultierte jedoch, wie bereits erwdhnt, in den insgesamt niedrigsten ermittelten ECso-
Werten im Bereich von 1-2 mg/kg.

Auch unter den Einzelsubstanzen zeigte sich ein klares Muster in der Toxiziadt. Fluazinam war als
einzige Substanz gegeniiber allen Organismen toxisch und dies jeweils auch am starksten.
Fluoranthen war fiir die Bodeninvertebraten die zweittoxischste Substanz, aber immer etwa um
den Faktor 3 bis 7 weniger toxisch. Break-Thru konnte aufgrund einer starken Beeinflussung
des Testsystems durch die Substanzeigenschaften nicht fiir Springschwénze getestet werden, fiir
Enchytrdaen konnten jedoch Effekte fiir < 1.000 mg/kg im sandigen Boden festgestellt werden.
Fiir DEHP dagegen wurden fiir keinen Testorganismus irgendwelche Effekte unterhalb dieser
Testkonzentration beobachtet. Somit folgt die Toxizitit der Einzelsubstanzen der Reihenfolge
Fluazinam > Fluoranthen > Break-Thru > DEHP.

Die Toxizitat der Substanzen und die Sensitivitidt der Organismen korrelierte nicht zwangslaufig
mit deren Gewebe- und Biokonzentration. So war fiir Springschwinze die Gewebekonzentration
nur fiir Fluoranthen nachweisbar (was allerdings auch mit deren geringen Biomasse und
unterschiedlichen Nachweisgrenzen zu tun hat), wihrend fiir Enchytrden die
Gewebekonzentration aller Stoffe insgesamt deutlich héher war und dadurch sowohl
Fluoranthen als auch DEHP und Fluazinam nachgewiesen werden konnten. Die
Biokonzentration von Fluoranthen war fiir Enchytrden am hochsten, gefolgt von Fluazinam und
DEHP, was darauf hindeutet, dass die hohe Toxizitdt von Fluazinam auch bei geringerer
Aufnahme zu starkeren Effekten als Fluoranthen fiihrt. Innerhalb einer Art wiederum korrelierte
die Toxizitat der Substanzen relativ gut mit der Biokonzentration in den jeweiligen Béden, d.h. in
Boden mit einer hoheren Biokonzentration war auch die Toxizitat meist hoher.

In den mischungstoxischen Versuchen mit effektiven Testkonzentrationen wurden
aufgrund der unterschiedlichen Toxizitit der Stoffe bzw. Kompatibilitdt mit den jeweiligen
Testsystemen fiir die jeweiligen Testorganismen verschiedene Testregime entwickelt. So konnte
fiir die mikrobielle Bodengemeinschaft aufgrund der Tatsache, dass mit Fluazinam nur eine
Substanz mit toxischer Wirkung zur Verfligung stand, keine Stoffmischung im effektiven
Konzentrationsbereich erstellt werden.

Fiir Springschwidnze wurde Break-Thru aufgrund der Inkompatibilitat mit der
Aufschwemmmethode fiir diesen experimentellen Teil ausgeschlossen. Mit den verbliebenen
Stoffen wurden alle Kombinationen an bindren und terndren Stoffmischungen untersucht sowie
die toxischen Einzelsubstanzen als Referenz mitgetestet. Alle Stoffmischungen enthielten 1 Toxic
Unit (TU) mit einem Zielwert von 50% Effekt, was besagt, dass unter Annahme der kompletten
Additivitat der Toxizitdten aller Einzelstoffe ein Effekt von 50% verursacht wird; bei gleichem
Beitrag zur Gesamttoxizitidt wiirde demnach von zwei Stoffen jeweils die halbe Konzentration
ihres ECso-Werts appliziert. In diesem Testregime trugen nur Fluoranthen und Fluazinam zur
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Toxizitat bei, DEHP wiederum wurde aufgrund der fehlenden Toxizitat als , passive agent®, also
ohne Beitrag zur Toxizitdt in einer vergleichbaren Konzentration der anderen Stoffe appliziert.
In den Reproduktionstests verursachten im sandigen und sandig-organischen Boden alle
Behandlungen ungefahr 50% Effekt, sodass in diesen Boden Additivitdt der toxischen
Substanzen angenommen werden kann und dass DEHP diese Additivitit nicht beeinflusst. Im
lehmigen Boden dagegen war in allen Stoffkombinationen der Effekt deutlich geringer als 50%.
Demnach interagieren in diesem Boden zum einen die beiden toxischen Stoffe antagonistisch
miteinander, wihrend zum anderen DEHP alleine durch seine Prasenz in der Lage ist, die
Toxizitdt der anderen Stoffe signifikant herabzusetzen. Zusammenfassend liegt somit ein
deutlicher Kontrast in der Auspragung der Mischungstoxizitidt zwischen den beiden sandigen
und dem lehmigen Boden vor.

Die Biokonzentration von Fluoranthen in den Springschwéanzen nahm im sandigen Boden vom
Wert 1 in den Einzelsubstanztests auf 3 bis 10 in den Mischungen zu. Im sandig-organischen
Boden dagegen blieb der Wert in allen Behandlungen konstant bei 0,1, im lehmigen Boden fiel er
von ungefahr 1 in allen anderen Behandlungen auf etwa 0,2 (nur in der terndren Mischung).
Demnach zeigt sich v.a. im sandigen Boden, dass Co-Kontaminanten in der Lage sind, die
Biokonzentration von Fluoranthen in Springschwianzen spiirbar zu beeinflussen.

In den Enchytrdentests konnten alle vier Substanzen verwendet werden, sodass hier zwei
quaterndre Mischungen mit der Toxizitiat von 1 bzw. 2 TU getestet wurden. Es konnten erst bei 2
TU signifikante Unterschiede zur Kontrolle festgestellt werden, wahrend die Effektstarke bei 1
TU in allen Béden deutlich unter 50% lag, und das am meisten im sandigen Boden. Demnach
wirkte in allen drei Boden die Substanzmischung unter Annahme von Konzentrationsadditivitat
antagonistisch.

Die Gewebekonzentration der Stoffe war in Enchytraen deutlich hoher als in Springschwénzen,
sodass alle Stoffe aufder Break-Thru in der chemischen Analytik nachgewiesen werden konnten.
Die absoluten Werte der Gewebekonzentration waren tendenziell in der Reihenfolge
Fluoranthen > DEHP > Fluazinam am grofdten, aber auch in Relation zur Bodenkonzentration
liefden sich Biokonzentrationswerte in der gleichen Reihenfolge anordnen. Analog zu
Springschwanzen waren die Biokonzentrationsfaktoren im sandig-organischen Boden am
geringsten, allerdings lagen die Werte im Bodenvergleich generell relativ nahe beieinander. Die
Anderungen der Biokonzentrationsfaktoren der Testsubstanzen durch die Applikation in der
Modellmischung zeigte im Vergleich zu den Einzelsubstanztests teils auffillige Verdnderungen
nach einem regelmafdigen Muster: so verhielten sich die Substanzen in diesem Zusammenhang
im sandigen und dem sandig-organischen Boden immer relativ dhnlich, wahrend im lehmigen
Boden ein grundlegend anderes Muster zu erkennen war. So war die Biokonzentration von
Fluoranthen und DEHP im sandigen und sandig-organischen Boden in den Mischungstests nicht
grundsatzlich anders als in den Einzelsubstanztests, wahrend im lehmigen Boden in
Mischungstests die Biokonzentration von Fluoranthen ab- und die von DEHP zunahm. Die
Biokonzentration von Fluazinam wiederum nahm in den Mischungstests in beiden sandigen
Bdden eher ab oder blieb gleich, wahrend sie im lehmigen Boden zunahm.

Zusatzlich zu den effektiven Konzentrationen wurden fiir alle Organismen Tests mit
umweltrelevanten Konzentrationen durchgefiihrt. Diese umfassten drei Mischungen: eine mit
den jeweils ermittelten erwarteten Umweltkonzentrationen PEC (Predicted Environmental
Concentration), welche fiir die ubiquitdaren Schadstoffe Fluoranthen und DEHP 0,1 mg/kg und
fiir die landwirtschaftlichen Stoffe 0,4 mg/kg betrugen. Zudem wurden mit PEChpiedrig und PEChoch
zwei Mischungen mit um den Faktor 4-5 niedrigeren bzw. hoheren Konzentrationen im
Vergleich zu den PEC getestet, um einen weiten Konzentrationsbereich abdecken zu konnen.
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Fiir Springschwéanze und Enchytraen wurden in allen drei Mischungen keine Effekte > 25%
gefunden und auch nie mit einem signifikanten Unterschied zur Kontrolle. Allerdings war
konstant in nahezu allen Testbéden und Konzentrationen die Reproduktion um 10-20%
reduziert. Dies ergab unter Auswertung der Toxic Units, dass die beobachteten Effekte die unter
Annahme von Additivitdt erwarteten Effekte um ein Vielfaches iiberstiegen, und das in den
beiden starker adsorbierenden Béden mehr als im sandigen Boden. Aufgrund der niedrigen
Konzentrationen konnte in keinem der Invertebraten eine Gewebekonzentration der Stoffe
nachgewiesen werden.

Die mikrobielle Bodenatmung wurde in den Konzentrationen PEC und PECho in allen Boden
signifikant reduziert, und zwar am starksten im sandig-organischen Boden um bis zu 65%. Dies
lasst sich auf die hohe Toxizitat von Fluazinam zuriickfiithren, da die beobachtete Effektstirke in
den PEC-Konzentrationen sich mit derjenigen aus den Einzelsubstanztests mit Fluazinam deckt,
welche zudem auch dort im sandig-organischen Boden am hdchsten war. Vergleichstests mit
einer Substanzmischung ohne Fluazinam zeigten, dass die anderen Testsubstanzen keinen
Einfluss auf die mikrobielle Bodenatmung hatten.

Diskussion und Synthese

Die Ergebnisse zeigen eine Vielzahl an Mustern in Bezug auf die Auswirkung von Boden und
Testorganismus auf die Toxizitat sowohl von Einzelsubstanzen als auch von Mischungen auf. In
den meisten Fallen sind toxische Effekte am starksten im sandigen Boden, was sich auf seine
geringe Adsorptionsfahigkeit zurtickfiihren lasst. In den stiarker adsorbierenden Boden sind die
Effekte ggii. Springschwianzen im sandig-organischen Boden am schwachsten, ggii. Enchytraen
im lehmigen Boden. Dies lasst sich mit dem bei Springschwanzen iberwiegenden Aufnahmepfad
von Schadstoffen iiber das Porenwasser erklaren, da der grofiere Teil organischer Schadstoffe
an die organische Fraktion im sandig-organischen Boden gebunden ist und somit eine starkere
Dissoziierung ins Porenwasser unterbindet. Bei Enchytraen findet die Aufnahme tiberwiegend
tiber die Haut und den im Darmtrakt verdauten Anteil der organischen Bodenfraktion statt,
sodass hier Schadstoffe auf andere Art und Weise verfiigbar gemacht werden. An Ton
gebundene Schadstoffe sind aufgrund seiner stark vergroféerten Oberflache schwerer verfiigbar
als an Organik gebundene. Fiir Mikroorganismen war wiederum Fluazinam im sandig-
organischen Boden am toxischsten und im lehmigen Boden am wenigsten toxisch. Dies kann
tiber die stirkere Bindung von Fluazinam an organischem Material und der dort sehr hohen
Konzentration von Mikroorganismen im Vergleich zu ihrem Anteil an der Bodenmasse erklart
werden: Fluazinam wird demnach dort stark gebunden, wo ein grofer Teil der mikrobiellen
Biomasse sitzt und kann direkt dort wirken. Die besonders toxische Wirkung von Fluazinam auf
die mikrobielle Bodengemeinschaft stellt eine Ausnahme in der Sensitivitit der Testorganismen
in diesem Projekt dar, ohne diese gilt generell folgende Reigenfolge in der Sensitivitat: F.
candida > E. crypticus > mikrobielle Bodengemeinschaft.

Testbéden und Organismen haben zudem einen starken Einfluss auf die Auspragung der
Mischungstoxizitat. Bei Springschwanzen wurden in sandigen und sandig-organischen Béden
additive Effekte in allen Mischungskombinationen festgestellt, wahrend diese im lehmigen
Boden antagonistisch waren. Dies lasst sich u.a. durch die starke Bindung von DEHP an
Tonminerale und moégliche m-m-Interaktionen zwischen den Testsubstanzen erklaren, die fiir
eine starke Retention der toxischen Substanzen Fluoranthen und Fluazinam im Boden
verantwortlich sein kdnnten. Zudem scheinen diese Interaktionen die Aufnahme von
Fluoranthen in Springschwanze zu fordern, dies wiederum jedoch nur im sandigen Boden: hier
konnte die hohe Fettloslichkeit von DEHP die Aufnahme der anderen organischen (und damit
fettloslichen) Stoffe begiinstigen. Diese Beobachtung unterstreicht zudem, dass auch untoxische
Stoffe wie DEHP einen nennenswerten Einfluss auf die Auspragung von Mischungstoxizitat
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haben kénnen und daher ebenfalls in mischungstoxischen Experimenten berticksichtigt werden
sollten. Bei Enchytrden zeigte sich ebenfalls ein deutlicher Unterschied zwischen den beiden
sandigen und dem lehmigen Boden in Bezug auf die Biokonzentration aller nachweisbaren
Testsubstanzen. Allerdings lassen sich diese schwerer in Zusammenhang mit den beobachteten
mischungstoxischen Effekten bringen, da der in allen Béden beobachtete Antagonismus am
starksten im sandigen und am geringsten im sandig-organischen Boden ausgepragt war. Die
Aufnahme der Testsubstanzen durch Enchytriden spielt eine zentrale Rolle fiir die Auspragung
von Mischungstoxizitat: sowohl die Desorption von der Bodenmatrix als auch die
Metabolisierung im Verdauungstrakt sind entscheidend fiir die Bioverfiigbarkeit, welche unter
dem Einfluss der Konkurrenz der Schadstoffe um Bindungsstellen in der Bodenmatrix und im
Organismengewebe steht.

Die in den umweltrelevanten Konzentrationen beobachteten Effekte auf die Reproduktion der
Bodeninvertebraten waren zwar nicht signifikant, in ihrer Regelmafiigkeit und Stirke jedoch
tiberraschend. Insbesondere in den stark adsorbierenden Béden, dem sandig-organischen und
dem lehmigen, waren die Einzelsubstanzen am wenigsten toxisch und demnach deren ECso-
Werte um ein Vielfaches grofier als die jeweiligen PEC-Konzentrationen, was sich anhand der
dufderst geringen TU bzw. den hohen Modellabweichungen (Model Deviation Ratios, MDR)
nachvollziehen lisst. Uberraschenderweise sind ausgerechnet im sandigen Boden, wo die
Substanzen am toxischsten waren, die Distanz zwischen PEC und ECso also am geringsten war,
haufig die beobachteten Effekte und damit auch die MDR am geringsten. Demnach wiirde man
gerade in den stark adsorbierenden Béden keine Effekte durch das Substanzgemisch im Bereich
der PEC erwarten. Daher kdnnen starke Synergismen, die fiir diese unerwartet hohen Effekte
notwendig sind, nicht ausgeschlossen werden. Dies steht nicht im Widerspruch zu den in den
effektiven Substanzmischungen beobachteten antagonistischen und additiven Effekten, da die
Auspragung von Mischungstoxizitdt sowohl von der Hohe als auch dem Verhaltnis der
Einzeldosen zueinander abhéngig ist. Allerdings kann es aufgrund der geringen erwarteten
Effekte schon bei kleinen beobachteten Effekten zu deutlichen Abweichungen fiihren,
insbesondere, da die zugrunde liegenden Dosis-Wirkungskurven v.a. effektive
Konzentrationsbereiche abdecken und damit in niedrigen Konzentrationsbereichen grofiere
Unsicherheiten haben. Daher miissen zur Bestdtigung moglicher synergistische Effekte in Boden
Substanzmischungen in fiir Niedrigkonzentrationen prazisierten Experimenten vertieft
untersucht werden.

Fiir die mikrobielle Bodenatmung wurden in allen drei Boden signifikante Effekte in den
Mischungen PEC und PEChon beobachtet, mafdgeblich herbeigefiihrt durch die hohe Toxizitat von
Fluazinam: die beobachteten Effekte lagen im Bereich der Einzelsubstanztests mit Fluazinam, im
Gegenzug konnte eine terndre Mischung ohne Fluazinam keine Effekte erzielen. Dies
unterstreicht, dass in einer Mischung die Gesamttoxizitit einer einzelnen toxischen Substanz die
der gesamten Mischung dominieren kann. Dies ist insbesondere mit Hinblick auf die hohe
Toxizitat von Pestiziden relevant, zumal sich {iber die Nahrungskette Effekte massiv verstarken
kénnen (sowohl Collembolen als auch Enchytréden fressen Pilze!). Es kann zudem nicht
ausgeschlossen werden, dass Co-Kontaminanten in umweltrelevanten Konzentrationen die
Gesamttoxizitit beeinflussen, auch wenn es in diesem Testsystem nicht der Fall war.

Fazit

Die vorliegende Studie zeigt, dass die Auspragung von Mischungstoxizitat sehr stark von der
Interaktion mit dem jeweiligen Testboden und -organismus abhéngt. Dabei kam es in den
effektiven Substanzmischungen haufig zu antagonistischen Effekten, aber auch regelmafiig zu
additiven. Zudem zeigte sich, dass neben der Toxizitdt auch die Gewebekonzentration der
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Schadstoffe stark von den bereits genannten Faktoren beeintrachtigt war. Die verdnderte
Aufnahme in Mischungen konnte zum Teil die beobachtete Mischungstoxizitat erklaren.

Die auf Basis der CA angenommene Additivitat gilt in Wissenschaft und Regulatorik als
konservatives oder Basismodell, v.a. aufgrund von Daten aus der aquatischen ()kotoxikologie,
vergleichbare Daten aus der Bodendkotoxikologie gewinnen jedoch an Bedeutung. In der
vorliegenden Studie sollte in einem umfassenden Ansatz, der mit drei Testb6den und drei
Testorganismen ein moglichst reprisentatives Bild vom komplexen und vielfiltigen Okosystem
Boden wiedergibt, die Tendenz zur Auspragung von Mischungstoxizitidt im Boden erfasst
werden. Die erzielten Ergebnisse deuten darauf hin, dass im Sinne des Vorsorgeprinzips die CA
als geeignetes Modell auch in der Bodenumgebung genutzt werden sollte, da dieses Modell in
der Lage ist, einen grof3en Teil der hier getesteten Szenarien abzudecken, insbesondere in den
effektiven Substanzmischungen. Die im Vergleich zu den erwarteten Werten deutlich h6heren
beobachteten Effekte in den umweltrelevanten Testkonzentrationen dagegen konnten ein
Hinweis fiir synergistische Interaktionen sein, sind in Anbetracht des experimentellen Aufbaus
jedoch fiir eine eindeutige Aussage mit zu vielen Unsicherheiten belegt. Um die tatsachliche
Ursache fiir die beobachteten Effekte zu ergriinden und mogliche negative Umweltwirkungen
niedrig konzentrierter Mischungen zu iiberpriifen, bedarf es eines noch spezifischer auf
Umweltkonzentrationen angepassten Testaufbaus.

Die vorliegende Studie konnte einige grundlegende Mechanismen zur Entwicklung von
Mischungstoxizitat herausarbeiten, so etwa das grundlegend andere Verhalten von Mischungen
in sandigem und lehmigem Boden. Es gilt nun, in Zukunft eine grofiere Zahl dieser Mechanismen
ausfindig zu machen und fiir eine moéglichst grofse Bandbreite von Mischungen, insbesondere
umweltrelevanten, zu verallgemeinern und giiltig zu machen. Aufgrund der hohen Komplexitat
und Diversitdt von Boden ist eine prospektive Risikoabschdtzung von Mischungen in Boden nur
iiber ein grundlegendes Verstidndnis vom Verhalten dieser Mischungen in Béden unter dem
Einfluss unterschiedlicher Bodeneigenschaften und Aufnahmemechanismen von
Bodenorganismen darstellbar. Insbesondere indirekten Effekten sollte grofiere Aufmerksamkeit
gewidmet werden. In Anbetracht des hohen experimentellen Aufwands fiir
bodendkotoxikologische Experimente empfehlen wir fiir mischungstoxische Studien die
Verwendung einiger weniger Modellbdden (2-5), um einerseits den Aufwand im Rahmen zu
halten und andererseits eine breitere Abdeckung der Umweltbedingungen zu erzielen, unter
denen Mischungstoxizitat stattfinden kann. Zudem sollten gezielt und systematisch weitere
umweltrealistische Stoffmischungen, die v.a. fiir Agrarlandschaften reprasentativ sind, in
niedrigen Bodenkonzentrationen in dafiir ausgelegten Testsystemen untersucht werden, um
diese auf tatsiachliche synergistische Aktionen hin zu tiberpriifen — der Miteinbezug von
ubiquitdren Hintergrundkontaminanten wird dabei ausdriicklich empfohlen. Die hier gezeigten
Ergebnisse unterstreichen die Eignung der Konzentrationsadditivitat als Ausgangsmodell auch
fiir die Bodendkotoxikologie. Um die bisher immer noch grofden Unsicherheiten zur
Mischungstoxizitit in Boden zusitzlich regulatorisch abzusichern, sollte die Ermittlung
und Implementierung eines geeigneten Sicherheitsfaktors fiir Mischungstoxizitit in der
Risikobewertung von Einzelstoffen angestrebt werden, bis ein umfassenderes
Verstindnis fiir deren Ausprigung in Boden gewonnen wurde.
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Summary

Background

Soils are generally seen as a sink for pollutants, as they are able to adsorb them in large
quantities due to their high absorption capacity and there are also multiple pathways for
pollutants to enter the soil. Firstly, large quantities of agrochemicals in the form of pesticides,
fertilizers and additives such as wetting agents are applied directly to the fields during crop
cultivation. Furthermore, numerous substances can also enter the soil indirectly via the air,
including volatile substances and especially substances from combustion processes. Also, very
small particles such as fine dust or nanoplastics can be transported long distances via the air.

In German soil protection legislation (BBodSchG, BBodSchV), only individual substances have so
far been considered when deriving preventive, provision and test values. Also, in the
environmental impact assessment of chemicals in framework of the EU regulation REACH
(regulation (EG) Nr. 1907 /2006: Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of
Chemicals) single substances are currently tested individually, although there are ongoing
discussions about adapting the assessment process so that the impact of intended, but also
unintended mixtures of substances in the environment are reflected, e.g. by using a Mixture
Allocation Factor (MAF). Since a large number of pollutants are nearly always present in the
environment in parallel, a field-based assessment of the environmental impact of these
pollutants requires the consideration of potential co-contaminants. In human and ecotoxicology,
there are a large number of models for estimating mixture toxicity. In the widely used
Concentration Addition (CA) model, the toxicity of the single substances is assumed to be
additive, i.e. their toxic effects simply can be added up. When effects are stronger or weaker than
predicted by the assumed additivity, synergism or antagonism between the individual
substances are assumed. As synergisms are rather rare, especially in substance mixtures with
many substances, the CA is regarded as a rather conservative default model.

Study structure and methodology

In the field of soil ecotoxicology, comparably little data are currently available on the toxic
behaviour of pollutants in mixtures. However, as this is of great relevance for environmental and
soil protection and the associated legislation, the present study aims to investigate the impacting
factors on the manifestation of mixture toxicity in soils. In order to represent the biological and -
physico-chemical diversity of soils as comprehensive as possible, three different test soils
(sandy, sandy-organic and loamy) and three different model organisms (soil invertebrates:
springtail Folsomia candida and white worm Enchytraeus crypticus; the soil microbial
community) were investigated. Chronic endpoints were analysed for all organisms in all soils
after 28 days of exposure (invertebrates: Reproduction, survival rate, dry weight; Soil microbial
community: substrate-induced soil respiration, nitrate content). In addition, the tissue
concentration of the test substances was determined for the soil invertebrates, where possible,
and related to the respective soil concentration (bioconcentration factor).

The test substances were selected for being representative of a field-realistic chemical pollution
in an agricultural landscape. Two typical ubiquitous pollutants as representatives for
unintended input, e.g. by atmospheric deposition, and two agrochemicals, that are directly and
intendedly applied in agriculture, were selected. The polyaromatic hydrocarbon (PAH)
fluoranthene and the softener bis(2-ethylhexyl phthalate (DEHP) were selected as ubiquitous
pollutants. PAHs are mainly formed during combustion processes and can be introduced into the
soil via atmospheric deposition, which leads to a measurable accumulation over time. Phthalates
are plastic softeners that are used in large quantities in plastic production and also spread
ubiquitously via the atmosphere, partly also through abraded particles as a carrier; in addition,
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the plastic mulching frequently practiced in agriculture can cause an additional input of
phthalates, especially DEHP, into the soil, so that basically this substance covers even both input
pathways considered here. The fungicide fluazinam and the wetting agent Break-Thru® S 301
(Break-Thru) were used as agrochemicals. Fluazinam is used in potato and apple cultivation,
while wetting agents such as Break-Thru are used in pesticide solutions to reduce the surface
tension and thus improve wetting of the leaf surfaces.

All substances were tested alone and in binary, ternary and quaternary mixtures. The
concentrations tested in these mixtures were either effective concentrations of 1 Toxic Unit or
environmentally relevant ones.

Study aim and research questions

The study design is intended to answer the following research questions on mixture toxicity
effects in soils:

1. In which soil do the test substances show the highest toxicity and what influence do the soil
properties clay and organic content have on the expression of mixture toxicity?

2. Which test organisms are most sensitive to the test substances and how does the expression
of mixture toxicity differ between the test organisms?

3. Which manifestation of mixture toxicity, i.e. antagonism, additivity or synergism, is the most
common one? Can the CA model cover the majority of the observed manifestations? Can
mixture toxicity effects be explained by the respective tissue concentrations of the
pollutants?

4. Isthe prepared substance mixture capable of producing significant toxic effects even at
environmentally relevant concentrations and, if so, can these be attributed to interactions in
the mixture?

5. What recommendations can be derived for the ecotoxicological risk assessment of substance
mixtures and their mixture toxicity effects in the regulatory context from the result?

Results

In the chronic exposure tests, one clearly most sensitive endpoint was found for all test
organisms, namely reproduction for both soil invertebrates and soil respiration, i.e. carbon
transformation, for the soil microbial community.

The individual substance tests showed a clear pattern of toxicity depending on the test soil,
while there was no clear sensitivity among the test organisms. For example, in the soil
invertebrate tests, the sandy soil was consistently the one that caused the highest toxicity for all
substance-organism combinations. In the soil respiration test, a slightly higher ECso value was
determined for fluazinam, the only toxic substance in this test system, in the sandy-organic soil
than in the sandy soil (1.4 + 0.2 vs. 2.1 * 0.5 mg/kg dry soil), although the difference between the
two was not statistically significant. In the reproduction tests with springtails, the sandy-organic
soil was always the one with the lowest toxicity, while in the reproduction tests with
enchytraeids it was the loamy soil. In the latter, the toxic effect on microbial soil respiration was
also significantly lower, so that no ECso value could be calculated there. The toxicity of the
individual substances thus tended to be highest in the sandy soil, followed by the sandy-organic
soil and the loamy soil.

Springtails were more sensitive to the substances fluoranthene and fluazinam, which were toxic
to both soil invertebrates, than enchytraeids in all soils. Microbial soil respiration was only
sensitive to fluazinam; however, this resulted in the overall lowest ECso values determined in
this study in the range of 1-2 mg/kg.
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There was also a clear pattern of toxicity among the individual substances. Fluazinam was the
only substance that was toxic to all organisms and was the most toxic in each case. Fluoranthene
was the second most toxic substance for soil invertebrates, but was always less toxic by a factor
of 3 to 7. Break-Thru could not be tested for springtails due to a strong influence of the test
system by the substance properties, but in enchytraeids effects could be detected for < 1,000
mg/kg in sandy soil. For DEHP, on the other hand, no effects below this test concentration were
observed for any test organism. Thus, the toxicity of the individual substances follows the order
fluazinam > fluoranthene > Break-Thru > DEHP.

The toxicity of the substances and the sensitivity of the organisms did not necessarily correlate
with their bioaccumulation and bioconcentration. For springtails, for example, bioaccumulation
was only detectable for fluoranthene (although this is also due to their low biomass and
different detection limits), while bioaccumulation overall was significantly higher for
enchytraeids and, therefore, fluoranthene as well as DEHP and fluazinam could be detected in all
enchytraeid assays. The bioconcentration of fluoranthene was highest for enchytraeids, followed
by fluazinam and DEHP, indicating that the high toxicity of fluazinam leads to stronger effects
than fluoranthene even at lower uptake levels. Within a species, the toxicity of the substances
correlated relatively well with the bioconcentration in the respective soils, i.e. the toxicity was
usually higher in soils with a higher bioconcentration.

In the mixture toxicity tests with effective test concentrations, different test regimes were
developed for the respective test organisms due to the different toxicity of the substances and
compatibility with the respective test systems. For example, due to the fact that only one
substance with a toxic effect, fluazinam, was available for the microbial soil community, it was
not possible to create a mixture of substances in the effective concentration range.

For springtails, Break-Thru was excluded for this experimental part due to its incompatibility
with the flotation method. With the remaining substances, all combinations of binary and
ternary substance mixtures were analysed and the toxic individual substances were also tested
as a reference. All substance mixtures contained 1 Toxic Unit (TU), which means that, assuming
complete additivity of the toxicities of all individual substances, an effect of 50% is caused;
consequently, half the concentration of the ECso values of two substances would be applied, so
they equally contribute to the overall toxicity. In this test regime, only fluoranthene and
fluazinam contributed to toxicity, while DEHP was applied as a "passive agent" due to its lack of
toxicity, i.e. without contributing to toxicity at a comparable concentration to the other
substances. In the reproduction tests, all treatments in the sandy and sandy-organic soil caused
about 50% effect, so that additivity of the toxic substances can be assumed in these soils, and,
that DEHP does not influence this additivity. In the loamy soil, in contrast, the effect was
significantly less than 50% in all substance combinations. Accordingly, on the one hand the two
toxic substances interact antagonistically with each other, while on the other hand DEHP is able
to significantly reduce the toxicity of the other substances by its presence alone. In summary,
there is a clear contrast in the expression of mixture toxicity between the two sandy soils and
the loamy soil.

The bioconcentration of fluoranthene increased in these tests in the sandy soil from 1 in the
single substance tests to 3 to 10 in the mixtures. In the sandy-organic soil, however, the value
remained constant at 0.1 in all treatments, while in the loamy soil it fell from around 1 in all
other treatments to around 0.2 only in the ternary mixture. This shows that co-contaminants are
able to noticeably influence the bioconcentration of fluoranthene in springtails, especially in the
sandy soil.
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All four substances could be used in the enchytraeid tests, so that two quaternary mixtures with
a toxicity of 1 and 2 TU were tested. Significant differences to the control could only be
determined at 2 TU, while the effect strength at 1 TU was well below 50% in all soils, and most
of all in the sandy soil. Accordingly, the substance mixture had an antagonistic effect in all three
soils under the assumption of concentration addition.

The tissue concentration of the substances was significantly higher in enchytraeids than in
springtails, so that all substances except Break-Thru could be detected in the chemical analysis.
The absolute values of the tissue concentration tended to be highest in the order fluoranthene >
DEHP > fluazinam, but bioconcentration values could also be arranged in the same order in
relation to the soil concentration. Analogous to springtails, the bioconcentration factors were
lowest in the sandy-organic soil, although the values were generally relatively close to each
other in the soil comparison. The changes in the bioconcentration factors of the test substances
due to application in the model mixture showed some conspicuous changes according to a
regular pattern compared to the individual substance tests: in this context, the substances
always behaved quite similarly in the sandy and the sandy-organic soil, while a fundamentally
different pattern was recognized in the loamy soil. Thus, the bioconcentration of fluoranthene
and DEHP in the sandy and sandy-organic soil in the mixture tests was not fundamentally
different from that in the single substance tests, whereas in the loamy soil in mixture tests the
bioconcentration of fluoranthene decreased and that of DEHP increased. The bioconcentration
of fluazinam, on the other hand, tended to decrease or remain the same in the mixture tests in
both sandy soils, while it increased in the loamy soil.

In addition to the effective concentrations, tests with environmentally relevant concentrations
were carried out for all organisms. These comprised three mixtures: one with the expected
environmental concentrations PEC (Predicted Environmental Concentration) determined in
each case, which amounted to 0.1 mg/kg for the ubiquitous pollutants fluoranthene and DEHP
and 0.4 mg/kg for the agricultural substances. In addition, two mixtures, PECiow and PEChign,
were tested with concentrations 4-5 times lower or higher than the PECs in order to cover a
wide concentration range.

No effects > 25% were found for springtails and enchytraeids in all three mixtures and never
with a significant difference to the control. However, reproduction was constantly reduced by
10-20% in almost all test soils and concentrations. These observed effects were much higher
than the expected ones under the assumption of concentration addition, and this even more
pronounced in the strongly adsorbing soils than in the sandy one. Due to the low concentrations,
no bioaccumulation of the substances could be detected in any of the invertebrates.

Microbial soil respiration was significantly reduced in the PEC and PECy;gn concentrations in all
soils, and most strongly in the sandy-organic soil by up to 65%. This can be attributed to the
high toxicity of fluazinam, as the observed effect strength in the PEC concentrations corresponds
to that from the single substance tests with fluazinam, which was also highest in the sandy-
organic soil. Comparative tests with a substance mixture without fluazinam showed that the
other test substances had no effect on microbial soil respiration.

Discussion and synthesis

Overall, the results show a variety of patterns in relation to the effect of soil and test organism
on the toxicity of both individual substances and mixtures. In most cases, toxic effects are
strongest in sandy soil, which can be attributed to its low adsorption capacity. In the more
adsorbing soils, the effects on springtails are weakest in the sandy-organic soil and on
enchytraeids in the loamy soil. This can be explained by the stronger uptake of pollutants via the
pore water of springtails, so that the larger organic fraction in the sandy-organic soil prevents
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stronger dissociation into the pore water. In the case of enchytraeids, uptake mainly takes place
via the skin and the soil digested in the intestinal tract, so that pollutants are made available in a
different way here and thus those bound to clay are less readily available than those bound to
organic matter. For microorganisms, fluazinam was again most toxic in sandy-organic soil and
least toxic in loamy soil. This can be explained by the stronger binding of fluazinam in organic
material and the relatively high proportion of microorganisms compared to the proportion of
soil mass: Fluazinam is therefore strongly bound where a large proportion of the microbial
biomass is located and can act directly on it. The particularly toxic effect of fluazinam on the soil
microbial community represents an exception in the sensitivity of the test organisms in this
project; without this, the following order of sensitivity applies: F. candida > E. crypticus >
microbial soil community.

Test soils and organisms also have a strong influence on the expression of mixture toxicity. In
springtails, additive effects were observed in all mixture combinations in sandy and sandy-
organic soils, while these were antagonistic in loamy soils. This can be explained by the strong
binding of DEHP to clay minerals and possible -  interactions between the test substances,
which could be responsible for a strong retention of the toxic substances fluoranthene and
fluazinam in the soil. In addition, these interactions seem to promote the uptake of fluoranthene
in springtails, but again only in sandy soil: here the high log Kow of DEHP could favour the uptake
of the other substances. This observation also emphasises that non-toxic substances such as
DEHP can have a significant impact on the expression of mixture toxicity and should therefore
also be considered in mixture toxicity experiments. For enchytraeids, there was also a clear
difference between the two sandy soils and the loamy soil with regard to the bioconcentration of
all detectable test substances. However, it is more difficult to relate these to the observed toxic
effects of the mixture, as the antagonism observed in all soils was most pronounced in the sandy
soil and least pronounced in the sandy-organic soil. The uptake by enchytraeids plays a central
role in the expression of mixture toxicity: the desorption of the test substances from the soil
matrix as well as the metabolization in the digestive tract are crucial for bioavailability, which is
influenced by the competition of the pollutants for binding sites in the soil matrix and the
organism tissue.

Although the effects on the reproduction of soil invertebrates observed in the environmentally
relevant concentrations were not significant, they are surprising in their frequent occurrence
and size. Particularly in the highly adsorbing soils, the sandy-organic and loamy soils, the test
substances were less toxic and, therefore, the respective ECso values many times higher than the
respective PEC. This is reflected in the very low TU values and, consequently, the very high
Model Deviation Ratios (MDR). Surprisingly, in the sandy soil substances were most toxic and,
therefore, the distance between PEC and ECso was the smallest. However, the observed effects
and MDR were lowest there. Accordingly, one would not expect any effects from the substance
mixture in the concentration range of the PEC treatments, especially in the highly adsorbing
soils. Therefore, strong synergisms, which are necessary for these unexpectedly high effects,
cannot be ruled out. These results are not contradictory to the observed antagonistic and
additive effects caused by the effective substance mixtures, as the expression of mixture toxicity
depends on both the level and the ratio of the individual doses to each other. However, due to
the very low expected effects, already small observed effects can lead to remarkable deviations.
This is even more relevant as the used dose-response curves mainly cover effective
concentration ranges and, therefore, have rather high uncertainties in the low concentration
ranges. Therefore, to state hypothetical synergistic effects in soils, substance mixtures should be
tested in experimental setups specifically designed for low concentration ranges.
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For microbial soil respiration, significant effects were observed in all three soils in the mixtures
PEC and PEC high, mainly caused by the high toxicity of fluazinam: the observed effects were in
the range of the single substance tests with fluazinam, whereas a ternary mixture without
fluazinam could not achieve any effects. This emphasises that the overall toxicity of a single toxic
substance in a mixture can dominate that of the entire mixture. This is particularly relevant with
regard to the high toxicity of pesticides. Furthermore, it cannot be ruled out that co-
contaminants in environmentally relevant concentrations influence the overall toxicity, even if
this was not the case in this test system.

Conclusion

The present study shows that the expression of mixture toxicity depends very much on the
interaction with the respective test soil and organism. Antagonistic effects were most abundant,
but additive effects occurred frequently. It was also shown that, in addition to toxicity, the
bioaccumulation of the pollutants was strongly affected by the factors already mentioned. The
altered uptake in mixtures could partly explain the observed mixture toxicity.

The additivity assumed on the basis of CA is regarded in science and regulation as a conservative
or default model, primarily based on data from aquatic ecotoxicology, but comparable data from
soil ecotoxicology gain in importance. The aim of the present study was to use a comprehensive
approach with three test soils and three test organisms to provide a picture as representative as
possible of the complex and diverse soil ecosystem in order to determine the tendency towards
the expression of mixture toxicity in soils. The results indicate that, in line with the
precautionary principle, CA should also be used as a suitable model in the soil environment, as
this model covers a large fraction of the scenarios tested here, especially in effective
concentrations. However, the environmentally relevant test concentrations are rather an
indicator that mixtures potentially present in the field are already capable of developing toxicity
towards soil organisms through synergistic interactions between the individual substances,
however, with regard to the experimental setup there exist quite some uncertainties to draw a
final conclusion. To unravel the real origin of these effects, and to proof potential harm to the
environment, a test design even more specified for environmental concentrations is required.

The present study was able to identify some basic mechanisms for the development of mixture
toxicity, such as the fundamentally different behaviour of mixtures in different soils depending
on fine soil and organic matter content. The aim now is to identify a larger number of these
mechanisms in the future and to generalise and validate them for the widest possible range of
mixtures, particularly those of environmental relevance. Due to the high complexity and
diversity of soils, a prospective risk assessment of mixtures in soils can only be made on the
basis of a fundamental understanding of the behaviour of these mixtures in soils under the
influence of different soil properties and uptake mechanisms of soil organisms. In spite of the
high experimental effort for soil ecotoxicological experiments, we recommend the use of few
model soils (2-5) in mixture toxicity studies, to keep the effort on an acceptable level on the one
side, but also to achieve a wider coverage of environmental conditions under which mixture
toxicity can develop on the other side. Additionally, field-realistic substance mixtures being
representative for agricultural landscapes should be tested targeted and systematically in test
systems being adapted specifically to low soil concentrations to screen them for actual
synergistic interactions - the consideration of ubiquitary background pollutants is explicitly
recommended. The presented results underline the feasibility of CA as default model being also
applicable to soil ecotoxicology. To cover the up to now still high uncertainties on mixture
toxicity in soil, the definition and implementation of a feasible safety factor for mixture
toxicity in the risk assessment of single substances should be targeted, until a more
comprehensive understanding for its development in soils is gained.
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1 Einleitung & Hintergrund

Bodenschutz spielt eine zentrale Rolle fiir die globale Biodiversitat, Schadstoffretention,
Klimaregulierung und Erndhrungssicherheit und adressiert daher mehrere Nachhaltigkeitsziele
gleichzeitig (Bach et al., 2020). Bodengesundheit wird v.a. durch den Erhalt der
Bodenbiodiversitat gewahrleistet, welche jedoch wesentlich durch den direkten Eintrag von
Pestiziden und anderen Agrochemikalien (Beaumelle et al., 2023) sowie den indirekten Eintrag
von ubiquitdren Schadstoffen {iber atmospharische Deposition beeintrachtigt wird (Wright et al.,
2018). Somit liegen durch die verschiedenen Eintragswege auch zahlreiche unterschiedliche
Stoffgruppen im Boden, der allgemein als Senke fiir Schadstoffe gilt, vor.

In Deutschland wird der mediale Bodenschutz iiber das Bundesbodenschutzgesetz (BBodSchG)
sowie die Bundesbodenschutzverordnung (BBodSchV) geregelt. Die BBodSchV leitet {iber
Mafdnahme-, Priif- und Vorsorgewerte fiir ein Gebiet bei Uberschreitung dieser Grenzwerte
entsprechende Priifungen bzw. Mafdnahmen ein, dies allerdings liberwiegend nur fiir
Einzelsubstanzen. Dies lasst Interaktionen von gleichzeitig im Boden vorliegenden Substanzen
und daraus resultierende 6kotoxikologische Wirkungen unberticksichtigt, sodass z.B. zwei oder
mehrere Stoffe bzw. Stoffgruppen zwar unterhalb der benannten Grenzwerte liegen, durch
Mischungstoxizitdt dennoch die Bodenfunktionen nachhaltig beintréchtigen kdnnten. Auch in
der Européaischen Chemikalienregulierung durch die Verordnung REACH werden Substanzen
bisher nur einzeln untersucht und die Existenz von Co-Kontaminanten nicht berticksichtigt
(Treu et al,, 2024). Es wird jedoch diskutiert, die Wirkung von intendierten (Galert and Hassold,
2021)bzw. nicht intendierten Stoffmischungen, z.B. iiber einen Sicherheitsfaktor MAF (Mixture
Allocation Factor) abzudecken. (Treu et al., 2024)

Die Wirkung von Substanzmischungen auf Umweltorganismen ist schon lange Gegenstand der
Forschung. Wahrend die dafiir grundlegenden Modelle der Humantoxikologie entstammen und
bis in den Anfang des letzten Jahrhunderts zuriickreichen (Bliss, 1939; Loewe and Muischnek,
1926), gewann das Thema der Mischungstoxizitdt im Umweltkontext Anfang des Jahrtausends
zunehmend an Bedeutung (z.B. Altenburger et al., 2003; De Zwart and Posthuma, 2005). Auch
bei diesem Themenkomplex ist die Forschung in der aquatischen Okotoxikologie deutlich
stirker fortgeschritten als in der terrestrischen. Dennoch gibt es in der Okotoxikologie mehrere
Ansatze zur Abschatzung der Mischungstoxizitdt von Substanzen, die auch deren spezielles
Verhalten in Béden bzw. gegeniiber Bodenorganismen berticksichtigen. Diese Konzepte
behandeln tiberwiegend Mischungen von Schwermetallen, aber auch organische Schadstoffe
(z.B. Jonker et al., 2004; Qiu et al., 2016; Shen et al., 2005; Van Gestel and Hensbergen, 1997).
Dabei sind Bioverfiigbarkeit, Porenwasserldslichkeit und Bodenadsorption zentrale Faktoren
zur Modellierung und Erklarung der beobachteten (Mischungs-)Effekte. Diese Faktoren
wiederum hangen sehr stark von Bodeneigenschaften wie Ton- und organischem Gehalt,
Kationenaustauschkapazitdt (KAK) und pH ab, was wiederum auch fiir organische
Kontaminanten gilt (Brun et al.,, 1998; Calder et al., 2012; Criel et al., 2008; McGrath et al., 2009).
So kénnen sowohl organische Substanz (Gainer et al,, 2019; Stolbova and Beregela, 2015) als
auch die Tonfraktion (Amellal et al., 2001; Jia et al., 2016; Kwon et al., 2016) oder die amorphe
Phase des Bodens massiven Einfluss auf die Bioverfligbarkeit, Toxizitat oder Abbaubarkeit von
organischen Schadstoffen haben (Irha et al., 2003). Daher sollten generalisierende Aussagen zur
Mischungstoxizitat anhand eines Vergleichs verschiedener Testbdden mit variierenden
Eigenschaften eingeschatzt werden.

Die mischungstoxischen Prognosekonzepte, die in den letzten Jahren iiberwiegend zum Einsatz
kamen, sind die Concentration Addition (CA) fiir Substanzen mit dhnlichen, sowie Independent
Action (IA) fiir Substanzen unterschiedlicher Wirkmechanismen (Hadrup et al.,, 2013). Ist die
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Beziehung der Wirkmechanismen unklar, werden gerne beide Modelle angewandt, um zu
tiberpriifen, welches am ehesten den beobachteten Daten entspricht, und in welcher Weise die
Substanzen ihre Toxizitdt gegenseitig beeinflussen (synergistisch vs. antagonistisch; Jonker et
al,, 2004; Qiu et al., 2016; Walter et al., 2002). Zudem gibt es erweiterte Modelle wie Regres-
sionsanalysen (Shen et al., 2005), generalisierte CA-Modelle fiir Substanzen mit limitierten
Maximaleffekten (Hadrup et al., 2013) und Modelle auf Basis der Bioverfiigbarkeit in Boden wie
das Biotic Ligand Model (BLM) oder das Windermere Humic Acid Model (WHAM, Qiu et al.,
2016), die die Standardmodelle in den jeweiligen Aspekten erweitern. Eine ausfiihrliche
Darstellung zu den verschiedenen mischungstoxischen Konzepten und Modellen findet sich in
Kapitel 2 dieses Berichts.

Bdden sind einer Vielzahl von Substanzen ausgesetzt, da es viele Eintragswege in diese gibt. So
werden alleine iiber die Atmosphére Schadstoffe aus Verbrennungs- und Industrieprozessen
oder Siedlungen eingetragen, so etwa polyaromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) (Gocht et al.,
2007) oder Plastikweichmacher (Zeng et al., 2010), welche sich sogar global verbreiten konnen
(Gao and Wen, 2016). Dartiber hinaus werden in Deutschland etwa 50% der Flache
landwirtschaftlich genutzt (Umweltbundesamt, 2023), fiir die ein Inlandsabsatz von etwa 30.000
Tonnen an Pflanzenschutzmitteln seit etwa 30 Jahren konstant besteht, welche absehbar in
Boden eingetragen werden (Umweltbundesamt, 2024). Wahrend zwar die Einsatzmengen von
Pestiziden konstant bleiben oder in manchen Regionen sogar schrumpfen und auch deren
Toxizitat ggli. Vertebraten abnimmt, steigt tendenziell deren Toxizitat ggii. Pflanzen und
Invertebraten (Schulz et al., 2021). Zudem ist der Eintrag von Pestiziden und anderen
Agrochemikalien nicht alleine auf landwirtschaftliche Béden begrenzt, sondern kann liber Drift
auch umliegende und sogar hoher gelegene Flachen erreichen (Briihl et al., 2024). Somit sind
grofde Teile des Bodens in Deutschland einer Vielzahl von Eintragswegen ausgesetzt, die, je nach
Persistenz der Stoffe, zu einer Anreicherung im Boden fithren kann. Aber auch bei weniger
persistenten Stoffen kommt es zu einer zeitlichen Uberlappung der Prisenz einer Vielzahl von
Stoffen im Boden, sodass diese dort parallel ggii. Bodenorganismen wirken kénnen. Die
gleichzeitige Prasenz von Pestiziden und anderen Agrochemikalien sowie ubiquitir verbreiteten
Stoffen wie PAK oder Plastikweichmachern ist demnach auf landwirtschaftlichen Flachen und
somit einem Grofiteil der Gesamtflache Deutschlands sehr realistisch.

Ziel dieser Studie ist, anhand einer fiir landwirtschaftlichen Flachen realistischen Stoffmischung
abzuschéatzen, in welchem Umfang und welcher Art und Weise es dabei zur Auspragung von
mischungstoxischen Effekten, ggii. Bodenorganismen kommen kann. Dabei sollte ein breit
ausgelegtes Studiendesign mit einer Mehrzahl an Testbéden und -organismen verwendet
werden, um im Rahmen der experimentellen Moglichkeiten der dufderst hohen Diversitét des
Okosystems Boden in Teilaspekten Rechnung zu tragen. Zudem werden in der Studie sowohl
Konzentrationen im sichtbaren Effektbereich zur Offenlegung mechanistischer
Stoffinteraktionen als auch umweltrelevante Konzentrationsbereiche untersucht. Das genaue
Studiendesign wird in Kapitel 3 detailliert erlautert.
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2 Mischungstoxische Modelle

Umweltkontaminanten kommen, abgesehen von raumlich abgegrenzten Schaden durch Unfille,
in der Regel immer in Mischung aufgrund mehrerer Eintragswege vor. Dies liegt zum einen
daran, dass bei vielen Kontaminationsereignissen Stoffgemische involviert sind, z.B. Mineral6l
oder Pestizidformulierungen. Zudem kénnen auf dem gleichen Eintragsweg mehrere Stoffe
eingebracht werden, z.B. durch die Ausbringung von Pestiziden in der Landwirtschaft, da
innerhalb einer Saison meist mehrere Mittel nacheinander oder auch gleichzeitig ausgebracht
werden. Schadstoffe konnen jedoch liber verschiedene Quellen in ein Umweltkompartiment
kommen, etwa durch atmospharische Deposition von Stoffen aus Verbrennungsprozessen
(Aichner et al., 2013; Dreij et al., 2020; Kahle, 2021), sedimentassoziierte Substanzen durch
Uberflutungen (Gocht et al., 2001; Pies et al., 2007) oder iiber Riickstande in Oberflichen- bzw.
geklartem Abwasser fiir die Bewdsserung (Brusseau et al., 2020; Wallach et al.,, 2005) und
Klarschlamm fiir Diingung (Cai et al., 2008; Cirelli et al., 2010). Deshalb muss eine umfassende
Risikoabschatzung die Toxizitat von Stoffgemischen stets beriicksichtigen.

In der Regulatorik von Chemikalien spielt daher die Bertiicksichtigung von mischungstoxischen
Effekten eine zunehmend grofde Rolle und wird seit etwa einem Jahrzehnt gezielt von weltweit
vernetzenden Organisationen, u.a. OECD, WHO, IPCS bzw. auf europdischer Ebene ECHA und
EFSA und in Nordamerika US EPA, FDA und HC vorangetrieben (OECD, 2018).

2.1 Konzepte und Modelle der Mischungstoxizitat

Bei der Beurteilung von Mischungstoxizitat im regulatorischen Bereich werden grundsatzlich
zwei verschiedene Arten von Ansitzen verwendet: zum einen Whole Mixture Approaches
(WMAs), welche die untersuchten Substanzmischung als eine Einheit betrachten; zum anderen
Component Based Approaches (CBA), welche jeden einzelnen Bestandteil der Mischung als
solchen berticksichtigen, und somit auch die jeweilige Konzentration und Toxizitét jedes
Bestandteils sowie deren Interaktionen (More et al., 2019; OECD, 2018). Im Rahmen dieses
Projekts werden ausschlief}lich Modelle, Ansédtze und Studien aus dem Bereich der CBA
betrachtet, da der experimentelle Teil des Projekts selbst auf die einzelnen Beitrage sowie die
Interaktionen der untersuchten Testsubstanzen abzielt.

Der Themenkomplex der Mischungstoxizitat ist sowohl fiir die Humantoxikologie und
Pharmakologie als auch die Okotoxikologie essentiell und von seiner grundlegenden
Fragestellung (wie wirkt sich die Interaktion mehrerer Substanzen in einem spezifischem
Umfeld auf deren toxische Wirkung aus?) sehr dhnlich, sodass es zu einem haufigen Austausch
der entwickelten Modelle kommt (z.B. Chou, 2006). Dies trifft auch auf die beiden meist
verbreiteten Modelle, die Concentration Addition (CA) und Independent Action (IA) zu,
welche bereits in der ersten Hilfte des letzten Jahrhunderts entwickelt wurden und sich seitdem
nicht wesentlich verandert haben (Cedergreen, 2014). Es handelt sich bei beiden Konzepten um
recht simple, leicht anwendbare mathematische Modelle, welche jedoch jeweils gegensatzliche
Grundannahmen zur Funktionsweise von Stoffgemischen beinhalten.

Bei der CA wird davon ausgegangen, dass alle beteiligten Substanzen auf die gleiche Art und
Weise bzw. iiber den gleichen Mechanismus auf den Organismus wirken, also die gleiche
Wirkungsweise (Mode of Action) bzw. den gleichen Mechanism of Action (MoA/MeoA)
besitzen; MoA ist demnach ein Sammelbegriff fiir alle in diesem System wirksamen MeoA
(Ogungbemi et al., 2021). Demnach sind alle beteiligten Substanzen nur Verdiinnungen ihrer
selbst mit jeweils unterschiedlichen Wirkstarken. Entsprechend kénnen die nach Gewichtung
von Konzentration und Wirkstirke abgeschatzten Beitrage der Einzelsubstanzen zur Toxizitat
einfach aufsummiert werden. Bei der IA wiederum wird davon ausgegangen, dass Substanzen
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mit verschiedenen MoA vorliegen, welche unabhangig voneinander, d.h. mit unterschiedlicher
Wahrscheinlichkeit, zu einem Effekt beitragen und daher die Effekte der einzelnen Substanzen,
bzw. deren Wahrscheinlichkeit, keinen Effekt auszul6sen, miteinander multipliziert werden
(Jonker et al., 2005). Trotz dieser recht simplen Annahmen wichen in einer Metaanalyse
Okotoxikologischer Mischungsstudien die von CA und IA modellierten Effekte nur selten um
einen Faktor 2 von den beobachteten Effekten ab (Belden et al., 2007), wahrend sich in
Algenstudien die Modelle untereinander selten um einen Faktor >3 unterschieden (Backhaus et
al,, 2004; Faust et al., 2003), bzw. in Regenwurmstudien selten um einen Faktor >2 (Knillmann
etal, 2021)

In der Regel wird CA als die konservativere und damit geeignetere Methode fiir regulatorische,
die Sicherheit priorisierende Belange angesehen, da sie die Toxizitiat von Stoffgemischen, in
denen tendenziell immer in irgendeiner Form unterschiedliche MeoA vorliegen, eher
iiberschatzt, wenn dieser Unterschied auch meist tiberschaubar ausfallt (Faust et al., 2003). In
einem EFSA Guidance Document zur Mischungstoxizitat wird CA als , default assumption®, quasi
als Ausgangsmodell bezeichnet (More et al., 2019).

2.2 Parameter und Indices der Mischungstoxizitat

Eine Kernfrage bei der Ermittlung der Mischungstoxizitit ist, ob Substanzen sich, in
Abhangigkeit der jeweiligen Grundannahmen wie Konzentrationsaddition oder unabhiangige
Wirkung, in ihrer Toxizitat gegenseitig abschwichen (Antagonismus), verstiarken (Synergismus)
oder gar nicht beeinflussen, sondern ihre Toxizitaten sich einfach aufsummieren lassen
(Additivitat). Mithilfe der oben beschriebenen Modelle lassen sich Indices ermitteln, die iiber
diese Relation eine Auskunft geben kénnen.

Der am haufigsten verwendete Modellparameter diirfte das Konzept der Toxic Unit (TU) sein,
welcher auf dem gleichen Grundprinzip wie CA, der Aufsummierung von Toxizitaten basiert
(Escher et al., 2020). Eine TU entspricht dabei der applizierten Konzentration einer Substanz
geteilt durch ihre jeweilige Effektkonzentration bei dem beobachteten Effekt; ergibt die Summe
der TUs aller Substanzen exakt 1, so liegt eine perfekte Additivitit vor, wahrend es sich bei
Werten <1 bzw. >1 um einen Synergismus bzw. einen Antagonismus handelt, wobei oft
vereinfachend Werte von <0,8 bzw. >1,2 verwendet werden, um Unsicherheiten bei der
Datenerhebung zu beriicksichtigen (Jonker et al,, 2005). TU entspricht dem 6kotoxikologischen
Aquivalent zum Reference Point Index (RPI) in der Humantoxikologie; in der
Umweltregulatorik konnen TU auf Predicted Environmental Concentrations (PEC) zur
Ermittlung eines Hazard Quotient oder Risk Quotient (HQ/RQ) angewandt werden (More et
al,, 2019). Dies wurde sehr anschaulich von (Backhaus and Faust, 2012) mit einem RQstu (Risk
Quotient - Sum of Toxic Units) umgesetzt.

Daritiber hinaus gibt es mehrere, liberwiegend in der Wissenschaft angewandte Indices. Der
Additive Index (AI) von Marking (1977) beschreibt unter der Annahme der
Konzentrationsaddition mit 0 einen additiven Effekt und mit Werten <0 bzw. >0 einen
antagonistischen bzw. synergistischen Effekt, vorausgesetzt das dazugehorige
Konfidenzintervall schlief3t 0 nicht mit ein: somit wird hier im Gegensatz zu TU ein Maf$ zur
statistischen Unsicherheit des ermittelten Al miteinbezogen.

Der Mixture Toxicity Index (MTI) von Kénemann (1981) besitzt gegeniiber dem Al zum einen
den Vorteil einer logarithmischen Form, zum anderen legt er mit 0 und 1 zwei konstante Werte
fiir gar keine und komplette Additivitat fest. Dazwischen verlauft ein Gradient fir teilweise
Additivitat, wahrend Werte <0 und >1 Antagonismus und Synergismus beschreiben.
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Dem Toxicity Enhancement Index (TEI) von Warne et al. (1989) lasst sich direkt entnehmen,
um welchen Faktor der beobachtete Wert vom erwarteten Wert abweicht und in welche
Richtung die Abweichung verlduft, d.h. Werte >1 bzw. < -1 entsprechen einem Synergismus bzw.
Antagonismus. Nach dem gleichen Prinzip, aber noch intuitiver zuganglich, funktioniert das
Model Deviation Ratio (MDR) von Belden et al. (2007), bei dem ein Quotient aus erwartetem
und beobachteter Effektkonzentration gebildet wird, sodass MDR=1 Additivitat entspricht,
sowie MDR<1 Antagonismus, und MDR>1 Synergismus, jeweils in Abhdngigkeit von der
entsprechenden Grundannahme.

In einem Stoffgemisch besteht dariiber hinaus auch die Moglichkeit, die Toxizitat aller Stoffe auf
die Toxizitat eines Stoffes zu normieren, z.B. in einem Schwermetallgemisch auf die Toxizitat
von Kupfer. Dafiir kann der Toxicity Equivalent Quotient (TEQ) verwendet werden (Yen Le et
al,, 2013), der im Prinzip funktioniert wie der aus der Regulatorik besser bekannte Relative
Potency Factor (RPF, More et al., 2019). Der TEQ lasst sich u.a. gut in das fiir
Schwermetallmischungen verwendete Biotic Ligand Model (BLM) integrieren (Liu et al., 2014;
Yen Le etal.,, 2013).

Tabelle 1 Parameter und Indices der Mischungstoxizitat
Abkiirzung | Modell Referenz
TU Toxic Unit 2.B. Jonker et al. (2005)
Al Additive Index Marking (1977)
MTI Mixture Toxicity Index Kénemann (1981)
TEI Toxicity Enhancement Index Warne et al. (1989)
MDR Model Deviation Ratio Belden et al. (2007)
TEQ Toxicity Equivalent Ratio z.B. Liu et al. (2014)

2.3 Erweiterungen zu Concentration Addition und Independent Action

Trotz der konservativen Ausrichtung der Standardmodelle wird auch in einigen Studien gezeigt,
dass sowohl CA als auch IA die beobachtete Toxizitdt von Stoffgemischen systematisch
unterschatzten (z.B. Matzke et al. 2008; Yang et al. 2017). Des Weiteren wurden in den letzten
Jahrzehnten weitere Faktoren herausgearbeitet, welche die Toxizitdat von Mischungen
beeinflussen. Fiir diese und andere Phanomene wurden Modelle entwickelt, die i.d.R in ihrem
Grundaufbau auf CA oder IA basieren, diese jedoch erweitern und damit sichtbar die Prazision
dieser Basismodelle erh6hen.

Eines dieser Phinomene ist die dose ratio bzw. dose level dependency. Sie besagt, dass die
Mischungstoxizitdt von Substanzen davon beeinflusst werden kann, in welchem
Mischungsverhaltnis diese zueinanderstehen (Jonker et al., 2005). In einer bindren Mischung
konnte demnach eine Veranderung des Mischungsverhaltnisses der beiden Substanzen, z.B. von
1:1 hin zu 2:1 die Mischungstoxizitidt des Gemisches von antagonistisch zu synergistisch oder
umgekehrt verschieben, oder die Auspragung des Synergismus bzw. Antagonismus verdndern.
Ahnlich verhilt es sich bei der Héhe der applizierten Dosis, sodass die Mischungstoxizitit eines
Stoffgemisches in einem niedrigen Konzentrationsbereich sich anders verhalt als in einem
hohen. Jonker et al. (2005) entwickelten dazu das sog. MIXTOX Model, welches CA und 1A
jeweils verallgemeinert und um Abweichungsfunktionen erweitert, um Dosisverhaltnis- bzw.
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Dosishohenabhiangigkeit zu erfassen. Dieses Modell wurde bereits in mehreren Studien
angewandt und konnte in diesen Aussagen zur Mischungstoxizitat prazisieren (Box 1).

Box 1: Beispiele zum MIXTOX Model

Qiu et al. (2011)stellten einen generellen Antagonismus von Cadmium und Zink gegeniiber
Regenwirmern fest, wobei dieser sich in Abhdngigkeit vom jeweiligen Verhéltnis und Héhe der
Dosen zwischen 1,1 und 2,7 TU bewegte. Lopes et al. (2016) beobachteten einen synergistischen
Effekt zwischen Silbernanopartikeln und -ionen gegeniiber Daphnien mit steigender
Silberionenkonzentration; im Gegenzug fiihrte steigende Nanopartikelkonzentration zu einer
antagonistischen Beziehung. Ein ebenfalls konzentrationsabhangiger Synergismus gegeniiber
Daphnien wurde fiir niedrige Konzentrationen von Thiabendazol und Graphit-Diamant-
Nanopartikel gefunden, wahrend die verstarkte Agglomeration von Nanopartikeln in hohen
Konzentrationen zu einem Antagonismus fiihrte (Martin-de-Lucia et al., 2019).

In den Nanopartikelstudien in Box 1 lassen sich die Effekt-Isobologramme, die sich aus den
bindren Mischungen ergeben, gut mit dem Verhalten von Nanopartikeln in der Umwelt in
Zusammenhang bringen. Dies sollte auch das Ziel bei der Anwendung der genannten
Modellerweiterungen fiir andere Substanzgruppen sein.

Ein weiteres konzentrationsabhingiges Phdnomen, das nicht von den gingigen Modellen CA und
IA erfasst werden kann, sind Substanzen, die keine 100% Effektstarke im jeweiligen Testsystem
erreichen, sogenannte Partialagonisten. Howard and Webster (2009) entwickelten dafiir ein
generalisiertes CA Modell (GCA), welches die maximale Effektstarke aller Substanzen
miteinbezieht und dadurch in der Lage ist, im verwendeten Testsystem eine Vorhersage iiber
den kompletten Bereich der erfassten Daten zu machen. Im Gegensatz dazu kdnnen die Modelle
CA und IA nicht in h6heren Effektauspragungen angewandt werden, wenn Partialagonisten
involviert sind (Hadrup et al., 2013). Zwar ist das GCA auch auf Agonisten und sog. kompetitive
Antagonisten, also den Agonisten hemmende Stoffe anwendbar (Howard et al., 2010; Howard
and Webster, 2009), nicht jedoch auf Stoffgemische, welche sowohl stimulierende als auch
hemmende Substanzen enthalten (Hadrup et al.,, 2013). GCA entstammt der Pharmakologie,
kénnte aber auch fiir die Okotoxikologie interessant sein. Dass fiir Substanzen keine 100%
Effektstiarke ermittelt werden kann, ist besonders im Boden aufgrund seiner hohen
Absorptionskapazitat fiir weniger toxische Substanzen nicht selten. Dies wurde u.a. fiir
Kohlenwasserstoffverbindungen gegeniiber Pflanzen (Sverdrup et al., 2003; Tang et al., 2011)
oder Nanopartikeln gegeniiber Mikroorganismen (Pereira et al.,, 2011) und Bodeninvertebraten
festgestellt (Heckmann et al., 2011; Noordhoek et al,, 2018).

Im Bereich der Niedrigkonzentrationen schlagen Escher et al. (2020) ein kombiniertes CA/IA-
Mischungsmodell vor, welches v.a. Bereiche unterhalb des EC3p abdecken soll. Es wird dabei die
Grundannahme beriicksichtigt, dass unterhalb dieser Effektkonzentration Dosis-
Wirkungskurven linear verlaufen (Escher et al.,, 2018). Die beiden erweiterten Modelle zeigten
eine sehr gute Ubereinstimmung in der Abschitzung niedriger Effektkonzentrationen (<ECio)
gegeniiber aquatischen Organismen.

Grundlegende Neuerungen der Modelle von Jonker et al. (2005) und Escher et al. (2020) sind die
Implementierung der Formeln oder einzelner Parameter, z.B. der Steigung, der Dosis-
Wirkungskurven. Dadurch lasst sich der spezifische, fiir die jeweilige Konzentration
charakteristische Beitrag einer Substanz zur Gesamttoxizitit bei einer bestimmten Dosis
prazisieren. Diese Modelle arbeiten demnach mit mehr Informationen als CA und IA, in denen
zwar Effektkonzentrationen, aber nicht die dazugehorigen Steigungen verwendet werden.
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Ebenfalls eine Methode aus der Pharmakologie stellt der von Chou (2006) entwickelte
Combination Index (CI) dar, welcher zuerst von Rosal et al. (2010) auf die
Umweltrisikobewertung angewandt wurde. Dieser erlaubt ebenfalls die Abschatzung der
Interaktion zwischen mehreren Substanzen in Form von Synergismus/Antagonismus iiber die
komplette Bandbreite der beobachteten Effektstirke, also von 0 bis 100%. Mit dieser Methode
wurden starke synergistische Effekte von Pestizidmischungen gegentiber Regenwiirmern
sichtbar gemacht, welche von CA und IA nicht beschrieben werden konnten (Chen et al.,, 2015;
Yang et al., 2017). In diesen Studien nahm mit der Anzahl der beteiligten Substanzen tendenziell
auch die Starke des Synergismus zu. In der weit verbreiteten Funnel-Hypothese von Warne
und Hawker (1995) wird generell davon ausgegangen, dass mit der Zunahme der organischen
Substanzen in einer Mischung die Wahrscheinlichkeit fiir einen additiven Effekt zunimmt. Auch
fiir Detergenzienmischungen nahm mit der Zunahme an beteiligten Substanzen nach dem CI-
Modell der Synergismus gegeniiber aquatischen Mikroorganismen tendenziell zu (Rosal et al,,
2010).

In einer neuen Methode von Wang et al. (2021) wurden Synergismus und Antagonismus von
Antibiotika/Kupfer-Mischungen dartiber definiert, wie sehr die beobachteten Werte von der CA-
Modellierung abwichen: je grofier die von der beobachteten Dosis-Wirkungskurve
eingeschlossene Flache iiber bzw. unter der modellierten Dosis-Wirkungskurve, desto grofier
der Synergismus bzw. Antagonismus. Hier wird der Grundannahme von CA Rechnung getragen,
dass die untersuchten Substanzen nicht miteinander interagieren und eine Abweichung von CA
demnach als verstiarkende bzw. hemmende Interaktion interpretiert wird.

Eine mathematische Anndherung zur Darstellung von Interaktionen findet sich bei Shen et al.
(2005) in Form einer multiplen linearen Regression. Diese analysiert die resultierende Toxizitat
aus Boden, die mehrfach mit verschiedenen Substanzen in einem gleichférmigen Design (in
diesem Fall: 6 Substanzen in 10 Konzentrationsstufen iiber 10 Treatments verteilt, sodass jedes
Treatment jede Substanz enthalt) beaufschlagt wurden. Das Regressionsmodell ermittelt dabei
eine Gleichung, die den toxischen Effekt in Abhangigkeit der Bodenkonzentrationen der
jeweiligen Kontaminanten und deren Interaktion wiedergibt. Negative Koeffizienten zeigen hier
einen negativen Effekt an, wahrend miteinander multiplizierte Bodenkonzentrationen eine
Interaktion anzeigen, sodass sich diese Zusammenhdange direkt aus der Gleichung lesen lassen.
Inwieweit sich Synergismen oder Antagonismen daraus ableiten lassen, wird in dieser Studie
jedoch nicht diskutiert.

2.4 Interaktionsmodelle

Bei den bisher genannten Modellen besteht zunachst die Annahme, dass die untersuchten
Substanzen zwar gemeinsam wirken, jedoch nicht miteinander interagieren und ihre Toxizitat
beeinflussen (non-interactive joint action; Broderius et al., 1995; De Zwart and Posthuma, 2005;
Vijver et al., 2010). Einige Modelle dagegen versuchen gezielt, Interaktionen zwischen toxischen
Substanzen mit einzubeziehen. Es gibt mehrere Mechanismen, durch die eine Interaktion
zwischen Substanzen entstehen kann. Dazu gehdren etwa eine gegenseitige Beeinflussung der
Bioverfiigbarkeit, ein verdnderter Aufnahme- und Transportprozess im Organismus, z.B. durch
Erhohung der Ventilationsrate, eine Verdanderung der Metabolisierung durch Hemmung oder
Forderung von Enzymen oder, im Falle von Schwermetallen, einer verdnderten Speziierung mit
Konsequenzen fiir die Toxizitit (Cedergreen, 2014). Da neben der Speziierung die Konkurrenz
um Bindungsstellen fiir Metallionen besonders pragnant ist, wurden einige dieser Modelle
explizit fiir Mischungen von Schwermetallen entwickelt und werden auch nur dafiir angewandt,
was von Gong et al. (2020) zusammengefasst wurde. Inwiefern eine generelle Anwendung auf
alle Substanzklassen mdglich ist, sollte dringend in der Wissenschaft diskutiert werden, da viele
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dieser Modelle eine deutliche Prazisierung gegeniiber CA und IA darstellen und auch bei
organischen Substanzen von Interaktionen und einer Konkurrenz um Bindungsstellen
auszugehen ist.

Eine fiir alle Substanzklassen offenstehende Modellgruppe sind sogenannte toxikokinetisch-
toxikodynamische (TK/TD) Modelle, welche die Interaktion zwischen Substanz und
Organismus im zeitlichen Verlauf darstellen. Die Toxikokinetik umfasst dabei, wie Ashauer und
Escher (2010) anschaulich formulieren, alle Prozesse, die beschreiben, was der Organismus mit
der Substanz macht, also Aufnahme, Transport, Metabolisierung, Ausscheidung etc.; im
Gegenzug beinhaltet die Toxikodynamik diejenigen Prozesse, welche beschreiben, was die
Substanz mit dem Organismus macht, also die toxische Wirkung an der Zielstruktur, daraus
resultierende physiologische Schadigung, Abwehrmechanismen und der sichtbare toxische
Effekt auf Individuenebene. Die Modellierung der Substanz-Organismus-Interaktion im
zeitlichen Verlauf erlaubt den Vergleich unterschiedlicher Expositionsszenarien, z.B.
Gewassereintrag von Pestiziden liber Bewadsserung oder Niederschlag (Schmitt et al., 2013).
Dies lasst sich auch fiir mehrere, unterschiedlich applizierte Substanzen mit unterschiedlichen
Toxizitaten durchfiihren, was die Méglichkeit zur Anwendung auf mischungstoxische
Fragestellungen ermoglicht. Es wird zwar explizit darauf hingewiesen, dass fiir die
entsprechenden Modelle spezifische Parameter zu Substanz-Organismus-Interaktionen, z.B.
Aufnahme- oder Exkretionsraten, benotigt werden (Focks et al., 2014; More et al., 2019).
Dennoch kénnten TK/TD-Modelle eine wichtige Rolle in der Regulatorik fiir mischungstoxische
Effekte z.B. in Higher Tier-Studien spielen (More et al., 2019).

Im BLM wird davon ausgegangen, dass (Schwer-)Metallionen untereinander in Konkurrenz zu
biologischen Bindungsstellen, also Liganden, stehen. Daflir werden Bindungskonstanten der
i.d.R. untersuchten Schwermetallkationen sowie der ebenfalls konkurrierenden essentiellen
Ionen wie Ca2* oder H* benotigt. Das daraus resultierende Modell lasst sich flir verschiedene
Indices verwenden, wie z.B. TU, fnix oder TEQ (Liu et al., 2014; Yen Le et al., 2013), wobei fyixin
BLM gegeniiber TU den Vorteil hat, nicht nur die Konkurrenz zwischen essentiellen und
Schwermetallionen, sondern auch innerhalb der Schwermetallionen zu berticksichtigen (Jho et
al, 2011). In den genannten Studien wurde die Toxizitit verschiedener binarer
Schwermetallmischungen gegeniiber Pflanzen und Algen untersucht.

Tabelle 2 Parameter und Indices der Mischungstoxizitat in Abhangigkeit von Interaktionen

Abkiirzung Modell Referenz

Non-interactive joint action

CA Concentration Addition Loewe und Muischnek (1926)

IA Independent Action Bliss (1939)

MIXTOX Dose ratio and dose level dependency Jonker et al. (2005)

GCA Generalised Concentration Addition Howard und Webster (2009)
Combined CA/IA for low effect mixture Escher et al. (2020)

cl Combination Index Chou (2006)

Interactive joint action

TK/TD Toxicokinetics/Toxicodynamics Ashauer und Escher (2010)
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Abkiirzung Modell Referenz
BLM Biotic Ligand Model Liu et al. (2014)
WHAM Fiox Windermere Humic Acid Model Toxicity function Stockdale et al. (2010)

Die im BLM bendétigten Gleichgewichtskonstanten konnen im von Stockdale et al. (2010)
entwickelten WHAM F,x-Modell entfallen, da es auf einem Code zur Modellierung der
Huminsaure-Speziierung basiert, (Tipping, 1998). In diesem Modell wird ebenfalls die Bindung
von Schwermetallen an biologische Strukturen herangezogen, allerdings wird diese iiber die
modellierte Bindungsaffinitiat der lonen im WHAM ermittelt. Die Bindungsaffinitdt in WHAM
wird dann indirekt als Bioverfiigbarkeit interpretiert (Stockdale et al., 2010). In einem direkten
Vergleich von BLM und WHAM Fx erwies sich das letztere als praziser bei der Vorhersage der
Pflanzentoxizitdt von Schwermetallmischungen in verschiedenen Boden (Qiu et al., 2016). Auch
eine Anwendung fiir die Toxizitit gegenliber Enchytrden erwies sich als praktikabel, wobei die
Gewebekonzentration von Kobalt und Nickel sehr gut mit der durch WHAM modellierten
Bindung an Huminsaure korrelierte (He and Van Gestel, 2015).

2.5 Boden- und sedimentspezifische Modelle

Auch wenn BLM und WHAM Fiox bisher nur auf Schwermetallmischungen angewandt werden,
spielt das grundlegende Prinzip der Konkurrenz um biologische Bindungsstellen auch fiir
organische Substanzen eine grofie Rolle. In porésen Medien wie B6den und Sedimenten kommt
aufgrund ihrer grofden Sorptionskapazitit zusatzlich die Konkurrenz um Bindungsstellen an der
Bodenmatrix ins Spiel. In folgenden boden- und sedimentspezifischen Modellen wird dieser
Situation verstarkt Rechnung getragen.

Die Beschaffenheit von Matrix und Porenwasser ist essentiell fiir die Sorption und Desorption
von Kontaminanten und somit auch deren Bioverfiligbarkeit und toxische Wirkung. Um eine
hochkomplexe Modellierung der Porenwasserchemie zu umgehen, entwickelten Di Toro et al.
(2005) ein BLM fiir Sediment-Metalltoxizitit, das die Partitionierung von Metallionen in die
organische Substanz modelliert und eine prazise Vorhersage der Toxizitdt in Sedimenten
ermoglicht. Darauf aufbauend wurde ein bodenspezifisches BLM entwickelt, welches in der
Vorhersage von Metallmischungstoxizitidten jenen Modellen, die sich auf den
Gesamtmetallgehalt oder die lonenaktivitiat bezogen, deutlich iiberlegen war (Lin et al., 2015;
Thakali et al., 20063, 2006b). Interessanterweise wurde in allen Studien die Partitionierung
Metallionen-organische Substanz mithilfe des WHAM VI-Modells (Tipping, 1998) durchgefiihrt,
welches zentral fiir die Entwicklung des WHAM F,«-Modells ist.

Generell sollte bei Bodenkontaminanten deren Porenwasserkonzentration als Referenz zur
Gesamtbodenkonzentration ebenfalls in die Modelle eingepflegt werden. Qiu et al. (2011)
untersuchten fiir Schwermetallmischungen die Mischungstoxizitat gegeniiber Regenwiirmern
basierend auf der Gesamt,- Porenwasser- und CaCl;-extrahierbaren Metallkonzentration. Die
Autoren wiesen trotz der guten Ubereinstimmung der drei Ansitze darauf hin, dass die
Bioverfiigbarkeit in Boden sehr stark von den Bodeneigenschaften abhdngen kann und daher
nicht zwangslaufig eine gute Korrelation zwischen den o.g. Konzentrationen besttinde. Fiir die
Phytotoxizitat von Mischungen von Spurenmetallen wurde in acht verschiedenen Béden die
beobachtete Toxizitdt auf die Konzentration in unterschiedlichen Extrakten bezogen, wobei z.B.
fiir Kupfer und Zink jeweils unterschiedliche Extraktionsmethoden die robustesten Ergebnisse
lieferten (Hamels et al., 2014). Auch in mit PAK beaufschlagten Sedimenten war die
Porenwasserkonzentration als Bezugsgrofde zur Erklarung der Toxizitat praziser (Hartzell et al,,
2018).
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Bei alledem darf nicht vergessen werden, dass nicht nur die abiotischen Eigenschaften, sondern
auch das Bodenleben, insbesondere Mikroorganismen und grabende Tiere, ganz entscheidend
fiir die Bioverfiigbarkeit von Schadstoffen und damit auch fiir die Vorhersage von
Mischungstoxizitat ist. Noch gezielter als zuvor gezeigt konnte die Gewebekonzentration von
Schadstoffen in Bodenorganismen mischungstoxische Effekte vorhersagen (Box 2).

Fiir die Kombination aus Multispezies-Daten und Mischungstoxizitdt wurden verschiedene
bodenspezifische Modelle entwickelt. Die gesamte erwartete Toxizitdt einer Mischung in Béden
kann mithilfe der ,multi-substance potentially affected fraction“ (msPAF) ermittelt werden,
wobei dieser Wert die ,potentially affected fraction” (PAF) aller beteiligten Substanzen
kombiniert (Boivin et al., 2006; De Zwart and Posthuma, 2005). Die PAF-Werte leiten sich aus
species sensitivity distributions (SSDs) ab und bezeichnen den Anteil an potentiell
betroffenen Spezies unter der gegebenen Konzentration (Xu et al., 2016).

Box 2: Beispiele fiir Gewebekonzentration als Bezugsgrofle

Cermak et al. (2013) konnten durch den Bezug ihrer Toxizitdtswerte von Mineral6lkohlenwasser-
stoffen gegeniiber Regenwiirmern den Mischungseffekt starker in Richtung Additivitat
verschieben, und damit eher der Grundannahme zum toxischen Verhalten dieser Substanzen im
Boden entsprechen. Hurdzan and Lanno (2011) erhielten bei der Verwendung von Gewebekonzen-
trationen einer Chlorbenzolmischung in Regenwiirmern auch gegeniiber Porenwasserextrakten
die praziseren Werte. He et al. (2015) stellten fest, dass die Mischungstoxizitat von Cobalt und
Nickel gegenlber Enchytrden antagonistisch war, wenn sie auf die Aktivitat freier Metallionen
bezogen wurde, wahrend auf die Gewebekonzentration bezogen keine Interaktion sichtbar war.
Dies lasst auch Rickschlisse auf eine Konkurrenz der Metalle in der Toxikokinetik, nicht jedoch der
Toxikodynamik zu. Im Gegensatz dazu war bei van Gestel und Hensbergen (1997) die Mischungs-
toxizitat von Cadmium und Zink gegeniiber Springschwanzen bezogen auf Gesamt-, Porenwasser-
und Gewebekonzentration jeweils vergleichbar. Dies unterstreicht, dass mischungstoxische Effekte
und die jeweilige Bezugsgrofle substanz-, boden- und speziesabhangig sind.

Gainer et al. (2018) untersuchten die Toxizitdt von Mineral6lkohlenwasserstoffen gegentiber
sechs Standardbodenorganismen und ordneten diese nach beobachteter Effektstarke. Hier
zeigte sich, dass zwar CA und IA beide die Sensitivitdt der Testorganismen tiberschétzten, also
konservativ waren, jedoch die Anordnung im Sensitivitdts-Ranking sich zwischen den Modellen
unterschied. Dennoch kann die Kombination aus Multispezies-Daten und Mischungstoxizitat, v.a.
in Verbindung mit einem konservativen CA-Modell, als sehr aussagekréftig betrachtet werden.
Allerdings basieren SSD auf einer Vielzahl empirischer Daten, die nur flir wenige Substanzen
existieren.

Die Zusammensetzung der Testbdden kann einen groféen Einfluss auf die Mischungstoxizitat
haben. Jegede et al. (2020) konnten zeigen, dass Bodeneigenschaften wie die KAK in flinf
Testbdden die Toxizitdt von Schwermetallmischungen gegeniiber Milben besser erkldren konnte
als gemessene Gesamtmetallgehalte. Zudem konnte, ebenfalls in Abhdngigkeit vom Testboden
im Bereich des ECyo starkere Synergismen festgestellt werden als beim ECso. U.a. in der
niederlandischen (Boivin et al., 2006) sowie der deutschen Gesetzgebung zum Bodenschutz
(BBodSchV; Bundesgesetzblatt, 2020) spielen Ton- und organischer Gehalt der Béden eine
hervorgehobene Rolle bei der Festlegung von Richtwerten. Abseits der Mischungstoxizitat
konnten Rombke et al. (2021) nachweisen, dass die Normalisierung von Arsen-Toxizitdtswerten
von Bodenorganismen auf Basis von Endpunkt-spezifischen Korrelationen mit
Bodeneigenschaften geeignet zur Ermittlung von Priifwerten ist. Der Einfluss der
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Bodenparameter Ton- und organischer Gehalt auf die Mischungstoxizitat stehen daher u.a. in
diesem Projekt im Fokus.
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3 Fragestellung und Studiendesign

3.1 Zielsetzung und Fragestellung der Studie

In Kapitel 1 wurde die Notwendigkeit zur Beschreibung mischungstoxischer Effekte,
insbesondere in landwirtschaftlichen Béden, beschrieben. Die folgende Studie mdchte zentrale
Fragen zur Auspragung von Mischungstoxizitdt in verschiedenen Organismen mehrerer
Trophiestufen unter dem Einfluss unterschiedlicher Bodeneigenschaften untersuchen. Dafiir soll
eine fiir landwirtschaftliche Béden realistische und relevante Stoffmischung herangezogen
werden, die sowohl in effektiven als auch umweltrelevanten Konzentrationen untersucht
werden soll. Unter Beriicksichtigung dieser verschiedenen Parameter ergeben sich folgende
Forschungsfragen:

1. In welchem Boden weisen die Testsubstanzen die hochste Toxizitat auf, und welchen
Einfluss haben die Bodeneigenschaften Ton und organischer Gehalt auf die Auspragung der
Mischungstoxizitat?

2. Welche Testorganismen sind gegeniiber den Testsubstanzen am sensitivsten, und wie
unterscheidet sich die Auspragung von Mischungstoxizitdt zwischen den Testorganismen?

3. Welche mischungstoxische Auspragung, also Antagonismus, Additivitdt oder Synergismus,
ist am haufigsten zu beobachten? Lasst sich mit dem CA-Modell ein Grofsteil der
beobachteten Auspragungen abdecken? Lassen sich zudem mischungstoxische Effekte iiber
die jeweilige Gewebekonzentrationen der Schadstoffe erklaren?

4. Istdie erstellte Substanzmischung in der Lage, auch in umweltrelevanten Konzentrationen
signifikante toxische Effekte zu erzeugen und, wenn ja, lassen sich diese auf
mischungstoxische Interaktionen zuriickfiihren?

5. Welche Empfehlungen lassen sich fiir die 6kotoxikologische Risikoabschatzung von
Stoffgemischen und deren mischungstoxischen Effekten im regulatorischen Kontext aus den
Ergebnissen ableiten?

Anhand dieser Fragestellung wurde ein Studiendesign entwickelt, das all die dargestellten
Parameter zu berticksichtigen und die entsprechenden Forschungsfragen so gezielt wie moglich
zu beantworten versucht. Im Folgenden sollen die jeweiligen Auswahlkriterien fiir die
verschiedenen Testparameter dargestellt werden.

3.2 Auswabhlkriterien fiir die einzelnen Testparameter

3.2.1 Testsubstanzen
Die Auswahl der Testsubstanzen erfolgte anhand mehrerer zu erfiillender Kriterien:
» Toxizitat ggii. Bodenorganismen oder erwartbarer Einfluss auf die Mischungstoxizitat

» Ein sehr wahrscheinliches Vorkommen in landwirtschaftlichen Béden durch direkten oder
indirekten/ubiquitdren Eintrag sowie ausreichend Daten zur Berechnung des PEC

» Eine hohe Persistenz, sodass eine Akkumulation in Boden wahrscheinlich ist

Anhand dieser Kriterien wurden vier Substanzen ausgewahlt, von denen zwei eher den
ubiquitdren Schadstoffen mit iiberwiegend indirektem Eintragsweg und zwei den
Agrochemikalien mit direktem Eintragsweg in landwirtschaftliche Boden zugerechnet werden
konnen. Vorkommen, Eigenschaften, Umweltverhalten sowie Toxizitit dieser Stoffe sollen hier
erldutert werden.
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3.2.1.1 Fluoranthen

Fluoranthen ist ein Reprasentant der Stoffgruppe PAK. Diese bestehen aus mehreren
kondensierten aromatischen Ringsystemen und zdhlen zu den wichtigsten und meisterforschten
Umweltschadstoffen. Die US EPA (Environmental Protection Agency) hat aus tiber 100 PAK-
Verbindungen 16 besonders hadufige und damit reprasentative Substanzen zu prioritiren
Schadstoffen erklart. Die sogenannten PAK16 umfassen aus 2-6 Ringen bestehende Molekiile.
Fluoranthen besteht aus vier Ringen und bildet somit strukturell einen guten Reprasentanten
fiir die PAK16 dar. Zudem gehort Fluoranthen haufig zur grofiten in Umweltproben gefundenen
PAK-Fraktion mit 16- 26% (Aichner et al,, 2015, 2013; Gocht et al., 2007).

Die lokal hochsten Stoffmengen an PAK in Béden werden vermutlich auf ehemaligen
Industrieanlagen und bei Unfallen erreicht (Huesemann, 2004) und kénnen Konzentrationen
von bis zu 2.000 mg/kg Trockenboden (alle im Folgenden genannten Bodenkonzentrationen
beziehen sich immer auf den Trockenboden) erreichen (Liste und Felgentreu, 2006). Dariiber
hinaus konnen PAK jedoch noch iiber andere Wege in Boden eingebracht werden, die zwar in
der Hohe nicht die o.g. Konzentrationsbereiche erreichen, jedoch stiarker in der Flache
stattfinden als lokale Verschmutzungsereignisse. Zu diesen gehdren u.a. die atmosphérische
Deposition von durch Verkehr und Verbrennungsprozesse (Dreij et al., 2020) sowie Kamino6fen
aus Privathaushalten entstehende PAK (Kahle, 2021), welche u.a. mit zunehmender Ndhe zu
Industrieanlagen zu erhohten Konzentrationen in Waldbdden (0,1 - 4,8 mg Y PAK/kg, Aichner et
al,, 2015, 2013) bzw. in deren Humusschicht fiihrt (Riek et al,, 2021). Auch in landlichen
Regionen Deutschlands konnte eine Erhohung der Bodenkonzentration von PAK allein iiber
atmosphdrische Deposition von ca. 3 pg/kg/Jahr gemessen werden (Gocht et al., 2007). In
urbanen Béden Stockholms wiederum lagen die absoluten PAK-Werte bei einem Median von 2,8
mg/kg und einem Maximalwert von 54 mg/kg (Median Fluoranthen: 356 pg/kg, Dreij et al,,
2020). Auch in den Niederlanden wurden vergleichbare PAK-Bodenkonzentrationen mit
Medianwerten von 194 (Griinland) bis 1103 pg/kg gemessen (Urbaner Boden, Bleeker et al,,
2003).

Zum anderen konnen wahrend Hochwasserereignissen relevante Mengen an PAK iiber
Flusssedimente in Uberschwemmungsebenen und Flussauen eingebracht werden, mit daraus
resultierenden Bodenkonzentrationen von z.B. 0.1 - 80 mg/kg an Rhein, Mosel oder Saar bzw.
0.02 - 50 mg/kg weltweit (Gocht et al., 2001; Pies et al., 2007).

PAK gelten grundsatzlich als genotoxisch (Henkler et al., 2012). Durch ihre gute Fettlslichkeit
und ihre aromatische Ringstruktur sind sie in der Lage, den Zellkern zu erreichen und sich
zwischen zwei DNA-Bausteine einzufiigen (,intercalative binding“, Wang et al., 2009). Hier
koénnen Sie durch Elektronentransfer zur Entstehung von reaktiven Sauerstoffspezies (ROS) und
oxidativem Stress fiihren, der in der Folge karzinogen im Menschen wirken kann (Jeng et al,,
2021; Kovacic and Jacintho, 2005). In Pflanzen kann oxidativer Stress wiederum die
Photosynthese beeintrachtigen (Kreslavski et al., 2017). Insgesamt ist die Toxizitdt deutlich
hoher als gegeniiber anderen unpolaren Stoffen wie z.B. Mineralélkohlenwasserstoffen. Im
Vergleich verschiedener Bodenorganismen ist die Toxizitédt gegeniiber Bodeninvertebraten und
Mikroorganismen am hdchsten und deutlich reduziert gegentiber Pflanzen (Abbildung 1
EC50-Werte verschiedener Organismengruppen).

In dieser Studie wird Fluoranthen als Stellvertreter der Stoffgruppe PAK verwendet. In Bezug
auf Bodenorganismen wirkt Fluoranthen ebenfalls am toxischsten gegeniiber Bodeninverte-
braten und Mikroorgansimen. Der ECs fiir die Reproduktion der Standardtestinvertebraten
Enchytraeus crypticus und Folsomia fimetaria liegt bei 61 bzw. 51 mg/kg (Sverdrup et al., 200243,
2001), wahrend ECso-Werte fiir die Keimungsrate von Pflanzen bei 750 mg/kg oder hoher liegen
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(Sverdrup et al., 2003). Diese Werte liegen demnach teilweise deutlich iiber den zu erwartenden
Umweltbodenkonzentrationen (Deutschland: 92 pg/kg im Median, Aichner et al,, 2013), sodass
fiir Fluoranthen als Einzelsubstanz zunéchst kein Umweltrisiko zu erwarten ware.

Fluoranthen gilt als persistent bzw. schwer abbaubar, jedoch mit stark variierenden DTso-
Werten (Halbwertszeit) in Boden, welche zwischen 50 (Cui et al., 2016) und 300 Tagen liegen
(Park et al.,, 1990). Neben seiner toxischen Eigenschaften gilt Fluoranthen auch als
bioakkumulativ und wird daher von der ECHA als PBT-Substanz (persistent, bioaccumulative
and toxic) gefiihrt (ECHA, 2023). Somit erfiillt Fluoranthen alle drei Kriterien als geeignete
Testsubstanz und ist iiberdies als Reprasentant der Stoffgruppe PAK, welche seit Jahrzehnten im
Fokus der Umweltforschung steht und dadurch zahlreiche Toxizitats- und Umweltdaten sowie
analytische Methoden zur Verfligung stehen, eine gute projektinterne Referenz fiir andere,
weniger gut erforschte Substanzen.

3.21.2 DEHP

Eine grof3e Gruppe anthropogener Stoffe mit ubiquitdrem Eintrag in nahezu alle Umwelt-
kompartimente stellen die Phthalate dar, die als Plastikweichmacher verwendet werden und
daher in sehr grofRen Mengen hergestellt werden (> 1 Mio. Tonnen/Jahr in Westeuropa, Anfang
2000er Jahre). Das meistproduzierte Phthalat ist Di(2-Ethylhexyl)-Phthalat (DEHP); seine
ubiquitdre Verbreitung lasst sich sehr gut daran veranschaulichen, dass selbst in arktischer Luft
eine Konzentration von 0,22 ng DEHP/m3 gemessen werden konnte, aber eben auch in nahezu
allen untersuchten Gewdassern und Boden (Review: Gao und Wen, 2016). Neben Gewdassern und
Sedimenten erreicht DEHP durch Klarschlammdiingung (Tran et al., 2015) sowie die vermehrte
Freisetzung aus landwirtschaftlichen Plastikfolien im Extremfall sehr hohe
Bodenkonzentrationen von bis zu 63 mg/kg (Plaza-Bolafios et al., 2012), wobei die
Hintergrundkontamination von DEHP in nicht intensiv genutzten Bden eher im Bereich von 30-
200 pg/kg liegt (Guo et al., 2021; Hu et al,, 2005; Ma et al., 2013; D. Wang et al., 2021). Unter
Beriicksichtigung des Eintrags iiber Klarschlamm wurde fiir DEHP ein PEC von 300 pg/kg
ermittelt, wihrend der experimentelle Wert zu diesen Berechnungen bei 160 pg/kg lag (Tran et
al,, 2015).

Flir DEHP und Phthalate im Allgemeinen liegen deutlich weniger Toxizitatsdaten fiir
Bodenorganismen vor als fiir PAK. Gleichzeitig lasst sich feststellen, dass viele der
Toxizitatsstudien zu Phthalaten, im Gegensatz zu PAK, innerhalb der letzten 10 Jahre erstellt
wurden und das liberwiegend im asiatischen/chinesischen Raum, was zum Einen die zeitliche
Aktualitdt als auch den geographischen Schwerpunkt dieser Art von Kontamination
unterstreicht. Grundsatzlich konnten fiir die drei relevanten Organismengruppen Pflanzen,
Mikroorganismen und Bodeninvertebraten toxische Effekte beobachtet werden, je nach
Expositionsszenarien und Testspezies (Kim et al.,, 2019; Ma et al., 2018). Fiir die Reproduktion
von F. candida konnten auf der einen Seite ECso-Werte von 19 bzw. < 10 mg/kg ermittelt
werden, (Kim et al., 2019; Zheng et al., 2022), auf der anderen Seite betrug der ECs fiir DEHP
gegeniiber Folsomia fimetaria mehr als 5,000 mg/kg, DEHP war also quasi untoxisch (Jensen et
al,, 2001). Unter Einbezug molekularer Marker konnten toxische Effekte gegeniiber E. fetida
bereits ab 1 mg/kg fiir DnBP (Di-n-Butylphthalat) und DEHP festgestellt werden (Ma et al., 2017,
2016). Auch die Bodenenzymaktivitat kann zumindest kurzfristig bereits ab 1 mg Phthalat/kg
beeintrachtigt werden (Xie et al., 2010). Fiir Pflanzen wiederum wurde ein um 40% reduziertes
Frischgewicht nach einer DBP-Exposition (Dibutylphthalat) von 50 mg/kg beobachtet (Kong et
al,, 2018).

Der DTs fiir DEHP lag zwischen 26,3 und 30,8 Tagen in zwei chinesischen Béden (Xu et al,,
2008) und 64 Tagen in franzosischem urbanem Boden (Tran et al., 2015). Die ECHA wiederum
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benennt einen DTso von 300 Tagen bei 12 °C im Boden, bezeichnet diesen Wert jedoch selbst als
sehr konservativ und betont die hohe Variabilitiat der Abbaudaten von DEHP.

Auch wenn in den meisten Fallen die Bodenkonzentration tiber den erwarteten
Effektkonzentrationen flir Bodenorganismen liegt, so kann es dennoch zur Anndherung bzw.
Uberschneidung dieser Werte kommen, wenn ein sensitiver Organismus und ein hoch
kontaminierter Boden zusammentreffen. Demnach erfiillt DEHP die Anforderungen weitgehend,
es gibt vermehrt Evidenz in der Literatur flir dessen Toxizitat gegeniiber F. candida (aber nicht
fiir F. fimetaria) und Oligochaeten (zu denen auch die Enchytrdaen gehoren) wie E. fetida. Zudem
ist die weite Verbreitung von DEHP fiir konstant messbare Werte im hohen pg/kg-Bereich
gegeben, mit deutlichem Potenzial nach oben bei landwirtschaftlichen Anbauflachen. Die
Halbwertszeit im Boden liegt potenziell niedriger als bei Fluoranthen, aber gilt immer noch als
mafdig bis schwer abbaubar.

3.2.1.3 Fluazinam

Zu den verwendeten Agrarsubstanzen liegen die wenigsten Daten fiir Bodenkonzentrationen
und Toxizitit vor. Dies erschwert zwar die Toxizitatsabschatzung im Vorfeld, erhoht jedoch
gleichzeitig die Relevanz dieser Studie.

Fluazinam wird im Obst- und Gemiiseanbau als Fungizid verwendet, u.a. fiir Kartoffeln (EFSA,
2008) und Apfel (Briihl et al., 2024). Es wird in Pestizidmischungen mehrmals jahrlich aufs Feld
gebracht bei einer gangigen Anwendungsmenge von etwa 10 x 200 g/ha im Abstand von 7
Tagen (EFSA, 2008). Fluazinam gilt als mittel bis stark persistent im Boden (DTso= 17,1 - 226
Tage, EFSA 2008). Modellierungen aus diesen Daten ergaben bei regelméfiiger Applikation ein
PEC im landwirtschaftlich genutzten Boden von max. 0,8 mg/kg (EFSA, 2008), es wurden jedoch
in Freilandmessungen auch Konzentrationen im Bereich von 1,15 - 2,1 mg/kg in
Kartoffelfeldern erfasst (Hakala et al., 2020, 2014; Niemi et al., 2009). Auch in der Vegetation
und dem Boden von Gebieten, die an Apfelanbauflachen grenzen, konnte Fluazinam in
Konzentrationen von durchschnittlich 44 bzw. 2 pg/kg nachgewiesen werden (Brtihl et al,,
2024). Fluazinam war in Laborstudien auch in der niedrigsten getesteten Konzentration von
0,35 mg/kg stark toxisch gegentliber Regenwiirmern, was damit den PEC/5 (Sicherheitsfaktor)
deutlich unterschritt. In einer Freilandstudie waren dagegen keine Effekte sichtbar. Fiir F.
candida wurde ein NOEC < 0,875 mg/kg (No Observed Effect Concentration) ermittelt, was
damit ebenfalls deutlich unter dem PEC/5 liegt (EFSA, 2008). Zudem wurde ein ECso von 10,4
1,1 mg/kg ggii. F. candida in sandigem Boden ermittelt (Wehrli et al., 2024).

Fiir die C- und N-Mineralisierung von Bodenmikroorganismen wurde bei Freilandkonzen-
trationen von Fluazinam kein Effekt festgestellt, ebenso fiir hohere Pflanzen, bei denen in
Screening-Tests (u.a. Saatauflauf) mit zehn Spezies nur fiir Gurke ein Effekt > 25% festgestellt
wurde. In der Summe wurde auf Basis dieser und vieler anderer Toxizitatsdaten Fluazinam
letztendlich die Zulassung zur Anwendung in der Landwirtschaft erteilt (EFSA, 2008).
Auferhalb der Zulassungsstudien wurden die geringen Effekte auf Pflanzen bestatigt (Younes et
al,, 2020), wahrend im Gegenzug Niemi et al. (2009) eine sehr hohe Toxizitat von Fluazinam in
einem Bakterien-Lumineszenztest und Mikrokosmenstudien feststellten.

Unter aeroben Laborbedingungen wurde im Boden bei 20°C, in Dunkelheit und einem pF-Wert
von 2 im geometrischen Mittel ein DTso von 61,5 Tagen ermittelt (n = 10, EFSA, 2008).

Somit erfillt Fluazinam das Kriterium der Toxizitdt insbesondere gegeniiber
Bodeninvertebraten und Mikroorganismen, das der Persistenz im Boden und aufgrund seiner
direkten Ausbringung auch das einer prazisen PEC-Berechnung.
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3.214 Break-Thru® S-301

Als letzte Substanz wird ein sogenanntes Netzmittel, also eine Substanz, die die Oberflachen-
spannung herabsetzt und somit eine bessere Benetzbarkeit z.B. von Nutzpflanzenblattern mit
einer Pestizidmischung ermdglicht, verwendet. Break-Thru® S 301 (im weiteren Verlauf als
Break-Thru bezeichnet) gehort zu den Trisiloxanen bzw. den Organosiliconen, eine Stoffgruppe,
die zunehmend als Netzmittel verwendet wird. Organosilicone im Allgemeinen sind in der Lage,
die Wirksamkeit von Fungiziden synergistisch zu erhdhen; sie besitzen aber auch eine
intrinsische, teils hohe Toxizitat, werden jedoch aktuell nicht reguliert (Mullin et al., 2016).

Bisher liegen noch keine gemessenen oder modellierten Umweltkonzentrationen fiir
Organosilicone vor. Fiir Organosilicone im Allgemeinen und Trisiloxane wurde eine erhohte
Persistenz im neutralen pH-Milieu von 6-8 sowie moderaten Temperaturen von 25 bzw. 12°C
ermittelt (Knoche et al,, 1991; Michel et al., 2014). Bei pH =7 und T = 12°C, also bodendhnlichen
Bedingungen, lag der DTso eines Polyether-Trisiloxans zwischen 151 und 289 Tagen (Michel et
al,, 2014). Zudem wurde fiir Trisiloxane nur eine geringe Mobilitdt im Boden beobachtet (Michel
etal, 2016).

Eine grobe Abschitzung von langfristig akkumulierten Bodenkonzentrationen dieser
Stoffgruppe wurde mittels eines Excel-Templates der britischen Gesundheits- und
Sicherheitsbehorde vorgenommen (HSE, 2015). Die jeweils verwendeten Parameter orientierten
sich an o.g. Studien sowie der Anwendung von Fluazinam und Herstellerangaben zu Break-Thru.
Letztere empfehlen eine Ausbringung von 100 - 250 ml/ha, je nach Einsatzgebiet, sodass ein
eher konservativer Wert von 150 ml/ha gewahlt wurde. Weitere Annahmen waren, an
Fluazinam orientiert, 10 Anwendungen im Abstand von 7 Tagen. Zudem wurde eine
gleichmaflige Verteilung der Substanz iiber eine Bodentiefe von 5 cm sowie eine Bodendichte
von 1,5 g/cm3 angenommen. Da die grofdten Unischerheiten bei der Riickhaltung durch Pflanzen
(,crop interception Crl) und dem DTsg liegen, wurden hier verschiedene Werte in einer 4x3-
Matrix berechnet und zwar mit 3 Crl-Werten von 5, 20 und 50% (konstant fiir alle
Anwendungszeitpunkte) sowie mit 4 DTso-Werten von 50, 100, 200 und 300. Die hierbei
ermittelten Maximalwerte liegen zwischen 0,7 und 3,0 mg/kg und sind im Detail in Tabelle A 1
dargestellt.

Eine starke Toxizitdt von Trisiloxanen im ppm-Bereich wurde u.a. fiir Spinnmilben entdeckt
(Cowles et al., 2000). Am haufigsten konnten toxische Effekte von Organosiliconen auf Bienen
festgestellt werden (Fine et al,, 2017; Walker et al., 2022). Zudem wurden diese Stoffe
hinsichtlich ihres toxizitatsverdndernden Einflusses auf Pestizide gegeniiber Bienen untersucht;
im Resultat erh6hte Break-Thru bei Co-Exposition die Toxizitat aller getesteten Pestizide
(Wernecke et al,, 2022). Auch andere siloxanhaltige Netzmittel zeigten diesen synergistischen
Effekt (Walker et al., 2022). Fiir Bodenorganismen liegen fiir diese Substanz noch keine
Toxizitdtsdaten vor.

Demnach erfiillt Break-Thru die erforderlichen Kriterien aufgrund der geringen verfiigharen
Daten nur teilweise, wurde jedoch aufgrund seines Potenzials zur Beeinflussung der
Mischungstoxizitdt dennoch in das Portfolio an Testsubstanzen mitaufgenommen. Als
Agrochemikalie ist das Vorhandensein im Boden in relevanten Konzentrationen gegeben, zudem
gibt es Belege fiir die hohe Persistenz von anderen Trisiloxanen. Toxizitdtsdaten fiir
Bodenorgansimen fehlen bisher, sodass diese Studie hiermit eine bestehende Liicke fiillen kann.

3.2.2 Testorganismen

Die Testorganismen wurden anhand folgender Kriterien ausgewahlt:
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Toxizitdt ggii. PAK als weit verbreitete und untersuchte Stoffgruppe
Reprasentation von mindestens zwei Trophiestufen

Unterschiedliche Aufnahmewege

vV v v v

Standardisierte Testguidelines, im Optimalfall relevant fiir Regulatorik

Zur Eingrenzung der potentiell in Fragen kommenden Taxa wurde zunachst ein
Literaturscreening mit insgesamt 27 Studien durchgefiihrt, in dem die Toxizitdtswerte, in
diesem Fall der ECso-Wert, fiir die drei PAK Fluoranthen, Phenanthren und Pyren ggii. den drei
Organismengruppen Pflanzen, Mikroorganismen und Bodeninvertebraten zusammengefasst
und gegeniibergestellt wurden. Viele Studien enthielten eine Mehrzahl der Stoffe und/oder
Organismen. Die Auswertung (Abbildung 1 EC50-Werte verschiedener Organismengruppen)
zeigte, dass grundsatzlich die Bandbreite an ECso-Werten sehr hoch ist, was jedoch u.a. an den
unterschiedlichen Testboden, Organismen und Substanzen liegt - diese Variabilitat an
Testparametern wurde in Kauf genommen, um einen ausreichend hohen Datensatz generieren
zu kénnen. Insgesamt wird dennoch deutlich, dass Mikroorganismen und Invertebraten
ungefahr gleich sensitiv ggii. PAK sind, wihrend Pflanzen deutlich weniger sensitiv als die
beiden anderen Gruppen sind. Dies zeigt sich u.a. auch darin, dass in den untersuchten Studien
haufig gar nicht erst ECso-Werte ermittelt werden konnten, da bei hohen Konzentrationen von
1,000 mg/kg oder auch noch hoher keine ausreichende Toxizitét festgestellt wurde.

Somit wurde die Auswahl der Testorganismen auf die beiden Organismengruppen
Mikroorganismen und Bodeninvertebraten eingegrenzt. In Anbetracht der weiteren Kriterien
wurden folgende Testorganismen bzw. -systeme als geeignet angesehen und fiir diese Studie
festgelegt:

» Collembolen der Spezies Folsomia candida (Stamm: Arthropoda, Klasse: Collembola)
» Enchytrden der Spezies Enchytraeus crypticus (Stamm: Annelida, Klasse: Clitellata)
» Die mikrobielle Bodengemeinschaft

Diese Auswahl umfasst zwei Trophiestufen. So enthalt die mikrobielle Bodengemeinschaft
nahezu ausschliefilich Primédrproduzenten, -konsumenten und -destruenten, wahrend diese u.a.
von Collembolen und Enchytraen konsumiert werden (Filser, 2002). Zudem kann fiir jede dieser
Organsimen ein unterschiedlicher Aufnahmeweg von Schadstoffen angenommen werden.
Wahrend dies bei Collembolen iiberwiegend tiber das aufgenommene Porenwasser geschieht
(Fountain and Hopkin, 2005), sind Enchytraen auch dazu in der Lage, Schadstoffe iiber die Haut
aufzunehmen (Jager et al., 2003; Smidova et al., 2021). Mikroorganismen wiederum besiedeln
die Oberflache von Bodenpartikeln und organischer Materie (Kanazawa and Filip, 1986) und
sind somit in direktem Kontakt mit den dort gebundenen Schadstoffen.

Fiir alle ausgewahlten Organismen gibt es standardisierte Testguidelines. Die in dieser Studie
verwendeten sind jene der OECD, u.a. die Guidelines 232 und 220 fiir die Reproduktion von
Collembolen (OECD, 2016a) und Enchytraen (OECD, 2016b), sowie die Guidelines 216 und 217
fiir die Stickstoff- (OECD, 2000a) und Kohlenstofftransformation der mikrobiellen
Bodengemeinschaft (OECD, 2000b). Diese Guidelines sind fiir die Verwendung in Registrierung-
und Zulassungsverfahren von Industriechemikalien und Pflanzenschutzmittel geeignet und
werden dort auch angewandt (BfR, 2025). Somit erfiillen die gewahlten Testorganismen die hier
gestellten Anforderungen.
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Abbildung 1  ECso-Werte verschiedener Organismengruppen

Dargestellt werden die ECso-Werte fiir die Stoffe Fluoranthen, Phenanthren und Pyren zusammengefasst als
Boxplots fiir die drei Organismengruppen Pflanzen, Mikroorganismen und Invertebraten in mg PAK/kg
Trockenboden. Das schwarze Rechteck beim Boxplot Pflanzen symbolisiert die Werte, in denen kein ECso-Wert
ermittelt werden konnte und diese mind. Gber 1,000 mg/kg liegen missen.

Pflanzen — o |:|+.>>1000
Mikroorganismen — |~- ____.|
Invertebraten — |~ --------------- -I o o o
[ [ [ [ [
10 30 100 300 1000

EC50 in mg PAK/kg Boden

Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

3.2.3 Testboden

In der Bodendkotoxikologie hat sich die standardmaflige Verwendung von sandigen Béden mit
geringem organischem Gehalt, wie etwa Lufa 2.2, stark etabliert. Hintergrund ist, dass durch die
geringe Absorptionsfahigkeit dieser Boden Schadstoffe tendenziell leichter bioverfiligbar sind;
somit bilden diese Boden in der Regel ein Worst-Case Szenario ab. Diese Annahme kann
allerdings fiir bestimmte Substanzen abweichen (Fischer et al., 2022, 2021). Zudem stellt die
alleinige Fixierung auf Standardbdden eine massive Simplifizierung der in der Umwelt
anzutreffenden Variabilitat an Boden(-arten) dar. Auf der anderen Seite ist eine umfassende
Analyse aller relevanten Bodenvarianten mit ihren vielen, wechselseitig interagierenden
Bodenparametern nicht leistbar. Basierend auf (Fischer et al.,, 2021) wurde daher als Mittelweg
ein Set von drei Boden aus der Refesol-Systematik
(https://www.refesol.de/aufbaudessystems.shtml) zusammengestellt: einen sandigen
Standardboden (Refesol 01- A), sowie einen sandigen Boden mit erhohtem organischen Anteil
(Refesol 04-A) und einem lehmigen Boden mit erhdhtem Tonanteil (Refesol 05-G;Tabelle 3). Die
Boden sind so gewahlt, dass sie sich bei pH, Tongehalt und organischem Gehalt in nur einem von
diesen drei zentralen Bodenmerkmalen markant von dem Standardboden unterscheiden. So
kénnen Unterschiede im Toxizitatsmuster leichter dem erh6hten Ton- bzw. organischen Gehalt
zugerechnet werden. Zudem konnen verschiedene Bodentypen jeweils andere
Expositionsszenarien reprasentieren. So besteht, wie in 3.2.1.1 dargestellt, besonders fiir
Auenbodden durch fluviale Sedimentation ein erhéhtes Risiko an PAK-Eintrdgen. Diese Boden
werden anndhernd durch den lehmigen Boden, ein Fluvisol, reprasentiert.
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Tabelle 3 Eigenschaften der Testbdden

Analyse der Bodeneigenschaften wurde durchgefiihrt von IME Schmallenberg

Substanz Sandiger Boden Sandig-organischer Lehmiger Boden
Boden

Refesol-Systematik 01-A 04-A 05-G

Bodentyp Braunerde Gley-Podsol Gley Marsch

Bodenart Schwach lehmiger Schwach schluffiger Sandig lehmiger
Sand Sand Schluff

Sandanteil in % 69,8 79,7 21,9

Schluffanteil in % 24,4 14,9 59,0

Tonanteil in % 5,9 5,4 19,1

Organischer Kohlenstoffanteil in % 0,95 2,89 2,10

Kationenaustauschkapazitat (KAK) 40 102 115

in cmol/kg

Maximale Wasserhaltekapazitat 287 346 666

(WHKrmax) in g/kg

pH (Cacl2) 5,72 5,27 5,80

3.3 Testkonzentrationen

3.3.1 Einzelsubstanzen

Zu Beginn sollten fiir alle Testorganismen, Béden und Substanzen Dosis-Wirkungskurven und
der jeweilige ECso-Wert ermittelt werden. In Vortests mit sehr weitem Konzentrationsbereich
und i.d.R. den Konzentrationen 0,1 -1 -10 - 100 - 1.000 (- 10.000) mg/kg wurde zunachst ein
sinnvoller Konzentrationsbereich ermittelt, welcher im Optimalfall die zentralen Endpunkte
Reproduktion bzw. Bodenatmung und Nitratgehalt von 0 bis 100% Effektstarke abdeckt.
Innerhalb des ausgewahlten Konzentrationsbereichs wurden dann eine geometrische Reihe aus
5 Testkonzentrationen angelegt, wobei ein Faktor von 3,2 zwischen den Konzentrationen nicht
liberschritten werden sollte. In Einzelfallen wurden Tests bei nicht aussagekraftigen Dosis-
Wirkungstests mit speziell angepassten, ggf. nicht geometrischen Testkonzentrationen
wiederholt. In gewissen Substanz-Organismus-Kombinationen konnten aufgrund zu geringer
Toxizitdt keine geeigneten Testkonzentrationen ermittelt werden. Wenn, dann waren jedoch
Effektkonzentrationen in einer Substanz-Organismus-Kombination fiir alle drei B6den mdglich.
Die hochste getestete Konzentration lag fiir alle Substanzen bei 1.000 mg/kg. Eine Ausnahme
wurde flir Break-Thru im Enchytraentest gemacht: da fiir den sandigen Boden ein ECso-Wert <
1.000 mg/kg ermittelt werden konnte, nicht jedoch fiir die anderen beiden Testboden, wurden
fiir den sandig-organischen und den lehmigen Testboden Enchytrdaen-Reproduktionstests mit
Konzentrationen von bis zu 10.000 mg/kg angesetzt (Abbildung 9).Effektive
Substanzmischungen

Aus den Effektkonzentrationen der Einzelsubstanzen mussten fiir jeden Testorganismus ein
separates Design fiir die Zusammensetzung der Substanzmischungen im Effektbereich erstellt
werden. Hintergrund ist, dass fiir jeden Testorganismus eine andere Auswahl an Testsubstanzen
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in Frage kam, entweder aufgrund der unterschiedlichen Toxizitat oder dem Einfluss auf das
jeweilige Testsystem.

Beim Springschwanz F. candida konnten nur fiir die Testsubstanzen Fluoranthen und Fluazinam
ECso-Werte ermittelt werden, wiahrend fiir DEHP keine Toxizitat im Konzentrationsbereich <
1.000 mg/kg gefunden wurde (s. 5.1). Da Break-Thru grundsatzlich nicht mit dem Testsystem
zur Reproduktion von Springschwéanzen vereinbar war (s. Abbildung A 9), musste diese
Substanz fiir die effektiven Substanzmischungen komplett gestrichen werden. Somit wurden fiir
Springschwanze alle moglichen bindren und terndren Substanzmischungen aus drei
Testsubstanzen (inkl. Einzelsubstanzen als Referenz) untersucht, von denen zwei als toxisch und
eine als nicht toxisch eingestuft wurden. In allen Substanzmischungen sollte die Toxizitat von 1
TU enthalten sein (vgl. 2.2). Dafiir wurden in Mischungen mit nur einer toxischen Substanz diese
1 TU durch die Applikation der ECso-Konzentration von dieser einen Substanz bereitgestellt,
wahrend in Substanzmischungen mit zwei toxischen Substanzen jede von diesen mit der Halfte
ihrer ECso-Konzentration jeweils 0.5 TU zur Gesamttoxizitdt von 1 TU beitrugen. Das nicht
toxische DEHP wurde dabei als passive Substanz behandelt, die nicht zur Toxizitat der Mischung
beitrug, aber die Adsorptionskinetik zwischen Boden und der Substanzmischung mit
beeinflussen konnte. Da derartige kinetische Prozesse konzentrationsabhangig sind, sollte DEHP
als passive Substanz immer im Konzentrationsbereich seiner Co-Kontaminanten liegen. Bei nur
einer toxischen Substanz wurde DEHP daher in exakt derselben Konzentration appliziert,
wahrend bei mehreren toxischen Substanzen das geometrische Mittel aus deren applizierten
Konzentrationen gewadhlt wurde (Tabelle 4).

Tabelle 4 Zusammensetzung der effektiven Substanzmischungen fiir F. candida-Tests

Die Konzentration von DEHP resultiert aus den Konzentrationen c der anderen Substanzen in der jeweiligen
Behandlung. Ft = Fluoranthen, Fz = Fluazinam.

Behandlung Fluoranthen Fluazinam DEHP

0 (Losemittelkontrolle) - - -

Ft 1TU - -

Fz - 1TU -

Ft-Fz 0.5TU 0.5TU -
Ft-DEHP 1TU - = c(Ft)
Fz-DEHP - 17U = c(F2)
Ft-Fz-DEHP 0.5TU 0.5TU =V(c(Ft)*c(Fz))

Der Weiflwurm E. crypticus war zwar insgesamt weniger sensitiv ggii. den getesteten
Einzelsubstanzen, dafiir war der dazugehdrige Reproduktionstest nicht durch Break-Thru
beeintrachtigt. Somit konnten alle vier Testsubstanzen in die Substanzmischung eingebracht
werden, wobei auch hier, analog zu den Springschwanztests, DEHP als passive Substanz
aufgrund fehlender ECso-Werte < 1.000 mg/kg behandelt wurde. Demnach trugen die drei
toxischen Substanzen Fluoranthen, Fluazinam und Break-Thru mit jeweils 0,33 bzw. 0,67 TU zur
Gesamttoxizitidt von 1 bzw. 2 TU bei, dies entsprach jeweils 1/3 bzw. 2/3 der jeweiligen ECso-
Werte. DEHP wurde auch hier, analog zu den Springschwanzversuchen, in der Héhe des
geometrischen Mittels aus den anderen drei applizierten Konzentrationen eingebracht.
Aufgrund der geringeren Sensitivitdt von E. crypticus wurden fiir die quaternére
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Substanzmischung sowohl 1 als auch 2 TU getestet, was eine Verdopplung der
Testkonzentrationen von 2 TU ggii.1 TU bedeutete.

Tabelle 5 Zusammensetzung der effektiven Substanzmischungen fiir E. crypticus-Tests

Die Konzentrationen c von DEHP beziehen sich auf die Konzentrationen der anderen Substanzen in der
jeweiligen Behandlung

Behandlung Fluoranthen Fluazinam Break-Thru DEHP

0 (Losemittelkontrolle) - - - -

1TU 0,33 TU 0,33TU 0,33 TU Y(c(Ft)*c(Fz)*c(BT))
2TU 0,67 TU 0,67 TU 0,67 TU Y(c(Ft)*c(Fz)*c(BT))

Fiir die mikrobielle Bodengemeinschaft war nur Fluazinam ausreichend toxisch, um ECso-Werte
< 1.000 mg/kg fiir die Bodenatmung bzw. Nitratgehalt zu ermitteln. Demnach wurden fiir dieses
Testsystem keine effektiven Substanzmischungen untersucht, sondern nur die
umweltrelevanten.

3.3.2 Umweltrelevante Substanzmischungen

Die Testkonzentrationen der umweltrelevanten Substanzmischungen orientierten sich an den
jeweiligen Abschatzungen der PEC-Werte. Da die tatsdchlichen Umweltkonzentrationen von
Schadstoffen einer breiten Streuung unterliegen, wurde versucht, einen relevanten Bereich um
diese PEC-Werte herum abzubilden. Dafiir wurden zuséatzlich zu den PEC-Werten die
Behandlungen PEChoch und PECyiedrig getestet, in welchen die Konzentrationen der ubiquitdren
Schadstoffe um den Faktor 5 und die der Agrochemikalien um den Faktor 4 gréfier bzw. kleiner
als die jeweiligen PEC-Konzentrationen waren (s. Tabelle 6).

Aufgrund der niedrigen Konzentrationen wurde fiir den Reproduktionstest mit F. candida kein
Einfluss von Break-Thru auf die Testergebnisse angenommen, wenn er auch nicht endgiiltig
ausgeschlossen werden kann. Eine ndhere Erlauterung ist unter 5.1.1 zu finden.

Tabelle 6 Zusammensetzung der umweltrelevanten Substanzmischungen fiir alle Tests

Angegeben sind die jeweiligen Bodenkonzentrationen der Substanzen in mg/kg Trockenboden

Behandlung Fluoranthen DEHP Fluazinam Break-Thru
0 (Losemittelkontrolle) - - - -
PEChiedrig 0,02 0,02 0,1 0,1
PEC 0,1 0,1 0,4 0,4
PEChoch 0,5 0,5 1,6 1,6
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4 Material und Methoden/experimentelle Umsetzung

4.1 Testboden und Beaufschlagung

In allen Tests wurden die unter 3.2.3 beschriebenen Freilandboden der Refesol-Systematik vom
IME Fraunhofer in Schmallenberg, Deutschland verwendet. Die Boden wurden luftgetrocknet im
Dunkeln bei 17°C gelagert. Fiir jeden Test wurden die Béden mit den jeweiligen Testsubstanzen
mittels Aceton als Tragersubstanz in Schraubdeckelgldsern beaufschlagt. Die Substanzen
wurden dafiir zunachst in Aceton geldst und diese Losung in Anlehnung an das Protokoll von
Brinch et al. (2002) nur auf einen Teil des Trockenbodens pipettiert, um negative Effekte auf die
im Trockenboden befindliche mikrobielle Bodengemeinschaft durch den Kontakt mit Aceton zu
minimieren. Diese Methode ist weit verbreitet und ein Verhaltnis von 1 Teil beaufschlagtem zu 3
Teilen unbeaufschlagtem Boden hat sich in vielen Studien bewahrt (z.B. Castro-Ferreira et al,,
2012; Droge et al., 2006; Paumen et al., 2008). Dabei wurde fiir den beaufschlagten Boden
immer das gleiche Verhaltnis von 0,2 ml Aceton pro g Trockenboden gewahrt, was ebenfalls
ungefahr dem Verhaltnis in anderen Studien mit dieser Methodik entspricht (z.B. Kobetic¢ova et
al,, 2011; Paumen et al., 2008; Smith et al., 2006; Sverdrup et al., 2002).

Fiir die Tests mit Bodeninvertebraten und die mikrobielle Bodengemeinschaft wurden jeweils
leicht variierte Protokolle verwendet. So wurden fiir die Invertebratentests verschiedene
Verdiinnungen der Acetonldsungen auf % des spater verwendeten Trockenbodens pipettiert,
unmittelbar danach und noch einmal 20 min. spater griindlich umgertihrt und das Aceton tiber
Nacht unter einem Abzug verdampfen gelassen. Am folgenden Tag wurden die verbleibenden 34
des Trockenbodens zugegeben und griindlich eingeriihrt. Anschlieffend wurde der Boden mit
Reinstwasser (Milli-Q®, Merck, Darmstadt) auf 50% der maximalen Wasserhaltekapazitat
(WHKnax) eingestellt, noch einmal griindlich geriihrt und bis zum Teststart bei fast komplett
verschlossenem Deckel im Dunkeln und 17°C fiir 7 Tage gelagert. Zu Testbeginn wurde der
jeweilige Wasserverlust ausgeglichen und alle Testbéden wieder auf 50% der WHKnax
eingestellt

Fiir die Tests mit der mikrobiellen Bodengemeinschaft wurden 34 an Trockenbodendquivalent
zundchst mit Reinstwasser auf 50% der WHKax eingestellt und bei 20° C im Dunkeln bei leicht
verschlossenem Deckel fiir 7 Tage vorinkubiert. Dies diente dazu, die mikrobielle Aktivitat in
den Boden vor der Bodenbeaufschlagung hochzufahren, welche sich etwa 7-10 Tage nach
Bodenbefeuchtung stabilisiert (Chowdhury etal., 2011). Es wurde ebenfalls ¥ des
Trockenbodens mit Aceton beaufschlagt, aus logistischen Griinden allerdings nur mindestens 2
Stunden Zeit zur Evaporation gegeben. Optisch war das Aceton bereits nach ca. 30 min. komplett
verdampft und eventuelle Acetonriickstinde konnten in einem Vorversuch durch Abwiegen des
Bodens vor und 2 Stunden nach Beaufschlagung mittels einer Feinwaage (d=0,1 mg,
ENTRIS1241-1S, Sartorius, Gottingen) nicht nachgewiesen werden, daher ist nicht von einem
direkten negativen Einfluss durch Acetonriickstdnde bei einer auf 2 Stunden verkiirzten
Evaporationsdauer auszugehen. Der beaufschlagte Trockenboden wurde dann mit dem
vorinkubierten Boden griindlich verriihrt, anschliefRend auf 50% der WHKnax eingestellt und fiir
die weiteren Tests bei nur leicht zugeschraubtem Deckel und 20°C im Dunkeln weiter inkubiert.

In allen Tests wurden fiir alle Boden Losemittelkontrollen in derselben Weise hergestellt, wie
oben beschrieben, und alle Ergebnisse der mit Testsubstanzen beaufschlagten Béden in der
Auswertung auf diese bezogen. Fiir die Invertebratentests wurden zudem Negativkontrollen als
Referenz getestet, welche ohne Acetonkontakt nur mit Reinstwasser auf 50% der WHKmax
eingestellt wurden. Weiterhin wurden fiir alle Tests Positivkontrollen hergestellt, wobei
wassrige Kupferchloridlésungen auf den Trockenboden pipettiert, eingeriihrt und in der
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gleichen Weise gelagert wurden wie die anderen Testbdden. Fiir die mikrobielle
Bodengemeinschaft wurde dafiir ebenfalls 3% des Bodens vorinkubiert. Die Kupferkonzen-
trationen entsprachen den jeweiligen in Vorversuchen ermittelten ECso-Werten fiir die
Reproduktion der Bodeninvertebraten bzw. der Bodenatmung, und zwar 400 mg Cu/kg fiir F.
candida, 122 mg Cu/kg fiir E. crypticus und 900 mg/kg fiir die mikrobielle Bodenatmung.

4.2 Testorganismen und Kulturpflege

4.3 Okotoxikologische Tests

4.3.1 Reproduktionstests mit Bodeninvertebraten

4311 Collembolen F. candida

Der Reproduktionstest fiir Collembolen wurde in Anlehnung an die entsprechende OECD-
Richtlinie 232 durchgefiihrt (OECD, 2016a). Dafiir wurden jeweils 30 * 0,3 g Feuchtboden in 100
ml Schnappdeckelglaser eingewogen, 10 juvenile Collembolen der Spezies F. candida im Alter
von 10-12 Tagen eingesetzt, eine Spatelspitze Trockenhefe zugegeben und die fest
verschlossenen Gefifde fiir 28 Tage bei 20 °C und einem 16h:8h hell:dunkel-Zyklus in einem
Brutschrank inkubiert. Die Gefaf3e wurden 2x pro Woche fiir mind. 10 Minuten beliiftet und
Trockenhefe nachgegeben.

Bei der Aufschwemmmethode wurde nach 28 Tagen der Boden mit 100 ml Leitungswasser in
Plastikgefafie gespiilt, mit einem Spritzer Tinte versetzt (Fiillhaltertinte 4001, Pelikan,
Hannover) und die Gefafdoberflache fotografiert. Die Anzahl juveniler und adulter Tiere wurde
spater manuell mit dem Programm Image] ermittelt, die Probenidentitdt wurde dabei mittels
Verblindung verschleiert. Ein Test galt gemafd der OECD-Richtlinie als valide, wenn
durchschnittlich 80% der Adulten und im Durchschnitt mind. 100 Juvenile in der Losemittel-
oder Negativkontrolle wiedergefunden werden konnten. Nach dem Fotografieren wurden die
adulten Tiere mit einem Metallspatel in eine Aktivkohleschale transferiert. Nach mind. 1 h (F.
candida benotigen i.d.R. ca. 35 min. zur Defiakation, Thimm et al., 1998) wurden die Adulten in
ein 1,5 ml Eppendorf-Cup transferiert und bei -20 °C eingefroren. Zu einem spateren Zeitpunkt
wurden die Adulten fiir mind. 2 h gefriergetrocknet und anschlieféend mit einer Ultrafeinwaage
(d=0,01 mg, Cubis® MCA225S-2S00-I, Sartorius, Gottingen) das Trockengewicht ermittelt.

Bei der Extraktionsmethode fiir die Vergleichstests mit Break-Thru wurde der Boden zum
Testende nach 28 Tagen in einen Metallzylinder gegeben, dieser war am Boden mit einem
groben Metallsieb und Mullbindengewebe verschlossen, sodass der Boden zuriickgehalten
wurde, Collembolen jedoch passieren konnten. Der Metallzylinder wurde in einen MacFadyen-
Extraktor (EcoTech Umwelt-Messsysteme GmbH, Bonn) in ein Trichtersystem gestellt, das in ein
mit 10 ml Ethylenglykol befiilltes Auffanggefaf? fiihrt. Der Extraktionsprozess startete bei 25°C,
mit einer Steigerung um 5°C alle 12 h, bis zur finalen Temperatur von 40°C. Das Trichtersystem
wurde dabei mit einem Deckel verschlossen, um die Bodenfeuchte wahrend des
Extraktionsprozesses bestmoglich zu erhalten. Durch den Hitzegradienten im Extraktor wurden
die Collembolen iiber den Trichter in das Auffanggefafd getrieben und dort gesammelt und
konserviert. Die Zahl der gesammelten Juvenilen und Adulten wurde unter einem Binokular per
Hand ausgezahlt.

43.1.2 Enchytraen E. crypticus

Der Reproduktionstest fiir Enchytrdaen wurde entsprechend der OECD-Richtlinie 220
durchgefiihrt (OECD, 2016b). Dabei wurden je 20 + 0,2 g Feuchtboden in 50 ml
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Schnappdeckelgldser eingewogen, 10 juvenile Enchytrden der Spezies E. crypticus im Alter von 6
Wochen eingesetzt, eine Spatelspitze getrockneter und gemahlener Haferflocken zugegeben und
die fest verschlossenen Gefafde ebenfalls fiir 28 Tage bei 20 °C und einem 16h:8h hell:dunkel-
ZyKklus in einem Brutschrank inkubiert. Die Gefafse wurden 2x pro Woche fiir mind. 10 Minuten
beliiftet und Haferflocken nachgegeben. Nach 28 Tagen wurden die Testgefdfde mit 20 ml
Leitungswasser, 5 ml Ethanol und 0,75 ml Bengalrosa (Sigma-Aldrich, St. Louis, USA) versetzt
und tiber Nacht verschlossen stehen gelassen. Am Folgetag wurden die eingefarbten
Bodenproben in ein Gazenetz mit der Maschenweite von 150 um gekippt, die feinen
Bodenpartikel mit viel Wasser ausgespiilt und die verbliebenen groben Bodenpartikel und
Enchytrden in eine grof3e weifde Auszahlschale gespiilt. Die juvenilen und adulten, durch das
Bengalrosa eingefarbten Enchytrden wurden mithilfe einer Lupe (1,5-fache Vergrofderung) und
einem in der Schale eingezeichneten Raster per Hand ausgezahlt, die Probenidentitat wurde
dabei mittels Verblindung verborgen. Ein Test galt gemafd der OECD-Richtlinie als valide, wenn
durchschnittlich 80% der Adulten und im Durchschnitt mind. 25 Juvenile in der Losemittel- oder
Negativkontrolle wiedergefunden werden konnten. Adulte Tiere wurden mithilfe eines
Metallspatels kurz in Reinstwasser gewaschen und anschlief3end in einem 1,5 ml Eppendorf-Cup
bei -20 °C eingefroren. Spater wurden die Adulten iiber Nacht gefriergetrocknet und
anschlieféend mit einer Ultrafeinwaage (d=0,01 mg, Cubis® MCA225S-2S00-I, Sartorius,
Gottingen) das Trockengewicht ermittelt.

4.3.2 Mikrobielle Bodengemeinschaft

Die Stickstoff- und Kohlenstofftransformation der mikrobiellen Bodengemeinschaft wurde nach
Vorgabe der OECD-Richtlinien 216 und 217 ermittelt (OECD, 2000b, 2000a). Fiir beide
Endpunkte wurden die entsprechend 4.1 aufbereiteten Béden nach Beaufschlagung fiir 28 Tage
bei 20 °C in Dunkelheit inkubiert. Es wurde 1x pro Woche der Wassergehalt angeglichen. Nach
28 Tagen wurden fiir die Kohlenstofftransformation 4 mg wasserfreie Glucose pro g
Feuchtboden gleichmafdig in den Boden eingertihrt. Anschliefdend wurden von jeder Behandlung
2-3 Pseudoreplikate hergestellt, bei denen jeweils 20 g Feuchtboden in 30 ml Rollrandgléaser
eingewogen wurden. Die Rollrandgldser wurden mittels Draht in 0,5-L Schottflaschen gehéngt,
in welche zuvor 20 ml NaOH (0,1 M) gegeben wurden und mit Deckeln mit Gummidichtung
verschlossen. Es wurden in jedem Test 4 Blindproben, die jeweils keinen Boden enthielten,
mitgefiihrt. Alle Proben wurden 24 h bei 22 °C in einem Brutschrank bei Dunkelheit inkubiert.
Nach 24 h Inkubation wurden die Rollrandglaser aus den Schott-Flaschen genommen, 2 ml BaCl,
(0,5 M) in alle Proben pipettiert und 3-4 Tropfen Phenolphthalein-Lésung als Indikator
unmittelbar vor der Titration in die Schottflaschen gegeben. Nun wurden mit Hilfe einer Biirette
HCI (0,1 M) tropfchenweise unter Riihren in die Losung gegeben, bis es zu einem Farbumschlag
von rosa zu weif$ kam. Die benoétigte Menge an HCl bis zum Farbumschlag wurde in folgender
Formel zur Berechnung des produzierten CO, verwendet:

(BW—=VP)%2,2¥100%100
24 h xEW*%TS

=mg CO2*100 g1 TS *hl,

wobei BW dem mittleren HCI-Verbrauch fiir die Blindwerte in ml entspricht, VP dem mittleren
HCl-Verbrauch der Vollprobe in ml, 2,2 dem Umrechnungsfaktor von HCl in CO; (1 ml 0,1 M HCl
= 2,2 mg CO3), 100 der Umrechnung auf 100 g Trockensubstanz, 24 h der Inkubationsdauer, EW
der Bodeneinwaage und 100 * %! TS dem Trockensubstanzfaktor (Schinner et al.,, 1993).
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Die Stickstofftransformation wurde mittels des Nitratgehalts im Boden nach 28 Tagen ermittelt.
Dafiir wurden 5 g Feuchtboden in 50 ml Zentrifugenréhrchen eingewogen und jeweils mit 30 ml
KCI (2M) befiillt. Die Zentrifugenréhrchen wurden bei 150 rpm fiir 1h geschiittelt und
anschliefend die Losungen tiber das Filterpapier in 15 ml Zentrifugenrdhrchen filtriert. Von
jedem Filtrat wurden jeweils 2 ml in je zwei 15 ml Zentrifugenréhrchen gegeben und jeweils 8
ml Reinstwasser und 0,2 ml verdiinnte H,SO4 zugegeben. Zur Erstellung der Blindprobe wurde
in eines der beiden Rohrchen zusatzlich eine Zinkgranalie (Merck, Darmstadt) zur Reduktion
des Nitrats zugegeben. Fiir die Eichkurve wurden verschiedene Verdiinnungen einer KNO3-
Stammlosung (0, 0,5, 1 und 1,5 mg N/L) anstelle der Filtrate verwendet und analog zu diesen
behandelt. Alle Proben wurden verschlossen und iiber Nacht stehen gelassen. Am nachsten Tag
wurden die Proben bei 210 nm in einem Photospektrometer vermessen (Ultrospec® 1000,
Amersham Pharmacia Biotech, Amersham, Vereinigtes Konigreich). Das Photometer wurde
zuvor auf den Blindwert mittels einer mit Reinstwasser befiillten Kiivette geeicht. Es werden nur
QS-1000-Kiivetten fiir die Messung verwendet, da nur diese ausreichend durchlassig fiir UV-
Licht sind. Die N-Werte der Messungen mit und ohne Zinkgranalie wurden aus der Eichgeraden
abgeleitet und mit folgender Formel ausgewertet:

(VP-LP)*xV%100
A*EW*% TS

wobei VP pug N der Vollprobe und LP pg N der Leerprobe, V dem Gesamtvolumen des Extrakts in
ml, A dem Filtrataliquot, EW der Bodeneinwaage und 100*%- TS dem Trockensubstanzfaktor
entspricht (Schinner et al., 1993).

= pg N*g1 TS,

4.4 Chemische Analytik

Zur Analytik des Gehalts an Testsubstanzen in den Testbéden wurden 2 g Trockenboden in ein
15 ml Zentrifugenrdhrchen eingewogen und mit 8 ml Methanol versetzt. Die Rohrchen wurden
bei 200 rpm und Raumtemperatur iiber Nacht geschiittelt. Am nachsten Tag wurde der Boden
bei 10.000 G fiir 15 min. abzentrifugiert und anschliefend 1 ml des Uberstands vorsichtig
entnommen und in ein GC-Vial pipettiert.

Sowohl fiir Collembolen als auch Enchytrdaen wurden die gefriergetrockneten und tiefgefrorenen
Gewebeproben in den Eppendorf-Cups belassen und zunachst mit 500 ul bzw. 1 ml Methanol
versetzt. Die befiillten Cups wurden zunichst fiir 90 min bei 35 kHz ultrageschallt (Bandelin
Sonorex Super RK106, Berlin) und anschlief3end bei 10.000 G fiir 10 min. zentrifugiert. Dann
wurden 300 pl des Uberstands vorsichtig entnommen und in ein GC-Vial pipettiert.

Alle o.g. Probenarten wurden in einem Gaschromatographen mit Flammenionisationsdetektor
(GC-FID; HP 6890, Palo Alto, USA) und der entsprechenden Saule (FS-Supreme-%mes, CS,
Langerwehe) auf ihren Gehalt an Fluoranthen, DEHP und Fluazinam vermessen. Break-Thru
konnte zwar direkt in Methanol gel6st nachgewiesen werden, nicht jedoch in den oben
beschriebenen Proben. Der Ofen wurde auf eine Temperatur von 310 °C erhitzt und diese fir 1
Minute gehalten. Das durch den FID erzeugte Spektrum wurde mithilfe einer Software (Agilent
Technologies, Inc., MSD ChemStation E.02.02.1431, Santa Clara, USA) manuell ausgewertet. Als
Referenz wurden Standards von 0,1 - 10 mg/L aller drei untersuchten Substanzen an jedem
Messtag dreifach mitgemessen sowie im Verlauf der Messung alle 10 Proben ein Standard und
eine Blindprobe. Die Bestimmungsgrenzen der Testsubstanzen wurden in jedem Messdurchgang
separat aus den jeweiligen Blindproben gemaf$ DIN (2008) ermittelt.
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4.5 Statistik

Alle statistischen Auswertungen wurden mit der Open Source Software R (Version 4.3.3). sowie
R Studio (Version 2023.12.1+402) durchgefiihrt (R Core Team, 2025). Unterschiede der
behandelten Proben zur jeweiligen Losemittelkontrolle wurden mit einem generalisierten
linearen Modell (glm, family = gaussian) ermittelt, die Normalverteilung der Residuen wurde mit
einem Shapiro-Wilk-Test (p < 0.05) iberpriift.

Im Falle der effektiven Substanzmischungen fiir Collembolen wurde ein Post-hoc Tukey Test
durchgefiihrt, um alle Behandlungen miteinander vergleichen zu kénnen. Dafiir wurde zunachst
ein glm erstellt und an diesem eine ANOVA durchgefiihrt, damit im Anschluss der Post-hoc Test
angewandt werden konnte.

Tests mit mehrfachen Wiederholungen wurden mithilfe eines linear mixed effect models (Ime)
ausgewertet, bei dem der jeweilige Testdurchlauf als random factor behandelt wurde. Es wurde
dafiir das Package Ime4 verwendet (Bates et al.,, 2015).

Zur Berechnung von Effektkonzentrationen wurden Dosis-Wirkungsmodelle aus dem drc-
Package verwendet (Ritz et al., 2015). Die Auswahl des passenden Modells fiir die jeweilige
Dosis-Wirkungsbeziehung basierte auf dem Akaike information criterion (AIC); lag dieses fiir
mehrere Modelle sehr nah beieinander (Abstand < 1), wurde unter diesen eines gewahlt, das im
Vergleich der Modelle einen mittleren ECso-Wert ergab. Die jeweiligen Modelle sind in Tabelle 7
und Tabelle 8 aufgefiihrt. Die Berechnung der Summen der Toxic Units (3} TU) erfolgte gemafd
der Formel

n .
XLTU = Zi:1 (Ez'lxi)'

wobei c; der Konzentration der Substanz i in der Mischung entspricht und ECx; der
Effektkonzentration der Substanz i, welche den gleichen Effekt verursacht wie die
Substanzmischung (Jonker et al., 2005).

Die model deviation ratio MDR wurde ermittelt, indem die erwartete Y. TU, in dem Fall aufgrund
der angenommenen Konzentrationsadditivitdt immer 1, durch die beobachtete );TU dividiert
wurde. Eine }TU > 1 und dementsprechend ein MDR < 1 bedeuten somit Antagonismus,
wahrend Y, TU < 1 und MDR > 1 Synergismus darstellen. Eine MDR von 5 liest sich wie folgt: der
beobachtete Effekt ist 5x grofier, als man unter Annahme von Konzentrationsadditivitit bei den
angewendeten Testkonzentrationen erwarten wiirde.
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5 Ergebnisse

5.1 Einzelsubstanzen

5.1.1 Collembolen

Im Reproduktionstest fiir Springschwianze wurden neben der Anzahl der Juvenilen als Maf fiir
die Reproduktion auch die Uberlebensrate und das Trockengewicht pro Individuum der Adulten
nach 28 Tagen Exposition ermittelt. Es zeigte sich in nahezu allen Tests, dass die Reproduktion
der sensitivste dieser Endpunkte war, gefolgt von der Uberlebensrate und dem Trockengewicht.
Wahrend beispielhaft alle drei Endpunkte in den Graphiken dargestellt sind, wurden nur fiir die
Reproduktion ECso-Werte ermittelt und dargestellt.

Die Wirkung aller vier Testsubstanzen wurde in allen drei Testboden untersucht. Aufgrund
seines massiven Einflusses auf das Testsystem konnten flir Break-Thru keine fiir die
Mischungstoxizitdt verwertbaren Daten generiert werden, die Problematik mit dieser Substanz
fiir das Testsystem wird aufgrund seiner Relevanz fiir Wissenschaft und Regulatorik in einer
separaten Publikation ausfiihrlich diskutiert (Fischer et al., 2025, s. Abbildung A 9). Fiir alle
anderen Substanzen konnten in allen drei Boden verwertbare Tests durchgefiihrt werden, wobei
fiir DEHP keine Toxizitit fiir Bodenkonzentrationen < 1.000 gefunden wurde (Tabelle 7).

Die Adulten aus den Reproduktionstests wurden abgesammelt und chemisch auf die
Gewebekonzentration der beaufschlagten Schadstoffe untersucht. Im Fall der Springschwénze,
welche nur eine verhaltnismafiig geringe Biomasse aufweisen, konnte von den vier
Testsubstanzen nur Fluoranthen nachgewiesen werden. Aus diesen wurde neben der
Gewebekonzentration auch die Biokonzentration, also der Quotient aus Gewebekonzentration
und Bodenkonzentration, ermittelt.

Tabelle 7 ECso-Werte fiir alle Testsubstanzen ggii. F. candida in den drei Testb6den

Dargestellt wird der jeweilige ECsp-Wert fur die Reproduktion * Standardfehler in mg/kg Trockenboden und die
jeweiligen Dosis-Wirkungsmodelle

Substanz Sandig Sandig-organisch Lehmig
Fluoranthen ECso Reproduktion 60+6 216 +9 867
Modell LN.3 W1.3 LL.3
DEHP ECso Reproduktion >1.000 >1.000 >1.000
Modell - - -
Fluazinam ECso Reproduktion 8,8+0,5 42+8 25+2
Modell L.3 Ww2.3 W2.3
Break-Thru ECso Reproduktion NA NA NA
Modell - - -

Als sensitivsten Endpunkt werden hier zu Beginn als Ubersicht die Dosis-Wirkungskurven und
die daraus resultierenden ECso-Werte fiir alle Substanzen und Béden zu Effekten auf die
Reproduktion dargestellt. Im direkten Vergleich dieser zeigt sich, dass F. candida ggii. Fluazinam
am sensitivsten ist, gefolgt von Fluoranthen. Fiir DEHP wurden keine ECso-Werte fiir die
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Reproduktion und alle anderen Endpunkte ermittelt, da es im Bereich von bis zu 1.000 mg/kg
keine signifikanten Effekte gab.

Mit Blick auf die Testbdden waren fiir F. candida alle Testsubstanzen im sandigen Boden am
toxischsten, was aufgrund der deutlich geringeren Adsorptionskapazitit dieses Bodens zu
erwarten war. Innerhalb der beiden starker adsorbierenden Béden waren Fluoranthen und
Fluazinam jeweils im lehmigen Boden toxischer als im sandig-organischen. Mogliche Ursache
dafiir ist, dass beide Substanzen stiarker an organisches Bodensubstrat binden als an
Tonminerale und dadurch schwerer aufgenommen werden kénnen. Die Adsorption von PAK in
Boden und Sedimenten ist generell starker vom organischen als dem Tongehalt dominiert
(Ahangar, 2011; Means et al., 1980; Spasojevic et al., 2018). Dies zeigt sich u.a. in der
Biokonzentration von Fluoranthen in F. candida, welche im sandig-organischen Boden deutlich
niedriger als in den anderen Boden ist (Abbildung 6).

Abbildung 2  Dosis-Wirkungskurven aller moglichen Testsubstanzen fiir die Reproduktion von F.
candida in allen drei Testboden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) der Reproduktion in Relation zur Losemittelkontrolle als Quadrate
und die jeweiligen Dosis-Wirkungsmodelle als Linien fiir sandigen (S, rot), sandig-organischen (SO, blau) und
lehmigen Boden (L, gelb), hinterlegt mit den 95%-Konfidenzintervallen als Flachen..
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

In den folgenden Abschnitten werden exemplarische Ergebnisse fiir die drei biologischen
Endpunkte Reproduktion, Uberleben und individuelles Trockengewicht fiir die untersuchten
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Substanzen dargestellt sowie die Ergebnisse aus der chemischen Analytik der Gewebeproben,
Gewebekonzentration und Biokonzentration, fiir Fluoranthen beschrieben.

Abbildung 3  Toxizitat von Fluoranthen ggii. F. candida in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p >
0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Fluoranthen wurde im sandigen Boden im Konzentrationsbereich von 15,4 bis 162 mg/kg
getestet (Abbildung 3). Von den untersuchten Endpunkten war die Reproduktion der
sensitivste, was fiir alle folgenden Tests ebenfalls der Fall war. Die Reproduktion fiel bei 50
mg/kg zum ersten Mal mit-28 + 9% (p = 0,013; t = -2,8) signifikant ab, was sich bei 90 mg/kg (-
74 + 8%, p <0,001; t=-7,3) und 162 mg/kg zunehmend verstarkte (-98 + 1%, p=<0,001; t=-
8,9). Die Uberlebensrate war erst ab 90 mg/kg um -86 + 10% (p = 0,006; t = -3,2) beeintrichtigt,
beim Trockengewicht war gar keine signifikante Absenkung sichtbar, nur eine Erh6hung um 65
% (p=0,005:t=3,36).
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Abbildung4  Gewebekonzentration von Fluoranthen in F. candida in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentration (BCF) von Fluoranthen in adulten F. candida in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Abbildung 4 zeigt exemplarisch die ermittelten Daten zur Gewebe- und Biokonzentration von
Fluoranthen in F. candida. Die Gewebekonzentration stieg im sandigen Boden im
Konzentrationsbereich von 15,4 mg/kg bis 90 mg/kg nahezu linear an, und zwar von 25 + 3
ug/gauf 87 + 26 pg/g. In der hochsten Konzentration konnte aufgrund der zu geringen
Uberlebensrate der Adulten und damit fehlender Biomasse kein Fluoranthen nachgewiesen
werden. Der Biokonzentrationsfaktor stieg bei 15,4 mg/kg auf 1,7 £ 0,2 an und blieb in den
folgenden Konzentrationen konstant bei etwa 1.

58

Biokonzentrationsfaktor



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Abbildung5 Gewebekonzentration von Fluoranthen in F. candida in allen Béden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Gewebekonzentration von Fluoranthen in
adulten F. candida in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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In Abbildung 5 werden die Gewebekonzentrationswerte von Fluoranthen in F. candida in allen
drei Boden in Abhangigkeit von der Bodenkonzentration vergleichend dargestellt. Wahrend die
Gewebekonzentration von Fluoranthen in Abhéngigkeit von der Bodenkonzentration im
sandigen und im lehmigen Boden relativ dhnlich verlauft, liegt sie im sandig-organischen Boden
auch bei einer deutlich hoheren Bodenkonzentration unter den Werten der anderen beiden
Boden.
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Abbildung 6  Biokonzentration von Fluoranthen in F. candida in allen Béden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Biokonzentration von Fluoranthen in adulten F.
candida in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Dieses Muster wiederholt sich umso deutlicher mit Blick auf die Biokonzentration in Abbildung
6. Wihrend diese im sandigen und lehmigen Boden grob zwischen 1 und 2 schwankt, die
Gewebekonzentration also gleich oder maximal um den Faktor 2 hoher liegt als die
Bodenkonzentration, liegt sie beim sandig-organischen Boden zwischen 0,05 und 0,06, ist also
um den Faktor 17 bis 20 kleiner als die Bodenkonzentration.

Die Adsorption von PAK in Boden und Sedimenten ist generell starker vom organischen als dem
Tongehalt dominiert (Ahangar, 2011; Means et al., 1980; Spasojevi¢ et al., 2018). Dies wiirde
erkldaren, warum die Gewebekonzentration von Fluoranthen nur im stark adsorbierenden Boden
mit dem héheren organischen Anteil von 2,89%, dem sandig-organischen Boden, stark reduziert
ist. Zwar besitzt der lehmige Boden mit 2,1% zwar ebenfalls einen relativ hohen organischen
Anteil, allerdings unterliegt die Adsorption von PAK im Boden auch Wechselwirkungen
zwischen organischer und Tonfraktion; diese hangt wiederum von der jeweiligen
Zusammensetzung dieser hochdiversen Fraktionen in den einzelnen Béden ab (Saeedi et al,,
2018), sodass die Grofde der jeweiligen Fraktionen alleine die Adsorption nicht erklaren kann.
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Abbildung 7  Toxizitdt von DEHP ggii. F. candida in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle wurden nicht festgestellt.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Abbildung 7 zeigt exemplarisch den in allen Boden beobachteten Verlauf bzw. die Abwesenheit
toxischer Effekte durch DEHP auf F. candida. Im lehmigen Boden war im Bereich von 10 bis
1.000 mg/kg der Effekt durch DEHP auf die Reproduktion nie signifikant und wich nie um mehr
als 10% von der Kontrolle ab. Es wurden fiir DEHP in keinem der drei Testboden nennenswerte
Effekte auf die Reproduktion, Uberlebensrate und Trockengewicht von F. candida im
Konzentrationsbereich von 10 bis 1.000 mg/kg festgestellt. Demnach kann DEHP in dieser
Studie als nicht toxisch ggii. F. candida betrachtet werden. Wie in 3.2.1.2 beschrieben, variieren
die Literaturangaben fiir die Toxizitdt von DEHP ggii. Folsomia-Spezies stark, mit ECso-Werten <
10, aber auch > 5.000 mg/kg (Jensen et al., 2001; Zheng et al., 2022).
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Abbildung 8  Toxizitat von Fluazinam ggii. F. candida in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p >0,01; **: 0,01 >p >
0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Abbildung 8 zeigt exemplarisch die Toxizitat fiir Fluazinam ggii. F. candida. Im sandig-
organischen Boden sank die Reproduktion im Bereich von 20 bis 57,1 mg/kg kontinuierlich von
-19 £12% (p=0,32; t=-1,0) auf-82 + 7% (p < 0,001; t = -4,4). Wiahrend die Uberlebensrate
kaum beeintrachtigt war, stieg in der hochsten Konzentration das individuelle Trockengewicht
um 66 * 14% (p = 0,002; t = 3,9) an.

Ahnliches wurde im sandigen Boden beobachtet. In beiden Boden besteht die Moglichkeit, dass
die reduzierte Reproduktion und das erhohte Trockengewicht eine Reaktion auf die toxische
Wirkung von Fluazinam sind — wihrend bei ersterer Energieressourcen geschont werden,
erhoht letztere die Robustheit des Organismus.

Fluazinam wies allgemein eine hohe Toxizitit und im Vergleich mit den anderen Testsubstanzen
die hochste Toxizitat auf. Dies deckt sich mit dem zuvor ermittelten ECso-Wert von 10,4 + 1,1
mg/kg in sandigem Boden (Wehrli et al., 2024) sowie dem NOEC < 0,615 mg/kg aus dem
Bericht zum EU-Zulassungsverfahren (The European Commission, 2019).
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5.1.2 Enchytrdaen

Auch fiir E. crypticus wurden in einem 28-tdgigem Reproduktionstest die Auswirkungen der vier
Testsubstanzen in allen drei Testb6den ermittelt. Dabei wurden ebenfalls neben der Anzahl
produzierter Juvenile als Maf fiir die Reproduktion die Uberlebensrate und das Trockengewicht
der Adulten aufgenommen. Analog zu den Tests mit F. candida war wieder die Reproduktion
durchweg der sensitivste Endpunkt in allen Boden-Substanz-Kombinationen.

Ebenfalls konnte bei E. crypticus fiir DEHP keine Toxizitat im untersuchten
Konzentrationsbereich festgestellt und kein ECso ermittelt werden. Im Gegensatz zu F. candida
war es jedoch moglich, aufgrund einer grundsatzlich anderen Auswertungsmethode die
Auswirkungen von Break-Thru auf die Reproduktion von E. crypticus zu ermitteln (Tabelle 8).

Aufgrund der héheren Biomasse und dem hoheren Fettgehalt per Trockenmasse (vgl. Amorim et
al,, 2012; Testerink, 1981) konnten in E. crypticus die drei Substanzen Fluoranthen, DEHP und
Fluazinam deutlich nachgewiesen werden. Nur Break-Thru war, wie in allen anderen
Kompartimenten, nicht nachweisbar. Daher wurde fiir diese drei Substanzen die
Gewebekonzentration und der jeweilige Biokonzentrationsfaktor ermittelt.

Tabelle 8 ECso-Werte fiir alle Testsubstanzen ggii. E. crypticus in den drei Testboden

Dargestellt wird der jeweilige ECso-Wert fiir die Reproduktion + Standardfehler in mg/kg Trockenboden und die
jeweiligen Dosis-Wirkungsmodelle

Substanz Sandig Sandig-organisch | Lehmig
Fluoranthen ECso Reproduktion 180+ 34 481 +32 496 + 125
Modell LL.3 LL.3 LL.3
DEHP ECso Reproduktion >1.000 >1.000 >1.000
Modell - - -
Fluazinam ECso Reproduktion 46+ 8 91+14 154 + 29
Modell LL.3 LL.3 LN.3
Break-Thru ECso Reproduktion 663 +8 1157 +173 4007 £ 373
Modell W2.3 W1.3 W2.3
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Abbildung 9  Dosis-Wirkungskurven aller Testsubstanzen fiir die Reproduktion von E. crypticus in
allen drei Testboden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) der Reproduktion in Relation zur Losemittelkontrolle als Quadrate
und die jeweiligen Dosis-Wirkungsmodelle als Linien fiir sandigen (S, rot), sandig-organischen (SO, blau) und
lehmigen Boden (L, gelb), hinterlegt mit den 95%-Konfidenzintervallen als Flachen.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
Im Vergleich der Dosis-Wirkungskurven und ECso-Werte zeigt sich, dass auch E. crypticus ggii.
Fluazinam am sensitivsten ist, gefolgt von Fluoranthen und Break-Thru. Fiir DEHP wurden

ebenfalls keine ECso-Werte ermittelt, da es im Bereich von bis zu 1.000 mg/kg keine
signifikanten Effekte auf die Reproduktion gab.
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Im Vergleich zwischen den Testb6den waren auch fiir E. crypticus, analog zu F. candida, alle
Testsubstanzen im sandigen Boden erwartungsgemafd am toxischsten. Im Gegensatz zu F.
candida waren Fluoranthen und Fluazinam, bezogen auf die ECso-Werte, jedoch im sandig-
organischen Boden toxischer als im lehmigen. Dies deutet darauf hin, dass beide Substanzen im
sandig-organischen Boden fiir E. crypticus verhdltnismafdig besser verfligbar sind als fiir F.
candida. Dies lief3 sich fiir Fluoranthen direkt nachweisen, da bei F. candida die
Biokonzentration von Fluoranthen im sandig-organischen Boden deutlich niedriger als in den
anderen Boden ist (Abbildung 6), wahrend sie bei E. crypticus fiir alle Boden relativ ahnlich ist
(Abbildung 13). Insgesamt lagen fiir Fluoranthen die Werte des Biokonzentrationsfaktors im
Bereich von 8 bis 65 in E. crypticus deutlich Uiber denen von F. candida mit Werten von 0,05 bis
1,7.

Die Toxizitatswerte spiegeln sich teilweise in der Gewebekonzentration der Substanzen in E.
crypticus wieder. So ist der Biokonzentrationsfaktor von Fluazinam im lehmigen Boden deutlich
geringer als im sandigen und sandig-organischen Boden (Abbildung A 30). Fiir Fluoranthen
wiederum ist der Biokonzentrationsfaktor etwas geringer im sandig-organischen als im
lehmigen Boden, allerdings noch in einer vergleichbaren Gréf3enordnung (Abbildung 13).
Wahrend somit innerhalb einer Substanz die Biokonzentration mit dem ECso-Wert in den
jeweiligen Boden korreliert, gilt dies nicht fiir den Vergleich zwischen den Substanzen, da die
Biokonzentration von Fluoranthen deutlich hoher als von Fluazinam ist, die ECso-Werte jedoch
deutlich geringer sind. Dies hat wiederum beruht auf der spezifisch h6heren Toxizitit von
Fluazinam.

In den folgenden Abbildungen werden anhand von Fluoranthen exemplarisch die erhobenen
Daten fiir alle Boden und Substanzen dargestellt. Eine ausfiihrliche Darstellung aller
Gewebekonzentrationsdaten werden unter 5.2 beim Vergleich mit den effektiven
Substanzmischungen vorgenommen, zudem finden sich alle hier nicht dargestellten Ergebnisse
im Anhang B.2.

65



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung 10 Toxizitdt von Fluoranthen ggii. E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 > p 2 0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Abbildung 10 zeigt exemplarisch die Toxizitat von Fluoranthen ggii. Enchytraen. Die
Reproduktion nahm im lehmigen Boden im Konzentrationsbereich von 115 bis 1200 mg/kg
kontinuierlich ab, und zwar zuerst signifikant von -40 + 4% (p = 0,04; t =-2,3) bei 369 mg/kg
bis -73 + 3% (p = 0,001; t = -4,1) in der hochsten Konzentration. 50% Effekt wurden zum ersten
Mal bei 666 mg/kg erreicht, und zwar -66 + 5% (p = 0,003; t =-3,7).
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Abbildung 11 Gewebekonzentration von Fluoranthen in E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Im lehmigen Boden stieg die Gewebekonzentration weitgehend konstant an, beginnend mit
4,272 + 345 pg/g bei 115 mg/kg, hin zu 13,194 £ 902 pg/g bei 1200 mg/kg. Im gleichen

Konzentrationsbereich fiel der Biokonzentrationsfaktor, der in der niedrigsten Konzentration
sein Maximum hatte, konstant von 37 + 3 auf 11 + 1 (Abbildung 11).
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Abbildung 12 Gewebekonzentration von Fluoranthen in E. crypticus in allen B6den

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Gewebekonzentration von Fluoranthen in
adulten E. crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Im Vergleich der Gewebekonzentrationen von Fluoranthen in den drei Testboden zeigt sich, dass
diese sich im sandigen und im lehmigen Boden dhnlich verhalten, mit einem starken Anstieg in
niedrigen Konzentrationen und einer Stagnation in héheren Konzentrationen (Abbildung 12).
Dies kann u.a. mit Detoxifikationsmechanismen der Enchytrden zusammenhangen. Die
Gewebekonzentrationen im sandig-organischem Boden lagen bei den entsprechenden
Bodenkonzentrationen jeweils unter den anderen beiden Boden.

68



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Abbildung 13 Biokonzentration von Fluoranthen in E. crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Biokonzentration von Fluoranthen in adulten E.
crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Der beschriebene abflachende Anstieg der Gewebekonzentration spiegelt sich auch im
Biokonzentrationsfaktor wieder, welcher tliber alle Béden hinweg im sandigen Boden bei einer
mittleren Konzentration von 50 mg/kg sein Maximum von 64 + 15 erreicht (Abbildung 13).
Moglicherweise werden erst ab einem gewissen Schwellenwert in diesem
Konzentrationsbereich Detoxifikationsprozesse in Gang gesetzt, wie dies fiir F. candida und
Kupfer beobachtet wurde (Pedersen et al., 2000). Auffallig bleibt auch hier, dass der
Biokonzentrationsfaktor von Fluoranthen, analog zu F. candida, im sandig- organischen Boden
deutlich niedriger ist als in den anderen beiden Béden. Dies spiegelt sich allerdings nicht in
einem hoheren ECso-Wert im Vergleich zum lehmigen Boden wieder.
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5.1.3 Mikrobielle Bodengemeinschaft

In den Tests zur mikrobiellen Bodengemeinschaft wurden nur fiir Fluazinam toxische Effekte
beobachtet. Dort wiederum konnten nur fiir die Bodenatmung und im sandigen und sandig-
organischen Boden ECso-Werte ermittelt werden, diese waren jedoch mit 2,1 + 0,5 bzw. 1,4 + 0,2
mg/kg die niedrigsten in der gesamten Studie ermittelten. Im Folgenden werden daher nur die
Daten fiir Fluazinam in allen drei Testbdden dargestellt.

Abbildung 14 Toxizitdt von Fluazinam ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in sandigem
Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0,1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2) aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte
Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Im sandigen Boden sinkt die Bodenatmung konstant von 0,03 bis 10 mg/kg auf den insgesamt
niedrigsten Wert von 38,5% der Kontrolle. Von da an steigt die Bodenatmung wieder auf etwa
88% in den hochsten Konzentrationen von 100 und 316 mg/kg. Der Nitratgehalt wiederum, der
die Stickstofftransformation reprasentiert, sinkt erst ab 31,6 mg/kg deutlich auf 60% der
Kontrolle, féllt jedoch auch bis zur hochsten Konzentration nie unter 50% (Abbildung 14).
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Abbildung 15 Toxizitat von Fluazinam ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in sandig-
organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0,1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2 mit je 2 Pseudoreplikaten) der
Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Im sandig-organischen Boden sinkt die Bodenatmung ebenfalls zunachst konstant von 0,03 bis
31,6 mg/kg auf den insgesamt niedrigsten Wert von 26% der Kontrolle. Ab dann steigt die
Bodenatmung ebenfalls wieder auf bis zu 50% der Kontrolle bei 316 mg/kg. Der Nitratgehalt
fallt erst ab 100 mg/kg auf 75% der Kontrolle, jedoch ebenfalls nie unter 50% (Abbildung 15).
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Abbildung 16 Toxizitdt von Fluazinam ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in lehmigem

Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0,1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2 mit je 2 Pseudoreplikaten) der
Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Im lehmigen Boden stellt sich der niedrigste Wert der Bodenatmung bereits bei 3,16 mg/kg ein,
erreicht dort aber immer noch 70% der Kontrolle. Daraufhin steigt die Bodenatmung bis zu

einem Maximum von 132% bei 100 mg/kg. Der Nitratgehalt fallt zum ersten Mal deutlich bei

31,6 mg/kg auf 71% der Kontrolle und erreicht sein Minimum von 34% der Kontrolle bei 316

mg/kg (Abbildung 16).
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Abbildung 17 Toxizitdt von Fluazinam auf die mikrobielle Bodenatmung in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0,1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2 mit je 2 Pseudoreplikaten) des
Endpunkts Bodenatmung in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Im direkten Vergleich der Dosis-Wirkungskurven der Bodenatmung in allen Béden zeigt sich der
nahezu identische Verlauf der sandigen Boden im Vergleich zum lehmigen. Die Zunahme in der
Bodenatmung setzt zwar bei dhnlichen Konzentrationen ein, fallt jedoch auch jeweils
unterschiedlich stark aus (Abbildung 17).

Die Erklarung fiir den Anstieg liegt vermutlich in der starken Toxizitdt von Fluazinam, die einen
grofden Teil der mikrobiellen Biomasse abtotet, als Fungizid in erster Linie Pilze. Dadurch wird
jedoch auch organischer Kohlenstoff freigesetzt, der von den verbleibenden, weniger ggt.
Fluazinam sensitiven Mikroorganismen aufgenommen und veratmet werden kann. Eine
genetische Analyse der mikrobiellen Bodengemeinschaft wiirde womaglich eine deutlich
verdnderte Zusammensetzung bei hoheren Konzentrationen von Fluazinam zeigen.
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5.2 Effektive Substanzmischungen

In den Tests mit effektiven Substanzmischungen wird nur die Reproduktion im Verhaltnis zur
Kontrolle dargestellt, da diese fiir beide Invertebraten der jeweils sensitivste Endpunkt war; die
mikrobielle Bodengemeinschaft wird bei diesen Tests aufgrund fehlender Stoffe mit
ausreichender Toxizitat nicht beriicksichtigt. Ebenso werden die Endpunkte der
Gewebekonzentration fiir alle im jeweiligen Testorganismus nachweisbaren Stoffe dargestellt.

5.2.1 Collembolen

5.2.1.1 Reproduktion

Abbildung 18 Toxizitdt von effektiven Substanzmischungen ggii. F. candida in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in Relation zur
Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Alle Behandlungen mit Einzelsubstanzen und Substanzmischungen aus
Fluoranthen (Ft), Fluazinam (Fz) und DEHP entsprechen in ihrer Toxizitdt 1Toxic Unit. Signifikante Unterschiede
(p < 0.05) zwischen den jeweiligen Behandlungen liegen vor, wenn diese keinen gemeinsamen Buchstaben
teilen (Tukey-Test).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

In den Collembolentests wurden die Substanzen Fluoranthen, Fluazinam und DEHP sowie deren
bindre und terndre Kombinationen getestet, die alle jeweils insgesamt 1 TU an Toxizitat
enthielten, mit einem prognostizierten Effekt von 50%. Im Falle der toxischen Einzelsubstanzen,
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welche mit Ausnahme von DEHP als Referenz dienten, wurden diese demnach in Héhe ihres ECsg
appliziert. Im sandigen Boden konnten diese Werte fiir Fluoranthen mit 47 * 5% (p < 0,05) und
Fluazinam mit 55 * 6% (p < 0,05) Reproduktion im Vergleich zur Kontrolle gut reproduziert
werden. In allen Kombinationen lag die Reproduktion zwischen 52 und 64% der Kontrolle,
unterschieden sich jedoch nicht signifikant voneinander oder zu den Einzelsubstanzen
(Abbildung 18).

Abbildung 19 Toxizitdt von effektiven Substanzmischungen ggii. F. candida in sandig-organischem
Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in Relation zur
Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Alle Behandlungen mit Einzelsubstanzen und Substanzmischungen aus
Fluoranthen (Ft), Fluazinam (Fz) und DEHP entsprechen in ihrer Toxizitat 1Toxic Unit. Signifikante Unterschiede
(p < 0.05) zwischen den jeweiligen Behandlungen liegen vor, wenn diese keinen gemeinsamen Buchstaben
teilen (Tukey-Test).
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Dasselbe Muster konnte im sandig-organischen Boden beobachtet werden. Wahrend hier
Fluoranthen und Fluazinam mit 44 + 8% (p < 0,05) und 37 * 7% zur Kontrolle (p < 0,05) etwas
toxischer waren als erwartet, bewegten sich die bindren und ternaren Mischungen in einem
ahnlichen Bereich, ndmlich zwischen 31 und 49% der Kontrolle und waren damit weder
untereinander noch im Vergleich zu den Einzelsubstanzen signifikant unterschiedlich
(Abbildung 19).
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Abbildung 20 Toxizitat von effektiven Substanzmischungen ggii. F. candida in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) £ Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in Relation zur
Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Alle Behandlungen mit Einzelsubstanzen und Substanzmischungen aus
Fluoranthen (Ft), Fluazinam (Fz) und DEHP entsprechen in ihrer Toxizitat 1Toxic Unit. Signifikante Unterschiede
(p < 0.05) zwischen den jeweiligen Behandlungen liegen vor, wenn diese keinen gemeinsamen Buchstaben
teilen (Tukey-Test).

a
7 ab a
100 - I
2 I
©
s
=
S abc
s bc 1 I
R
£
&
g 201 C
=
=}
e
5 I
[+1]
o
0
0 Ft Fz Ft-Fz Ft-DEHP Fz-DEHP  Ft-Fz-DEHP

Substanzmischungen

Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Im lehmigen Boden konnte der ECso-Wert von Fluoranthen mit 49 + 13% der Kontrolle sehr gut
reproduziert werden, wahrend Fluazinam toxischer war als erwartet (36 + 4%). Die bindren und
terndren Mischungen waren jedoch in ihrer Effektstarke deutlich geringer als die erwarteten
50%, bzw. die Reproduktion lag deutlich iiber 50% der Kontrolle. Dies war v.a. flir die binare
Mischung aus Fluoranthen und Fluazinam sowie die ternare Mischung der Fall, welche jeweils
signifikant von den Einzelsubstanzen abwichen (p < 0.05), jedoch nicht von der Kontrolle. Die
bindren Kombinationen mit DEHP waren zwar nicht signifikant unterschiedlich zu den
jeweiligen Einzelsubstanzen, allerdings waren sie dies auch nicht im Vergleich zur Kontrolle und
die Reproduktion war mit 84 *+ 18% (Fluoranthen-DEHP) bzw. 65 * 4% der Kontrolle
(Fluazinam-DEHP) deutlich tiber den Werten der toxischen Einzelsubstanzen (Abbildung 20).

Somit zeigt sich ein klares Muster fiir die Auspragung von Mischungstoxizitit ggii. F. candida in
starker Abhangigkeit von den Testbdden. In den beiden sandigen Béden wirkten alle
Mischungen additiv, da sie im Bereich der 50% Effektstarke lagen und die Summen der Toxic
Units (}.TU) klar im Bereich von 0,8-1,2 liegen (Tabelle 9), was als angemessener Bereich zur
Annahme weitgehender Additivitat der Einzeltoxizitdten gesehen wird (Jonker et al., 2005).
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DEHP als passive Substanz hatte demnach keinen Einfluss auf die Toxizitét, da alle Mischungen
mit DEHP dieselbe Effektstarke hatten wie die Mischungen ohne. Im Gegenzug war im lehmigen
Boden ein klarer Unterschied in der Effektstdarke sowohl zwischen den Einzelsubstanzen und
den Mischungen als auch zwischen den Behandlungen mit und ohne DEHP erkennbar, wie sich
auch an den ) TU zeigt, die die in fast allen Mischungen < 0,8 sind (Tabelle 9). Somit wirken zum
einen die toxischen Substanzen antagonistisch, da sie in Kombination eine deutlich geringere
Effektstarke als die Einzelsubstanzen verursachen. Zum anderen zeigt sich, dass im lehmigen
Boden DEHP sichtbar die Toxizitat der Einzelsubstanzen reduziert, obwohl der Stoff selbst
keinen Beitrag zur Gesamttoxizitat leistet.

Somit zeigen diese Experimente, dass unsere Modellmischung in B6den grundsatzlich additiv
wirken kann, in diesem Fall speziell in den sandigen Boden, und dass es unter veranderten
Bodeneigenschaften, z.B. einem deutlich hoheren Tongehalt wie in dem lehmigen Boden, es zu
einem grundlegend anderen Interaktionsmuster kommen kann, in diesem Fall die Auspragung
von Antagonismus.

Tabelle 9 Summen der Toxic Units (3TU) und Model Deviation Ratios (MDR) zu allen
effektiven Substanzmischungen mit F. candida

Mischung Sandig Sandig-organisch Lehmig

3TU MDR 3TU MDR >TU MDR
Ft-Fz 0,98 1,03 0,91 1,10 1,43 0,70
Ft-DEHP 1,05 0,95 0,83 1,21 1,70 0,59
Fz-DEHP 1,13 0,89 0,88 1,14 1,17 0,86
Ft-Fz-DEHP 1,16 0,86 0,98 1,02 2,32 0,43
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5.2.1.2 Gewebekonzentration

Abbildung 21 Gewebekonzentration von Fluoranthen aus Substanzmischungen in F. candida in
allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler des Endpunktes Gewebekonzentration. Die
Behandlungen mit Einzelsubstanzen und Substanzmischungen aus Fluoranthen (Ft), Fluazinam (Fz) und DEHP
entsprechen in ihrer Toxizitdt 1 Toxic Unit und enthalten jeweils 1, (Ft und Ft-DEHP) und 0.5 TU an Fluoranthen
(Ft-Fz und Ft-Fz-DEHP). #: Gewebekonzentration bei Ft aus Einzelsubstanztests abgeleitet, s. Abbildung 5).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Die Gewebekonzentration von Fluoranthen in den Collembolen unterscheidet sich deutlich
zwischen den Boden und Behandlungen. So liegt in den Einzelsubstanztests der hdchste Wert im
lehmigen Boden mit 104 pg/g, gefolgt vom sandigen Boden mit 48 pg/g und dem sandig-
organischen Boden mit 22 pg/g. In den Mischungen bleibt die Gewebekonzentration tendenziell
dhnlich, nur im sandigen Boden steigt sie deutlich an, auf bis zu 394 pg/g in der Mischung
Fluoranten-DEHP, wihrend sie im lehmigen Boden nur in der terndren Mischung deutlich auf 40
ug/g abfillt (Abbildung 21). Da jedoch allen Behandlungen unterschiedliche
Bodenkonzentrationen enthalten, sollte der Biokonzentrationsfaktor
(Gewebekonzentration/Bodenkonzentration) als weitere Grofde herangezogen werden, um
diesen Faktor bei der weiteren Beurteilung zu beriicksichtigen (Abbildung 22).
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Abbildung 22 Biokonzentration von Fluoranthen aus Substanzmischungen in F. candida in allen
Béden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler des Endpunktes Gewebekonzentration. Die
Behandlungen mit Einzelsubstanzen und Substanzmischungen aus Fluoranthen (Ft), Fluazinam (Fz) und DEHP
entsprechen in ihrer Toxizitdt 1Toxic Unit und enthalten jeweils 1, (Ft und Ft-Ft-DEHP) und 0.5 TU an
Fluoranthen (Ft-Fz und Ft-Fz-DEHP). #: Gewebekonzentration bei Ft aus Einzelsubstanztests abgeleitet, s.
Abbildung 5).
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Beim Biokonzentrationsfaktor zeigt sich noch einmal verstarkt der Einfluss des Bodens und der
Mischungen auf die Aufnahme von Fluoranthen. Wahrend im sandigen und lehmigen Boden der
Biokonzentrationsfaktor fiir die Einzelsubstanz ungefahr bei 1 liegt, Gewebekonzentration also
der Bodenkonzentration entspricht, liegt dieser Wert im sandig-organischen Boden mit 0,1
deutlich niedriger. Im sandigen Boden steigt dann der Biokonzentrationsfaktor von Fluoranthen
in den Mischungen auf Werte von 4,6 * 0,5 bis 10,3 #,0,3 sodass die Gewebekonzentration
deutlich tiber der Bodenkonzentration liegt. Im sandig-organischen Boden bleibt der
Biokonzentrationsfaktor konstant niedrig bei etwa 0,1, wahrend er im lehmigen Boden nur in
der terndren Mischung von ungefahr 1 auf 0,22 * 0,1 fallt. Die Mischungen haben demnach im
sandigen Boden in allen Kombinationen einen positiven Einfluss auf die Biokonzentration von
Fluoranthen, im sandig-organischen Boden gar keinen und im lehmigen Boden nur in der
terndren Mischung einen negativen Einfluss (Abbildung 22).

79



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

5.2.2 Enchytrden

5.2.2.1 Reproduktion, Uberlebensrate und Trockengewicht

Abbildung 23 Toxizitat von quaterndren Substanzmischungen ggii. E. crypticus in allen B6den

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=6, verteilt auf 2 Tests) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in
Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Alle Behandlungen enthalten Fluoranthen, Fluazinam, DEHP und
Break-Thru und entsprechen in ihrer Toxizitat 1oder 2 Toxic Units (TU). Signifikante Unterschiede zur Kontrolle
werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p 2 0,001;
***: p>0,001
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Fiir Enchytrden wurde eine quaternire Mischung mit allen verfligbaren Testsubstanzen in zwei
Konzentrationsstufen getestet, und zwar 1 bzw. 2 TU. Demnach sollte auch hier unter Annahme
von Additivitat bei 1 TU 50% Effekt erzielt werden. In Abbildung 23 zeigt sich jedoch, dass die
Reproduktion im sandigen, sandig-organischen und lehmigen Boden bei 85 * 13%, 72 + 8% und
74 + 24% der Kontrolle liegt. Demnach ist hier von antagonistischen Effekten auszugehen,
insbesondere im sandigen Boden. Bei 2 TU liegen alle drei Boden im Bereich der 50% zur
Kontrolle bzw. darunter und unterscheiden sich jeweils signifikant von dieser, und zwar mit 54
+9% (p=0,004;t=-3,5),34 +8% (P <0,001; t=-4,5) und 41 + 16% (p = 0,04; t =-2,33) der
Kontrolle. Allerdings sind die Konzentrationen in dieser Behandlung doppelt so hoch wie in 1
TU, weshalb hier nicht von Additivitit gesprochen werden kann. Dies bestatigt sich auch mit
Blick auf };TU (Tabelle 10), welche deutlich iiber 1 liegen. Lediglich im sandig-organischen
Boden liegt ) TU mit 1,35 in der Nadhe des Toleranzbereichs fiir Additivitat von 0,8 - 1,2 (Jonker
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et al, 2005), gefolgt vom lehmigen Boden mit 1,66. Die Ergebnisse zeigen demnach fiir den
sandigen Boden einen deutlichen und fiir den sandig-organischen und den lehmigen Boden
jeweils einen leichten Antagonismus. Diese Auspragungen bleiben jedoch tiber die beiden
Konzentrationsstufen hinweg fiir alle Béden weitgehend konstant, d.h. die Auspragung der
Mischungstoxizitat ist nicht abhdngig von der Konzentrationshohe (vgl. dose-level dependency,

Jonker et al,, 2005).

Tabelle 10 Summen der Toxic Units (3TU) und Model Deviation Ratios (MDR) zu allen
effektiven Substanzmischungen mit E. crypticus
Mischung Sandig Sandig-organisch Lehmig
STU MDR STU MDR 3 TU MDR
1TU 2,13 0,47 1,35 0,74 1,66 0,60
2TU 2,11 0,47 1,65 0,60 1,83 0,55
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5.2.2.2 Gewebekonzentration

Abbildung 24 Gewebekonzentration aller Substanzen aus Substanzmischungstests in E. crypticus
in allen Béden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler des Endpunktes Gewebekonzentration fiir die
Kontrollen und die quaternaren Mischungen mit der Toxizitat von 1 und 2 Toxic Units (TU).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Aufgrund der héheren individuellen Biomasse und insgesamt hoherer Gewebekonzentrationen
konnten fiir Enchytrden die drei Stoffe Fluoranthen, DEHP und Fluazinam nachgewiesen
werden, und zwar mit abnehmenden Gewebekonzentrationen in dieser Reihenfolge (Abbildung
24). Die hochsten Werte traten je Substanz in unterschiedlichen Béden auf, da auch hier die
jeweils angesetzten Bodenkonzentrationen stark variierten, weshalb sich auch hier der
Biokonzentrationsfaktor besser als Bezugsgrofde eignet (Abbildung 25).
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Abbildung 25 Gewebekonzentration aller Substanzen aus Substanzmischungstests in E. crypticus
in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler des Endpunktes Biokonzentration fir die
guaterndren Mischungen mit der Toxizitat von 1 und 2 Toxic Units (TU). Die verwendeten
Gewebekonzentrationswerte zur Berechnung der Biokonzentration wurden um den Betrag der Kontrollwerte
korrigiert, da diese vermutlich durch Verschleppungen wahrend der chemischen Analyse zustande kamen.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Die Biokonzentrationsfaktoren liegen fiir Fluoranthen deutlich iiber den Werten von
Collembolen in dieser Studie, und zwar um bis zu 2 Gréfienordnungen. Der hochste Wert wurde
fiir 2 TU im sandigen Boden mit 62 * 8 erzielt, generell gab es jedoch keinen eindeutigen Trend,
in welchem Boden die Biokonzentration am hdchsten war. Ebenfalls gab es keinen klaren Trend,
in welcher Konzentrationsstufe die Biokonzentration hoher war (Abbildung 25).
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Abbildung 26 Biokonzentration von Fluoranthen aus Einzelsubstanz- und Substanzmischungstests
in E. crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Biokonzentration von Fluoranthen in adulten E.
crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3. Werte aus
Substanzmischungen werden mit durchgezogenen Linien verbunden, diejenigen aus Einzelsubstanztests mit
gestrichelten Linien.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Dain den effektiven Substanzmischungen von Enchytrden keine Einzelsubstanzen mitgetestet
wurden, wird iiber einen Vergleich mit den Einzelsubstanztests die Auswirkungen der
Substanzmischung auf die Biokonzentration untersucht. Abbildung 26 zeigt, dass im sandigen
und im sandig-organischen Boden die Biokonzentrationsfaktoren von Fluoranthen durch die
Mischungen nicht verdndert werden, im lehmigen Boden dagegen deutlich abnehmen.
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Abbildung 27 Biokonzentration von Fluazinam aus Einzelsubstanz- und Substanzmischungstests
in E. crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Biokonzentration von Fluazinam in adulten E.
crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3. Werte aus
Substanzmischungen werden mit durchgezogenen Linien verbunden, diejenigen aus Einzelsubstanztests mit
gestrichelten Linien.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Fiir Fluazinam zeigt sich in jedem Boden ein unterschiedlicher Einfluss. Im sandigen Boden
beeinflusst die Mischung die Biokonzentration eher nicht (zumindestin 2 TU, 1 TU liegt
aufderhalb des Konzentrationsbereichs der Einzelsubstanzen). Im sandig-organischen Boden
wird die Biokonzentration durch die Mischung deutlich verringert, wahrend sie im lehmigen
Boden deutlich erh6ht wird (Abbildung 27).
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Abbildung 28 Biokonzentration von DEHP aus Einzelsubstanz- und Substanzmischungstests in E.
crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) £ Standardfehler der Biokonzentration von DEHP in adulten E.
crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3. Werte aus
Substanzmischungen werden mit durchgezogenen Linien verbunden, diejenigen aus Einzelsubstanztests mit
gestrichelten Linien.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Flir DEHP zeigt sich wiederum ein klares Muster zwischen den Boden: wahrend in den beiden
sandigen Boden die Biokonzentration durch die Mischung nicht beeinflusst wird, steigt sie im
lehmigen Boden durch die Mischung deutlich an (Abbildung 28).

Somit zeigt sich mit dem Einfluss der Mischungen auf die Biokonzentration erneut ein klares
Muster in Bezug auf die jeweiligen Testbdden. In den beiden sandigen Béden hat die Mischung in
fast allen Fallen keinen Einfluss auf die Biokonzentration, wahrend der lehmige Boden, je nach
Substanz, diese im Vergleich zu den Einzelsubstanztests entweder deutlich hebt oder senkt.

Allerdings lasst sich die veranderte Biokonzentration nur bedingt mit der beobachteten
Toxizitdt in Verbindung bringen. So ist der Antagonismus im sandig-organischen Boden
eigentlich am schwachsten ausgepragt, allerdings ist gerade dort nur die Aufnahme von
Fluazinam stark reduziert, was eigentlich zu einem stiarkeren Antagonismus fiihren sollte. Im
sandigen Boden hat sich keine der Biokonzentrationen geandert, dennoch ist der Antagonismus
hier am starksten ausgepragt. Im lehmigen Boden schliefilich wird verstarkt Fluazinam
zuungunsten von Fluoranthen aufgenommen, was eigentlich eher zu einem Synergismus fithren
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sollte. Die Losung liegt vermutlich in der vierten, nicht chemisch analysierbaren Substanz, dem
Break-Thru. Dieses weist in allen drei Boden eine sehr steile Dosis-Wirkungskurve auf
(Abbildung 9), was dazu fithren konnte, dass die in der Mischung applizierte Fraktion (ECso/3)
keinen Beitrag zur Toxizitat leistet und damit insgesamt die Auspriagung der Mischungstoxizitat
in allen Boden Richtung Antagonismus verschoben wird. Aus diesem Grund sollen in
zuklinftigen Experimenten Mischungen ohne Break-Thru getestet werden, und zwar in
Anlehnung an das aus bindren und ternaren Mischungen bestehende Testschema der
Collembolen (Tabelle 4). Dies wiirde auch einen direkten Vergleich zu den in Collembolen
beobachteten Effekten erlauben. Gegenwartig lassen sich diese noch nicht miteinander in
Einklang bringen, sowohl in Bezug auf die Toxizitat als auch auf die Biokonzentration. Es ist
jedoch unklar, ob dies speziesbedingt ist oder an den unterschiedlichen Testschemata liegt.
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5.3 Umweltrelevante Substanzmischungen (PEC)

5.3.1 Collembolen

Abbildung 29 Toxizitdt einer umweltrelevanten Substanzmischung ggii. F. candida in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=9, verteilt auf 3 Tests) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Die Konzentrationen der vier Testsubstanzen in den drei
Behandlungen finden sich in Tabelle 6. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht gefunden.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen

Die umweltrelevanten Substanzmischungen enthalten alle vier Testsubstanzen in Hohe ihres
PECs, bzw. um den Faktor 4-5 grofier oder kleiner als ihr PEC. Fiir Collembolen zeigte sich, dass,
abgesehen von den zwei niedrigeren Konzentrationsstufen im sandigen Boden, alle
Behandlungen niedriger lagen als die Kontrolle, und zwar um 7 bis 21%. Allerdings war keiner
dieser Unterschiede statistisch signifikant (Abbildung 29).

Mit Blick auf die }.TU zeigt sich, dass es in fast allen Behandlungen eine deutliche Abweichung
von der vorhergesagten Effektstirke basierend auf der Annahme Konzentrationsadditivitat und
den tatsdachlichen beobachteten Effekten gab. So liegen die };TU deutlich unter 1, in den
niedrigen Konzentrationen sogar drastisch mit Werten von bis zu 0,05 bei PEC/5 im sandig-
organischen Boden (Tabelle 11). Dies bedeutet, dass der Effekt um den Faktor 220 (s. model
deviation ratio MDR in Kapitel 2) hoher ausfallt, als dies das auf der theoretischen Annahme der
Additivitat basierende Toxic Unit-Modell nahelegen wiirde. Weiterhin zeigt sich, dass
ausgerechnet im sandigen Boden, in dem die Toxizitdt der Einzelsubstanzen ggii. Collembolen
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mit Abstand am héchsten war, der Synergismus am geringsten ausfallt und in zwei
Konzentrationen sogar ein leicht positiver Effekt durch die Mischung zu sehen ist, fiir diese also
am ehesten ein Antagonismus das mischungstoxische Verhalten am besten beschreibt. Im
Gegensatz dazu fallen die beobachteten Synergismen im sandig-organischen und lehmigen
Boden deutlich hoher aus, wie man bei PEC*5 vergleichend feststellen kann.

Tabelle 11 Summen der Toxic Units (3TU) und Model Deviation Ratios (MDR) zu allen
umweltrelevanten Substanzmischungen mit F. candida
Mischung Sandig Sandig-organisch Lehmig
STU MDR STU MDR S TU MDR
PEC/5 - - 0,005 220 0,007 138
PEC - - 0,02 49,8 0,027 36
PEC*5 0,34 2,95 0,07 14,2 0,1 9,6

Die mit Blick auf die Modellvorhersage unerwartet hohen Effekte kdnnten auf synergistische
Interaktionen der Testsubstanzen zurtickzufiihren sein. Dies schliefst neben direkten
Interaktionen wie sich gegenseitige verstarkende Aufnahme (vgl. Abbildung 22), die in den hier
getesteten Konzentrationsbereichen jedoch nicht nachgewiesen werden konnen, auch indirekte
Effekte mit ein. So kénnte Fluazinam das Nahrungsangebot fiir Collembolen und Enchytrden
verknappen da es bereits deutlich unterhalb von Konzentrationen mit negativem Einfluss auf
deren Reproduktion toxisch auf die mikrobielle Bodengemeinschaft wirkt (Abbildung 17
Toxizitat von Fluazinam auf die mikrobielle Bodenatmung in allen Béden) und damit als
Fungizid vermutlich v.a. Pilze trifft, welche als Nahrungsquelle fiir Collembolen und Enchytrdaen
dienen (Filser, 2002). Es gibt jedoch auch Erklarungsansatze, die die Hohe der beobachteten
Abweichungen relativieren. So lassen sich die deutlichen Abweichungen durch einen simplen
arithmetischen Effekt begriinden: durch die dufderst niedrigen Testkonzentrationen bedarf es
nur sehr geringer Effekte, um eine deutliche Modellabweichung zu erhalten. Zudem sind
niedrige Effektkonzentrationen weniger robust und starkeren Schwankungen unterlegen als im
Bereich des ECsg, was die experimentelle Reproduzierbarkeit von Effekten in niedrigen
Konzentrationsbereichen erschwert. Dies gilt umso mehr fiir diese Ergebnisse, da sie auf Dosis-
Wirkungskurven zur Ermittlung des ECs fiir die effektiven Substanzmischungen basieren.
Nichtsdestotrotz zeigen sowohl die konsistent niedrigere Reproduktion als auch die v.a. in
PEC/5 dreistelligen MDRs, welche geringen Effekte unter Annahme von Additivitat eigentlich zu
erwarten waren und wie deutlich die hier an Bodeninvertebraten beobachteten Effekte nahezu
flaichendeckend dariiber liegen. Da aufgrund der oben genannten Unsicherheiten ein
experimentell beobachteter Effekt die reale Situation sowohl liber- als auch unterschitzen kann,
kann somit eine synergistische Interaktion des Stoffgemisches als Ursache nicht ausgeschlossen
werden. Zur Uberpriifung des tatsichlichen Ursprungs der Effekte wird ein verandertes
Testdesign benotigt, das die benannten Unsicherheiten deutlich reduziert, z.B. Uiber eine erhdhte
Replikatzahl und Dosis-Wirkungskurven mit detaillierten Niedrigkonzentrationsbereichen.

Es besteht dartiber hinaus die Moglichkeit, dass v.a. im sandig-organischen Boden ein Teil des
Effekts aus dem durch Break-Thru verursachten Artefakt (Abbildung A 9) resultiert. Ein

Vergleichstest mit PEChoch, bei dem Hitzeextraktion verwendet wurde, deutet in diesem Boden
jedoch einen Effekt in vergleichbarer Grofdenordnung an, wenn auch ebenfalls nicht statistisch
signifikant (Abbildung A 10). Fiir den lehmigen Boden ist ein durch Break-Thru verursachtes
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Artefakt nahezu ausgeschlossen, da der Einfluss von Break-Thru auf das Testsystem in diesem
Boden erst deutlich iiber 100 mg/kg beginnt (Abbildung A 9).

90



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

5.3.2 Enchytrdaen

Abbildung 30 Toxizitdt einer umweltrelevanten Substanzmischung ggii. E. crypticus in allen
Béden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=6, verteilt auf 2 Tests) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Die Konzentrationen der vier Testsubstanzen in den drei
Behandlungen finden sich in Tabelle 6. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht gefunden.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen

Im Enchytraentest war die Reproduktion in allen Konzentrationsstufen in allen Béden im
Vergleich zur Kontrolle reduziert (Abbildung 30). Die Reduktion reichte von 1 bis 19%, wobei
sie im Fall vom sandigen Boden nicht linear zum Konzentrationsanstieg verlief. Auch in diesem
Test war keine der Reduktionen statistisch signifikant.

Ebenfalls wiederholen sich bei den Enchytraen grundsatzlich die bei den Collembolen
beobachteten Muster: es liegen, diesmal durchweg in allen Behandlungen deutliche, teils
drastische Abweichungen der beobachteten zu den modellierten Effekten vor. Diese nehmen
vom sandigen Boden, in dem auch fiir Enchytréen alle Einzelstoffe mit Abstand am toxischsten
waren, hin zu den beiden starker adsorbierenden Béden deutlich zu. Auch nehmen diese
Abweichungen von den hohen zu den niedrigen Konzentrationen massiv zu (Tabelle 12). Wie
bereits bei den Collembolen erklart, gibt es mehrere mogliche Ursachen fiir diese hohen
Abweichungen abseits von einer synergistischen Interaktion. Das fiir Collembolen durch Break-
Thru beobachtete Artefakt spielt jedoch fiir die Enchytrdentests und somit fiir diese Ergebnisse
keine Rolle.

91



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Tabelle 12 Summen der Toxic Units (3TU) und Model Deviation Ratios (MDR) zu allen
umweltrelevanten Substanzmischungen mit E. crypticus
Mischung Sandig Sandig-organisch Lehmig
STU MDR STU MDR 3 TU MDR
PEC/5 0,007 142 0,004 228 0,002 666
PEC 0,022 44,8 0,016 64,3 0,006 170
PEC*5 0,46 2,16 0,067 15,0 0,022 44,2
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5.3.3 Mikrobielle Bodengemeinschaft

Abbildung 31 Toxizitdt einer umweltrelevanten Substanzmischung ggii. der mikrobiellen
Bodengemeinschaft in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3, verteilt auf 3 Tests mit Fluazinam, n=2, verteilt auf 2 Tests ohne
Fluazinam) * Standardfehler des Endpunktes Bodenatmung in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Die
Konzentrationen der vier Testsubstanzen in den Treatments finden sich in Tabelle 6. Eine Halfte der
Treatments enthélt kein Fluazinam. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 > p 20,001; ***: p > 0,001. Ausgewertet
wurden die Daten jedoch mit absoluten, nicht mit relativen Werten, wie hier zur besseren Ubersicht
dargestellt.
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Aufgrund der hohen Toxizitat von Fluazinam ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft
verursachen die umweltrelevanten Stoffmischungen in diesem Testsystem deutlich sichtbare
und signifikante Effekte auf die mikrobielle Bodenatmung. So liegt bei PECnpiedrig Zunédchst eine
Reduktion von 5 bis 7% in allen Boden vor, jedoch noch nicht signifikant. Bei PEC fallt die
Reduktion bereits mit 23 bis 31% deutlich starker aus, und das fiir den sandigen (p = 0,026, t = -
2,7) und den sandig-organischen Boden jeweils signifikant (p = 0,002; t = -4,5). In der héchsten
Konzentrationsstufe zeigen sich nun auch deutliche Unterschiede in der Effektstarke zwischen
den Boden. So ist der toxische Effekt mit 65 + 2% (p < 0,001; t =-10,1) im sandig-organischen
Boden am hdchsten, gefolgt vom sandigen Boden mit 48 + 7% (p = 0,004; t = -4,1) und dem
lehmigen Boden mit 34 + 5% (p = 0,069; t = -2,1), bei diesem jedoch nicht signifikant. Um den
starken Einfluss von Fluazinam zu verdeutlichen, wurden parallel die gleichen Stoffmischungen
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nur ohne Fluazinam getestet. Diese wiesen nur deutlich geringere und nicht signifikante Effekte
auf: im sandigen Boden wurde die Bodenatmung um héchstens 1% gesenkt, im sandig-
organischen um héchstens 2% und im lehmigen Boden um 10-11% (Abbildung 31). Dieser
relativ hohe Wert deutet darauf hin, dass die anderen Substanzen neben Fluazinam doch einen
gewissen Beitrag zur Gesamttoxizitat leisten und konnten der Grund dafiir sein, dass im
lehmigen Boden die toxischen Effekte hoher ausfallen, als die Werte von Fluazinam vermuten
liefden.

Abbildung 32 Vergleich der Toxizitat einer umweltrelevanten fluazinamhaltigen
Substanzmischung mit Fluazinam als Einzelsubstanz ggii. der mikrobiellen
Bodengemeinschaft in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3, verteilt auf 3 Tests) + Standardfehler des Endpunktes Bodenatmung
in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg) fur die Substanzmischung (Punkte ohne Linie), abziglich des
Einflusses auf die Bodenatmung aller Substanzen der Substanzmischung auBer Fluazinam (vgl. Abbildung 31).
Zudem werden die Mittelwerte (n=2, verteilt auf 2 Tests) aus den Einzelsubstanztests mit Fluazinam dargestellt
(Punkte mit Linie).
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Um die gute Ubereinstimmung der beobachteten Toxizitit in den umweltrelevanten
Stoffmischungen mit denen von Fluazinam alleine zu verdeutlichen, wurden in Abbildung 32
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die Effekte aus den Einzelsubstanztests mit Fluazinam mit denen der umweltrelevanten
Substanzmischungen verglichen, und zwar korrigiert um den Einfluss aller anderen Substanzen
ohne Fluazinam. Der Vergleich zeigt, dass die Werte nur gering und im Rahmen der
Fehlerbalken voneinander abweichen. Lediglich PECyoch im sandig-organischen Boden weist mit
65 * 2% einen deutlich hoheren Effekt auf als die etwa 50% Effekt, die fiir Fluazinam alleine zu
erwarten waren (ECso: 1,4 + 0,2 mg/kg).

Zusammenfassend war die durch die effektiven Substanzmischungen verursachte Toxizitat ggii.
der mikrobiellen Bodengemeinschaft sehr stark von der Einzelsubstanz Fluazinam als
hauptsachlicher ,toxic driver” gepragt (> 99,9% Beitrag zu )}, TU; Tabelle 13). Wahrend in den
beiden sandigen Boden die verbleibenden Substanzen tiberhaupt keinen Effekt hatten, wurde im
lehmigen Boden dennoch ein schwacher Effekt gezeigt, obwohl in den Vortests bei keiner dieser
Substanzen ein Effekt bei < 1,000 mg/kg auftrat. Die starke Wirkung von Fluazinam zeigt, dass
bereits Einzelsubstanzen in der Lage sind, toxische Effekte in umweltrelevanten
Konzentrationen zu verursachen, diese kdnnten durch die Prasenz mehrerer stark toxischer
Substanzen in Mischungen noch deutlich erh6ht werden.

Tabelle 13 Summen der Toxic Units (3TU) und Model Deviation Ratios (MDR) zu allen
umweltrelevanten Substanzmischungen mit der mikrobiellen Bodengemeinschaft

Mischung Sandig Sandig-organisch Lehmig

3TU MDR 3TU MDR >TU MDR
PEC/5 1,67 0,60 1,25 0,80 0,03 36,8
PEC 0,74 1,35 0,85 1,17 0,11 9,20
PEC*5 0,87 1,15 0,45 2,24 0,43 2,30
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6 Diskussion/Synopsis

6.1 Einzelsubstanzen

In der vorliegenden Studie wurden zahlreiche Erkenntnisse zur Toxizitat und
Gewebekonzentration mehrerer Schadstoffe alleine oder in Mischung unter wechselnden
Bodeneigenschaften und Testorganismen gewonnen. Es zeigten sich fiir alle drei Parameter -
Testboden, Testorganismen und Testsubstanzen - recht deutliche Muster in deren Auswirkung
auf die Auspragung toxischer Effekte. So war der sandige Boden in den meisten Fallen derjenige
mit der hochsten Toxizitat, gefolgt vom sandig-organischen und dem lehmigen Boden. Dies
entspricht dem allgemeinen Verstindnis, dass Boden mit hohem organischen (Lima et al., 2012)
bzw. Tongehalt organische Schadstoffe stiarker adsorbieren kénnen (Cheng et al., 2012). Diese
Adsorption wird dabei tendenziell mehr vom organischen als vom Tongehalt dominiert, was z.B.
fiir PAK bereits nachgewiesen wurde (Means et al., 1980).

Dies zeigt sich auch fiir Collembolen in dieser Studie, fiir die Fluoranthen und Fluazinam, auf
welches die Annahme hoherer Adsorption in organischen Boden ilibertragbar sein diirfte, im
sandig-organischen Boden weniger toxisch war als im lehmigen (Abbildung 2). Dies konnte
daran liegen, dass Collembolen Schadstoffe v.a. tiber das Porenwasser aufnehmen (Fountain and
Hopkin, 2005). Im Gegensatz dazu war bei Enchytrden im lehmigen Boden die Toxizitat von
Fluoranthen und Fluazinam am geringsten (Abbildung 9). Hierbei kdnnte eine Rolle spielen,
dass Oligochaeten generell Schadstoffe iiber die Haut, aber auch iiber den Verdauungstrakt
aufnehmen, insbesondere bei besonderes unpolaren Stoffen mit log Kow > 5 (Jager et al., 2003;
Smidova et al., 2021). Demnach kénnten in organischer Materie gebundene Schadstoffe {iber den
Verdauungstrakt leichter als oder dhnlich gut verfiighar gemacht werden wie in Tonmineralen
gebundene. Die Ergebnisse der mikrobiellen Bodenatmung wiederum weichen am stiarksten von
der o.g. Annahme reduzierter Toxizitat bei hoher Adsorptionsfahigkeit der Béden ab: hier war
Fluazinam (als einzige Substanz mit toxischer Wirkung) am toxischsten im sandig-organischen
Boden, dicht gefolgt vom sandigen Boden, wiahrend die Toxizitdt im lehmigen Boden deutlich
geringer war (Abbildung 17). Der unerwartete Unterschied in den beiden stark adsorbierenden
Boden lasst sich damit erkldren, dass zum einen die relative Haufigkeit von
Bodenmikroorganismen in der organischen Fraktion hoher ist als in der Tonfraktion (Kanazawa
and Filip, 1986). Zum anderen tendiert Fluazinam starker zur Adsorption in der organischen als
in der Tonfraktion (Hakala et al., 2014; Xu et al., 2013). Demnach wiirde im sandig-organischen
Boden ein hoher Anteil der mikrobiellen Bodengemeinschaft auf einen hohen Anteil des
adsorbierten Fluazinams in der organischen Fraktion, die hochste in allen Testbdden, treffen
und dort direkt fiir die mikrobielle Bodengemeinschaft verfiigbar sein. Diese Ergebnisse zeigen,
wie sehr die toxische Wirkung einer Einzelsubstanz von der Interaktion zwischen Boden und
Organismus abhangen.

Innerhalb dieser Studie zeigte sich deutliche Muster sowohl in der Toxizitat der Substanzen als
auch in der Sensitivitdt der Organismen gegeniiber diesen. So nahm die Toxizitdt der Substanzen
in der Reihenfolge Fluazinam > Fluoranthen > Break-Thru > DEHP ab, wahrend die Sensitivitat
der Organismen sich tendenziell in der Reihenfolge Collembolen > Enchytrden > mikrobielle
Bodengemeinschaft reduzierte.

Die Ergebnisse fiir Fluazinam stimmen zum Teil sehr gut mit bisher bekannten Literaturwerten
iiberein. So wurde in Lufa 2.2 Boden ein ECso-Wert fiir die Reproduktion von F. candida von 10,4
* 1,1 mg/kg ermittelt (Wehrli et al., 2024), wahrend er in dieser Studie im sandigen Boden, der
in seinen Eigenschaften Lufa 2.2 sehr dhnlich ist, 8,8 + 0,5 mg/kg betrug. Zwar wurde fiir F.
candida auch ein NOEC < 0,615 mg/kg fiir die Reproduktion ermittelt (EFSA, 2008), dieser Wert
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lasst jedoch nicht direkt auf den ECso schliefden. In einer weiteren Laborstudie ergab sich fiir den
Regenwurm FEisenia andrei ein NOEC < 0.175 und damit eine hohere Toxizitat ggii. diesem
Organismus als ggii. F. candida. In unserer Studie dagegen war E. crypticus, der wie E. andrei zu
den Oligochaeten gehort, deutlich weniger sensitiv ggii. Fluazinam mit einem ECs; fiir die
Reproduktion von 46 + 8 mg/kg. Dies liegt im Bereich einer anderen unveroffentlichten Studie,
in welcher der ECso von Fluazinam ggii. E. crypticus 59 mg/kg betrug (personliche
Kommunikation: Micha Wehrli, Mathieu Renaud; Centre Ecotox Lausanne). Des Weiteren wurde
fiir die Stickstofftransformation durch die mikrobielle Bodengemeinschaft ein Effekt > 25%
bereits bei 0,684 und 5,748 mg/kg beobachtet (EFSA, 2008), wahrend diese Schwelle in dieser
Studie im sandigen und lehmigen Boden erst ab 31,6 mg/kg liberschritten wurde. Zur in dieser
Studie deutlich sensitiveren Bodenatmung dagegen liegen keine anderen Daten zum Vergleich
vor. Die hohe Toxizitit von Fluazinam ggii. der mikrobiellen Bodenatmung liegt in seinem
Wirkmechanismus begriindet: als Entkoppler der oxidativen Phosphorylierung greift er direkt in
einen zentralen Prozess der Atmungskette ein (Niemi et al., 2009).

Flir Fluoranthen als zweittoxischste Substanz stimmen die Reproduktionsdaten ebenfalls
teilweise mit Literaturwerten iiberein. Der ECs fiir die Reproduktion von Folsomia fimetaria
liegt mit 51 mg/kg (Sverdrup et al.,, 2001) im Bereich des Wertes dieser Studie fiir F. candida mit
60 + 6 mg/kg im sandigen Boden. Im Gegensatz dazu liegt dieser Wert im gleichen Boden fiir E.
crypticus mit 180 * 34 mg/kg deutlich tiber dem Literaturwert von 61 mg/kg (Sverdrup et al,,
2002a).

Fiir Break-Thru oder andere Siloxane liegen gegenwartig keine Toxizitdtsdaten fiir
Bodenorganismen vor. Auch in dieser Studie konnte keine hohe Toxizitat ggii. Bodenorganismen
festgestellt werden, allerdings wurden alle Testorganismen direkt iiber den Boden exponiert,
was moglicherweise die Toxizitdt von Trisiloxanen deutlich verringert. In den Standard-
Reproduktionstests mit F. candida konnte die libliche Aufschwemmmethode aufgrund der hohen
Oberflachenaktivitdt von Break-Thru nicht verwendet werden, in einem Vergleichstest mit
Hitzeextraktion zeigte sich jedoch, dass in allen drei Testboden die Toxizitdt eher gering ist, v.a.
im lehmigen Boden (NOEC = 500 mg/kg, Abbildung A 9). Wahrend fiir die mikrobielle
Bodenatmung keine Effekte < 1.000 mg/kg durch Break-Thru beobachtet wurden, lagen die
ECso-Werte fiir die Reproduktion von Enchytrden bei 663 + 8, 1157 + 173 und 4007 + 373
mg/kg im sandigen, sandig-organischen und lehmigen Boden (Tabelle 8). Dies unterstreicht
zum einen die relativ geringe Toxizitdt von Break-Thru bei Exposition iiber den Boden, zum
anderen bestatigt es die bereits bei den Collembolentests getroffene Annahme, dass die
Wirksamkeit von Break-Thru im lehmigen Boden deutlich reduziert ist. Um jedoch der erh6hten
Exposition von oberflichennahen Bodenorganismen bei Pestizidausbringung gerecht zu werden,
kann das Bespriihen der Organismen als alternative Methode in der Risikoabschatzung von
Trisiloxanen bzw. Netzmitteln im Allgemeinen herangezogen werden. Nichtsdestotrotz legen
diese Ergebnisse fiir Break-Thru und andere Siloxane eher einen Fokus auf direkt oberirdisch als
indirekt iiber den Boden exponierte Organismengruppen nahe.

Bei DEHP divergierten die Literaturwerte sehr stark: zwar wurde fiir die Reproduktion von F.
candida ECso-Werte von 19 bzw. < 10 mg/kg ermittelt, (Kim et al,, 2019; Zheng et al.,, 2022), was
auf eine vergleichsweise hohe Toxizitdt hinweist und die von Fluoranthen oder sogar Fluazinam
tbertreffen wiirde. Allerdings zeigte sich in dieser Studie keine Toxizitdt von DEHP in allen drei
Testorganismen bei < 1,000 mg/kg. Diese Beobachtung wird zudem gestiitzt von Jensen et al.
(2001), wo fiir die Reproduktion des Springschwanz Folsomia fimetaria ein ECso von > 5.000
mg/kg ermittelt wurde. Zwar entspringt F. fimetaria der gleichen Gattung wie F. candida,
vermehrt sich jedoch sexuell (Fountain and Hopkin, 2005) - nichtsdestotrotz kann eine
vergleichbare Sensitivitat ggii. chemischem Stress angenommen werden (Ferreira et al.,, 2022;
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Martins et al., 2024). Die starke Abweichung von Studien mit hoher Toxizitdt von DEHP lassen
sich wohl am besten mit Unterschieden in den Laborkulturen erklaren, zudem kann es sich bei
diesen Studien auch um Ausreifder handeln. Dennoch lohnt es sich, DEHP als Umweltschadstoff
weiter im Blick zu behalten, aufgrund seiner ubiquitdren Verbreitung und seines genotoxischen
Potenzials sowie seiner Eigenschaften zur Bildung von oxidativem Stress in Bodenorganismen
(Maetal., 2017; Zheng et al., 2022).

Zusammenfassend bestdtigten sich in den Untersuchungen der Einzelsubstanzen die erwarteten
Muster grofdtenteils. In dem meisten Fillen liegen die ermittelten ECso-Werte im Bereich der
gefundenen Literaturwerte. Auch die Reihenfolge der Toxizitdt in den jeweiligen Boden
entspricht tiberwiegend den Erwartungen. Dennoch gibt es einige neue Erkenntnisse: so wurde
bisher noch kein so hoher Effekt auf die mikrobielle Bodengemeinschaft durch Fluazinam in
natiirlichen Béden ermittelt, auch ist die besonders hohe Toxizitit im sandig-organischen Boden
eher unerwartet. Umgekehrt gibt es bisher nach unserem Kenntnisstand in dieser Studie die
ersten Daten zu liber den Boden exponierten Organismen fiir Break-Thru, wenn auch nur fiir
Enchytrden Effektkonzentrationen ermittelt wurden. Zudem féllt auf, dass fiir Collembolen auch
im lehmigen Boden, im Gegensatz zum sandig-organischen Boden, relativ hohe Toxizitatswerte
fiir Fluazinam und Fluoranthen gefunden wurden, wahrend fiir Enchytrden dies eher umgekehrt
war.

6.2 Effektive Substanzmischungen

Die Substanzmischungen fiir Collembolen zeigten am deutlichsten, welchen Einfluss
Bodeneigenschaften auf die Auspragung mischungstoxischer Effekte haben konnen. Wahrend in
den beiden sandigen Boden additive Effekte auftraten (Abbildung 18, Abbildung 19), waren es
im lehmigen Boden ausschliefdlich antagonistische Effekte, die in den Mischungen beobachtet
wurden. Bemerkenswert hierbei ist, dass dies nicht nur fiir die Mischung aus den beiden
toxischen Substanzen Fluoranthen und Fluazinam galt, sondern auch fiir alle Mischungen mit
dem non-toxischen DEHP als , passive agent” (Abbildung 20). Zudem konnte festgestellt
werden, dass auch die Biokonzentration stark durch Bodeneigenschaften und Mischungen
beeinflusst wurde. So wurde Fluoranthen im sandigen Boden in Mischungen bis zu 10x stirker
aufgenommen als in Einzelsubstanztests, wihrend im lehmigen Boden die terndre Mischung fiir
eine deutlich reduzierte Biokonzentration sorgte (Abbildung 22). Sowohl die antagonistischen
Effekte im lehmigen Boden als auch die gestiegene Gewebe- und Biokonzentration im sandigen
Boden, welche durch Substanzmischungen verursacht wurden, kénnen sich durch Interaktion
der Testsubstanzen auf molekularer Ebene erklaren. So bilden Molekiile mit aromatischen
Ringstrukturen, was auf die drei hier getesteten Substanzen zutrifft, tiber sogenannte m--
Bindungen sehr stabile Molekiilstapel aus, bei denen die Ebenen der aromatischen Molekiile
parallel zueinander liegen und sehr stark aneinander gebunden sind (Cabaleiro-Lago and
Rodriguez-Otero, 2018). Durch diese starke Bindung konnte DEHP die Aufnahme von
Fluoranthen in das Collembolengewebe erh6ht haben, da DEHP mit 7,5 einen deutlich h6heren
log Kow besitzt als Fluoranthen mit 5,2 und damit eine hohere Fettloslichkeit. Diese geht
insbesondere von den langen, unpolaren Seitenketten aus, die nicht an der Bildung von m-t-
Bindungen beteiligt sind. Weiterhin kdnnen diese starken Bindungen zwischen Fluoranthen und
DEHP die antagonistischen Effekte in den Mischungen im lehmigen Boden erklédren: so bilden
Phthalate eine starke Bindung zu Tonmineralen tiber H-Briicken zwischen den Carbonylgruppen
von DEHP und dem an Ton adsorbierten Wasser (Wu et al., 2015) oder iiber hydrophobe
Interaktionen der Seitenketten aus (Wen et al., 2013). Demnach wiirde DEHP die Adsorption an
Ton bzw. die Retention im Boden von Fluoranthen und ggf. auch Fluazinam férdern und damit
deren Toxizitat senken. Dass Fluoranthen in binaren Mischungen dennoch &hnlich stark von
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Collembolen aufgenommen wird wie als Einzelsubstanz, konnte daran liegen, dass sehr kleine,
Fluoranthen- und DEHP-adsorbierende Tonkolloide {iber das Porenwasser zwar aufgenommen
wurden, die adsorbierten Stoffe jedoch nicht mehr toxisch sind. Warum Fluoranthen in
Kombination mit Fluazinam ein vergleichbares Verhalten wie mit DEHP zeigt, ist unklar. Es ist
jedoch auffallig, dass sowohl die Biokonzentration von Fluoranthen im sandigen Boden als auch
der im lehmigen Boden beobachtete Antagonismus, einhergehend mit der reduzierten
Biokonzentration, jeweils in der ternaren Mischung am ausgepragtesten ist. Demnach muss
Fluazinam die hier beschriebenen Effekte in einer gewissen Form unterstiitzen. Mit Hinblick auf
die Risikobewertung von Gemischen in Béden bleibt jedoch der zentrale Aspekt dieser
Experimente, dass in sandigen Bdden additive Effekte ggii. Collembolen moglich sind. Auch
wenn hier nur drei Stoffe untersucht wurden, von denen zwei toxisch sind, konnen diese
Beobachtungen Teil einer grofieren Analyse werden, wie sie z.B. von Knillmann et al. (2021) fiir
Regenwiirmer oder Cedergreen (2014) fiir aquatische Systeme durchgefiihrt wurden.

In den Reproduktionstests mit Enchytraen wurden nur quaternire Mischungen mit allen vier
Testsubstanzen untersucht und dabei ausschlief3lich antagonistische Effekte gefunden. Diese
waren, im kompletten Gegensatz zu den Collembolen-Tests, im sandigen Boden am stiarksten
ausgepragt, d.h. die Reproduktion wurde am wenigsten gehemmt (Abbildung 23). Neben einem
grundsatzlich anderen Verhalten der Mischung ggii. Enchytraen besteht auch die Moglichkeit,
dass die geringeren Effekte auf Break-Thru zuriickzufiihren sind: im Gegensatz zu den anderen
toxischen Stoffen ist die Dosis-Wirkungskurve dieser Substanz sehr steil, was dazu fiihren kann,
dass diese Substanz die Toxizitdt des Gemisches dominiert (Altenburger et al,, 2003), in diesem
Fall hin zu geringerer Toxizitat. Auch muss fiir Break-Thru angenommen werden, dass dieser
Stoff als Detergens vermutlich einen ganzlich anderen Wirkmechanismus besitzt als die anderen
beiden Substanzen, ndmlich tiber die Absenkung der Oberflachenspannung Toxizitdt entwickelt.
Demnach wére ein nicht auf Additivitat basierendes Modell wie Independent Action fiir diese
Mischung naheliegender. Bindre und terndre Substanzmischungen ohne Break-Thru, analog zu
denen der Collembolen-Tests, sollten im Anschluss an dieses Projekt unbedingt getestet werden.

Unabhangig davon konnten durch die hohere Biomasse und Gewebekonzentration im Vergleich
zu Collembolen alle Substanzen aufder Break-Thru in Enchytraen nachgewiesen werden. Dies
ermoglichte, die Entwicklung der Gewebekonzentration aller Stoffe in Bezug zueinander zu
beobachten. So blieben sowohl im sandigen als auch dem sandig-organischen Boden die
Aufnahme von Fluoranthen und DEHP durch Co-Kontaminanten aus der quaternaren Mischung
unbeeintrachtigt (Abbildung 26, Abbildung 28), wihrend die von Fluazinam mutmaf3lich
reduziert wurde, was jedoch nicht endgiiltig geklart werden kann aufgrund sich nicht
tiberschneidender Konzentrationsbereiche der verfiigharen Proben (Abbildung 27). Im
Gegensatz dazu wurde die Biokonzentration von Fluoranthen im lehmigen Boden durch Co-
Kontaminanten reduziert, wahrend die von DEHP und Fluazinam erh6ht wurde (Abbildung 26,
Abbildung 28). Somit zeigt sich ein klarer Unterschied in dem Einfluss der Mischungen auf die
Biokonzentration der Einzelstoffe zwischen den sandigen und dem lehmigen Boden. Die
jeweiligen Beitrage der aufgenommenen Stoffmengen zur Gesamttoxizitat bzw. zur Auspragung
des Antagonismus lassen sich hier nur schwer nachvollziehen, es liegt jedoch nahe, dass in den
sandigen Boden die reduzierte Aufnahme von Fluazinam und im lehmigen Boden die von
Fluoranthen eine Rolle fiir die Reduktion der Toxizitadt in der Mischung spielen. Die jeweiligen
Interaktionen, die zu den unterschiedlichen Aufnahmeraten gefiihrt haben, sind bisher
unbekannt; nach unseren Informationen liegen Studien zur Aufnahme und
Gewebekonzentration von Stoffmischungen im Boden bisher nur fiir Schwermetalle vor (z.B. He
etal, 2015; Qiu et al,, 2016). Die hier gezeigten Daten kénnen jedoch einen ersten Ansatz zur
weiteren Erforschung der durch die Gewebe- und Biokonzentration erkldrbaren
Mischungstoxizitat von organischen Schadstoffen im Boden darstellen.
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6.3 Umweltrelevante Substanzmischungen

In den umweltrelevanten Substanzmischungen konnten bei den Bodeninvertebraten haufig
Effekte im Bereich von 10-20% reduzierter Reproduktion beobachtet werden, die jedoch nie
statistisch signifikant waren (Abbildung 29, Abbildung 30). Die Erfassung der
Gewebekonzentrationen war aufgrund der niedrigen Testkonzentrationen nicht méglich. Mit
Hinblick auf die jeweiligen Toxizitiaten der Einzelsubstanzen sind die beobachteten Effekte in
ihrer Haufigkeit und Konstanz unter Annahme der Konzentrationsadditivitat iiberraschend hoch
(Tabelle 11, Tabelle 12). Exemplarisch soll dies am Collembolentest im lehmigen Boden in der
Konzentration PEChec veranschaulicht werden, in welcher die Reproduktion im Vergleich zur
Kontrolle um 13,4% reduziert war (Abbildung 29): unter Annahme von perfekter Additivitat
(zu der zur besseren Nachvollziehbarkeit in diesem Beispiel ein gleichmafiiger Beitrag durch
alle vier Substanzen angenommen wird) wiirde man erwarten, dass bei einer Effektstarke von
13,4% in der Mischung die Einzelsubstanzen bei etwa 4x hoherer Konzentration als in den
Mischungsexperimenten diese Effektstiarke verursachen. Dies waren entsprechend der in
PEChoch applizierten Konzentrationen von 0,5 (Fluoranthen und DEHP) bzw. 1,6 mg/kg
(Fluazinam und Break-Thru) fiir die jeweiligen Substanzen von 2 bzw. 6,4 mg/kg. Die EC13-
Werte betragen jedoch fiir Fluazinam 16,7, fiir Fluoranthen 87,2, fiir DEHP mind. 1000 mg/kg
(Tabelle 7) und fir Break-Thru mind. 500 mg/kg (Abbildung A 9). Somit sind die applizierten
Konzentrationen jeweils um die Faktoren 10, 174, 1000 und 625 kleiner als ihre jeweiligen
Testkonzentrationen und nicht, wie man unter Additivitit annehmen wiirde, nur um den Faktor
4. Somit Uiberstieg umgekehrt der beobachtete Effekt deutlich den eigentlich erwarteten. Dies
zeigt sich an den sehr geringen ) TU bzw. die daraus resultierenden MDR, welche quantifizieren,
dass die beobachtete Effektstirke die erwartete um teilweise mehr als drei Gréfdenordnungen
Uibersteigt (Tabelle 11, Tabelle 12). Zwar war insgesamt keiner der beobachteten Effekte
signifikant, die grundsétzlich sehr hohe Variabilitit in Tests mit Bodenorganismen macht es
jedoch auch tendenziell schwer, Effekte im Bereich von <20% signifikant abzubilden. Generell
sind geeignetere Methoden zur statistischen Beschreibung von Effekten in der Diskussion, die
iiber die reine Festlegung von Signifikanzen durch p-Werte hinausgeht (Erickson and Rattner,
2020), diese sollen jedoch an dieser Stelle nicht weiter diskutiert werden. Es sollte jedoch
festgehalten werden, dass es gerade in niedrigen Effektkonzentrationen im Vergleich zum
robusten ECso-Wert zu starkeren Abweichungen kommen kann, die wiederum arithmetisch
begriindet schnell zu sehr hohen MDR fiihren. Daher bedarf es einer sehr breiten
Datengrundlage (v.a. Dosis-Wirkungskurven im niedrigen Konzentrationsbereich mit hoher
Replikatzahl) zur endgiiltigen Beurteilung, inwiefern niedrig konzentrierte Stoffgemische im
Boden tatsachlich stark synergistisch wirken konnen. Eine Zunahme des Synergismus mit
abnehmender Konzentration wurde u.a. bereits fiir Pestizidmischungen ggii. Regenwiirmern
(Chen et al,, 2015; Wang et al., 2015; Yang et al,, 2017) und Schwermetallmischungen ggii.
Enchytrden und Milben beobachtet (Renaud et al., 2020). Auch hier stellt sich jedoch die Frage,
inwieweit diese Synergismen chemisch-biologisch oder doch eher experimentell begriindet sind.

Die Annahme, dass es sich bei den beobachteten Effekten tatsachlich um Synergismen handelt,
wirde sich auch mit den in den effektiven Substanzmischungen beobachteten
mischungstoxischen Auspragungen, die entweder additiv oder antagonistisch waren, in Einklang
bringen lassen (Tabelle 14). So wurde bereits durch Jonker et al. (2005) beschrieben, dass die
Mischungstoxizitdat sowohl von der Dosishohe als auch dem Mischungsverhéltnis der
Einzelsubstanzen abhangt (dose-level bzw. dose-ratio dependency, s. Kapitel 2). Da sich in
unserer Studie sowohl die Dosishéhe als auch die Mischungsverhaltnisse zwischen den
effektiven und den umweltrelevanten Stoffmischungen deutlich unterscheiden, widersprechen
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sich die unterschiedlichen Auspragungen in effektiven und umweltrelevanten
Substanzmischungen somit nicht zwangslaufig.

In der (Oko-)toxikologie existiert seit Lingerem die Hypothese des sog. ,something from
nothing“, also dass eine Stoffmischung aus Substanzen mit Konzentrationen unter ihren
jeweiligen Wirkungsschwellen, z.B. NOEC oder ECo1, sichtbare Effekte durch Aufsummierung der
Einzeleffekte hervorbringen kann (Silva et al., 2002). Dieses Prinzip wurde u.a. auch fiir
Steroidhormone in Fischen (Thrupp et al., 2018) oder Substanzmischungen in Algen
nachgewiesen (Walter et al., 2002). Mit Hinblick auf unser Testdesign sollte festgehalten
werden, dass dies eine begrenzte Stoffmischung mit nur vier Substanzen enthalt, diese Anzahl
jedoch beliebig nach oben erweitert werden kdonnte, insofern die ausgewahlten Stoffe
umweltrelevantund gemeinsam im Boden zu finden sind. Wie grof3 das Potenzial dafiir gerade
fiir Pestizide ist, zeigt die Studie von Briihl et al. (2024), wo bis zu 13 Pestizide in einem mehrere
Kilometer von landwirtschaftlichen Flachen entfernten Boden gefunden wurden.

In den Bodenatmungstests dagegen konnten deutliche Effekte in den Konzentrationen PEC und
PEChoch festgestellt werden. Diese sind jedoch zum grofdten Teil auf die hohe Toxizitdt von
Fluazinam zuriickzufiihren (Abbildung 31, Abbildung 32). Dieses Beispiel zeigt, wie sehr
Einzelsubstanzen eine Stoffmischung pragen und dominieren kénnen (,toxic drivers“) und sollte
bei der Testung mit Mischungen unbedingt beriicksichtigt werden. Bezieht man die bereits
genannte Verzerrung durch unterschiedlich steile Dosis-Wirkungskurven der Einzelsubstanzen
mit ein, wird offensichtlich, dass die Beurteilung von Stoffgemischen umso komplizierter wird, je
undhnlicher die Stoffe sich in ihrem toxischen Verhalten sind, was in der vorliegenden Studie
definitiv der Fall war.

6.4 Fazit

Die prognostizierte Mischungstoxizitat der in dieser Studie experimentell getesteten
Mischungen basieren auf dem Modell der CA, welche als Grundannahme eine additive Wirkung
der Einzelsubstanzen postuliert. Diese Annahme gilt in der Wissenschaft und Regulatorik eher
als konservatives Modell, welches jedoch auch die meisten bisher beobachteten Effekte in
Studien abdeckt (z.B. Cedergreen, 2014). Der Uiberwiegende Teil der Studien stammt aus der
aquatischen Okotoxikologie, vergleichbare Daten aus der Bodenékotoxikologie gewinnen jedoch
an Bedeutung (z.B. Knillmann et al., 2021). In der vorliegenden Studie sollten durch den
umfassenden Ansatz mit drei Testboden und drei Testorganismen im Rahmen der verfiigbaren
Ressourcen moglichst viele Aspekte des komplexen und vielfiltigen Okosystems Boden
abgebildet werden und, auf den verschiedenen Boden- und Organismeneigenschaften als
Erklarungsansatz basierend, die Tendenz zur Auspriagung von Mischungstoxizitdt im Boden
erfasst werden.

Die vorliegende Studie zeigt, dass die Auspragung von Mischungstoxizitat sehr stark von der
Interaktion mit dem jeweiligen Testboden und -organismus abhéngt, da die jeweiligen Stoffe
unterschiedlich starke Tendenzen haben, von den unterschiedlichen Bodenkompartimenten
(v.a. Ton/Organik) adsorbiert oder von den jeweiligen Testorganismen tber ihre spezifischen
Aufnahmepfade aufgenommen zu werden. In den Experimenten, insbesondere in den
Collembolentests, kam es in regelmafiiger Haufigkeit zu additiven Effekten, wobei
antagonistische Effekte insgesamt haufiger waren (Tabelle 14). Neben der Toxizitdt war auch
die Gewebekonzentration der Schadstoffe stark von den bereits genannten Faktoren
beeintrachtigt und variierte demnach stark zwischen Testbdden und -organismen. Die
verdanderte Aufnahme von toxischen Substanzen aus den Mischungen konnte die beobachtete
Mischungstoxizitat zum Teil erkldren, war jedoch nicht immer mit dieser korreliert.
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Die erzielten Ergebnisse lieferten in der Mehrzahl antagonistische, aber auch additive Effekte
der effektiven Substanzmischungen (Tabelle 14). Dies deutet darauf hin, dass CA als geeignete
Jrealistic worst case“-Annahme auch in der 6kotoxikologischen Beurteilung und Bewertung von
Stoffmischungen im regulatorischen Kontext genutzt werden sollte -wie dies bereits vielfach
vorgeschlagen wurde (z.B. More et al,, 2019). Die untersuchten umweltrelevanten
Testkonzentrationen sind zudem ein Indikator dafiir, dass im Freiland potenziell vorhandene
Mischungen in der Lage sein konnten, Toxizitat ggii. Bodenorganismen durch Interaktionen
zwischen den Einzelsubstanzen zu entwickeln. Die Auspragung der in dieser Studie regelmafiig
beobachteten Effekte liegt deutlich iiber den unter Annahme von Additivitat erwartbaren
Effekten und kdnnte, bei allen bereits diskutierten Unsicherheiten zu diesen Ergebnissen, auch
durch Synergismen zwischen den Testsubstanzen verursacht worden sein. Vergleichbare Effekte
mit zunehmenden Synergismen bei abnehmender Effektstdarke wurden bereits vereinzelt in
anderen bodendkotoxikologischen Studien gefunden (Chen et al., 2015; Renaud et al., 2020;
Wang et al,, 2015; Yang et al., 2017). Da bisher jedoch noch unklar ist, ob dieses Phdnomen auch
unter anderen Bodenbedingungen, fiir andere Bodenorganismen oder in anderen
Stoffmischungen auftritt, kann die CA als Basismodell gesehen werden, bis weitere
Informationen zur Mischungstoxizitidt im Boden generiert wurden oder es plausible
mechanistische Hinweise auf potenzielle synergistische Interaktionen gibt.

Die vorliegende Studie konnte einige grundlegende Mechanismen und Einflussfaktoren zur
Entwicklung von Mischungstoxizitit herausarbeiten, die fiir Bodentoxizitdtstests
charakteristisch und somit regulatorisch relevant sind. Darunter fallt v.a.

» das grundlegend andere Verhalten von Mischungen in den sandigen Boden im Vergleich zum
lehmigen Boden hinsichtlich sowohl der Okotoxizitét als auch der Biokonzentration

» Die haufiger auftretende Additivitat bei Collembolen im Vergleich zu Enchytrden, was auf
unterschiedliche Aufnahmepfade und Regulationsmechanismen der Tiere, aber auch der
jeweils unterschiedlichen Substanzmischungen zuriickzufiihren sein kénnte

» Der Einfluss von Einzelstoffen, unabhdngig von deren eigenen Toxizitat, auf die Wirkung und
Aufnahme des gesamten Stoffgemisches, wie am Beispiel von DEHP deutlich wurde

» die Bedeutung von Dosis-Abhéngigkeit fiir Mischungstoxizitdt mit Hinblick auf deren
unterschiedliche Auspragung in effektiven und umweltrelevanten Konzentrationen

Die hier verwendete Stoffmischung kann nur exemplarisch fiir unendlich grofie
Kombinationsmdglichkeiten an Umweltschadstoffen stehen, die nicht nur in der Stoffauswahl,
sondern auch in den Mischungsverhaltnissen und den Konzentrationshéhen variieren kénnen,
was nachweislich Auswirkungen auf die Mischungstoxizitat hat. Diese enorme Komplexitat und
Diversitat trifft in gleicher Weise auf Bodendkosysteme zu, sowohl in deren chemisch-
physikalischer Beschaffenheit als auch der ihnen innewohnenden Artengemeinschaften. In
diesem Zusammenhang ist eine prospektive Risikoabschatzung von Mischungen in Boden nur
iiber ein grundlegendes Verstindnis vom Verhalten dieser Mischungen unter dem Einfluss
unterschiedlicher Bodeneigenschaften und Aufnahmemechanismen von Bodenorganismen
darstellbar, welches auf moglichst wenigen, einfach nachvollziehbaren Mechanismen basiert. In
Zukunft gilt es daher, eine grofdere Zahl dieser Mechanismen ausfindig zu machen und fiir eine
moglichst grofie Bandbreite von Mischungen, insbesondere umweltrelevanten, zu
verallgemeinern und zu validieren. Dafiir sollten systematisch besonders Mischungen fiir
Agrarlandschaften, wie in diesem Projekt beispielhaft angewandt, mit hoher statistischer
Absicherung fiir Effekte in niedrigen Konzentrationsbereichen untersucht werden; dabei sollten
nachdriicklich neben Agrochemikalien auch ubiquitdre Schadstoffe wie Phthalate miteinbezogen
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werden, da diese trotz geringer Toxizitat das Potenzial zur Beeinflussung des gesamten
Stoffgemisches besitzen, wie diese Studie zeigen konnte. Die Beriicksichtigung der hohen
Komplexitidt von Boden unter Beachtung des experimentellen Aufwands hat sich in diesem
Projekt mit der Verwendung einiger weniger Testb6den mit divergierenden Bodeneigenschaften
bewadhrt und ist fiir weitere Studien zu empfehlen. Die Konzentrationsadditivitit hat sich in
dieser Studie als geeignetes Basismodell im Bodenkontext bestatigt, da alle in den effektiven
Substanzmischungen beobachteten Interaktionen additiv oder antagonistisch waren. Es ist
plausibel, dass gerade aufgrund der flichendeckenden Prasenz atmospharisch eingetragener
Stoffe im Boden, aber auch der gemeinsamen Ausbringung von Agrochemikalien in Form von
Spritzmischungen Schadstoffe immer in Mischungen vorliegen. Um die noch bestehenden
Unsicherheiten bzgl. mischungstoxischer Effekte in Boden, und seien sie auch ,,nur
additiver Natur, bei der Regulierung von Einzelstoffen einzupreisen, sollte auf die
Entwicklung und Implementierung eines zusitzlichen Sicherheitsfaktors hingearbeitet
werden. Die wissenschaftliche Ergriindung dieser Unsicherheiten als Basis fiir einen
umfassenden Schutz der wertvollen Ressource Boden bedarf einer breiten Datengrundlage, zu
der dieser Bericht ein Auftakt und Ideengeber fiir weitere Studien darstellen kann.

Tabelle 14 Ubersicht zur tendenziellen Auspriagung mischungstoxischer Effekte in allen Béden
und Testorganismen unter Annahme von Konzentrationsadditivitat

Auspragungen, die auf Basis von Effekten ohne statistisch signifikanten Unterschied zur Kontrolle ermittelt
wurden, sind in Klammern gesetzt

Testorganismus sandig Sandig-organisch lehmig
Effektive Substanzmischungen
F. candida Antagonistisch
E. crypticus Antagonistisch Antagonistisch Antagonistisch
Mikrobielle Bodengemeinschaft = = =

Umweltrelevante
Substanzmischungen

F. candida (Synergistisch/ (Synergistisch) (Synergistisch)
Antagonistisch)

E. crypticus (Synergistisch) (Synergistisch) (Synergistisch)

Mikrobielle Bodengemeinschaft Antagonistisch Synergistisch
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B Anhang Einzelsubstanztests

B.1 Collembolentests

B.1.1 Fluoranthen

Abbildung A 1 Toxizitdt von Fluoranthen ggii. F. candida in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p >
0,001; ***: p > 0,001
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Abbildung A 2 Toxizitdt von Fluoranthen ggii. F. candida in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p 2

0,001; ***: p > 0,001
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Abbildung A 3 Gewebekonzentration von Fluoranthen in F. candida in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentration (BCF) der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Abbildung A 4 Gewebekonzentration von Fluoranthen in F. candida in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und

Biokonzentration (BCF) der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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B.1.2 DEHP

Abbildung A 5 Toxizitdt von DEHP ggii. F. candida in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur

Kontrolle wurden nicht festgestellt.
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Abbildung A 6 Toxizitdt von DEHP ggii. F. candida in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht festgestellt.
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B.1.3 Fluazinam

Abbildung A 7 Toxizitdt von Fluazinam ggii. F. candida in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4-8, verteilt auf 3 Tests) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion,
Uberleben und Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante
Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2
0,01; **:0,01 > p 20,001; ***: p>0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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Abbildung A 8 Toxizitidt von Fluazinam ggii. F. candida in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p 2
0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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B.1.4 Break-Thru

Tabelle A 1 Eigene Modellierungsergebnisse zu Minimal- und Maximalkonzentrationen von
Trisiloxan in mg/kg Boden im Gleichgewichtszustand innerhalb von 20 Jahren

Annahmen: 10x150 g/ha im Abstand von 7 Tagen in Anlehnung an das Fungizid Fluazinam; Bodentiefe=5 cm,
Bodendichte = 1,5 g/cm3

Abbaugeschwindigkeit (Halbwertszeit) | 5% Crl 20% Crl 50% Crl
in Tagen/Crop interception (Crl)

DTs0=50 0-1,3 0-1,1 0,1-0,7
DTs50=100 0,2-1,6 0,2-1,4 0,1-0,9
DTs50=200 0,8-2,4 0,6-2,0 0,4-1,2
DTs0=300 1,5-3,0 1,3-2,5 0,8-1,6

Abbildung A 9 Auswirkung der Extraktionsmethode auf die Wiederfindung juveniler F. candida
nach Exposition ggii. Break-Thru

Mittlere Anzahl gezahlter F. candida Juveniler (n=3, + SE) nach Exposition ggii. Break-Thru in einem sandigen
(A), einem sandig-organischen (B) und einem lehmigen Boden (C). Es wurden je Boden unterschiedliche
Konzentrationsbereiche getestet, s. x-Achsen. Juvenile wurden entweder mittels Hitze oder Flotation
(Aufschwemmung) extrahiert. Statistisch signifikante Unterschiede zur Kontrolle (glm) sind folgendermalen
markiert: *: 0.05 > p 2 0.01; **: 0.01 > p 20.001; 0.001 > p.
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Quelle: Fischer et al. (2025)

Abbildung A 9 zeigt, wie die jeweilige Extraktionsmethode die Wiederfindungsrate von
Juvenilen in mit Break-Thru versetztem Boden massiv beeinflusst. Wahrend bei Hitzeextraktion
die Anzahl juveniler Tiere im Vergleich zur Kontrolle nahezu konstant bleibt, wird bei
Aufschwemmung der Boden zur Extraktion die Zahl der Juvenilen in den beiden sandigen Boden
in bereits sehr niedrigen Konzentrationen von 6 bzw. 2 mg/kg signifikant gesenkt. Im lehmigen
Boden dagegen tritt dieser Effekt erst viel spater auf, und zwar bei iiber 500 mg/kg.
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Abbildung A 10 Toxizitdt einer umweltrelevanten Substanzmischung ggii. F. candida in allen
Bdden, mittels Hitze extrahiert

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=4) + Standardfehler des Endpunktes Reproduktion in Relation zur
Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Die Konzentrationen der vier Testsubstanzen in der Behandlung PEChocn finden
sich in Tabelle 6. Juvenile Tiere wurden mittels Hitze extrahiert. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden
nicht gefunden.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

B.2 Enchytraen

B.2.1 Fluoranthen

Abbildung A 11 Toxizitdt von Fluoranthen ggii. E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p 2 0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 12 Toxizitat von Fluoranthen ggii. E. crypticus in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p = 0,001; ***: p > 0,001
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127



TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Abbildung A 13 Gewebekonzentration von Fluoranthen in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine
Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3.
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung

von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 14

organischem Boden

Gewebekonzentration von Fluoranthen in Enchytraen in sandig-

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und

Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine
Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3.
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

B.2.2 DEHP

Abbildung A 15 Toxizitdat von DEHP ggii. E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion und Uberleben der
Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht
festgestellt.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 16 Toxizitdat von DEHP ggii. E. crypticus in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht festgestellt.
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von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 17 Toxizitdat von DEHP ggii. E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Reproduktion und Uberleben der
Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur Kontrolle wurden nicht
festgestellt.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 18 Gewebekonzentration von DEHP in E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine
Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3.
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung

von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 19
Boden

Gewebekonzentration von DEHP in E. crypticus in sandig-organischem

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und

Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine
Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3.
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 20 Gewebekonzentration von DEHP in E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine
Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3.
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Abbildung A 21 Gewebekonzentration von DEHP in E. crypticus in allen B6den

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Gewebekonzentration von DEHP in adulten E.
crypticus in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn
durch Probenverlust n>3.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 22 Biokonzentration von DEHP in E. crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Biokonzentration von DEHP in adulten E.
crypticus — keine Fehlerindikatoren werden angezeigt, wenn durch Probenverlust n < 3.
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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von kontaminierten Béden — Abschlussbericht

B.2.3 Fluazinam

Abbildung A 23 Toxizitat von Fluazinam ggii. E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom

Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p 2 0,001; ***: p > 0,001
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Abbildung A 24 Toxizitdt von Fluazinam ggii. E. crypticus in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p 2
0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 25 Toxizitdt von Fluazinam ggii. E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p 2 0,001; ***: p > 0,001
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Abbildung A 26 Gewebekonzentration von Fluazinam in E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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TEXTE Entwicklung eines Herangehens zur Einbeziehung der Kombinationswirkung von Schadstoffen bei der Bewertung
von kontaminierten Boéden — Abschlussbericht

Abbildung A 27 Gewebekonzentration von Fluazinam in E. crypticus in sandig-organischem
Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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von kontaminierten Boden — Abschlussbericht

Abbildung A 28 Gewebekonzentration von Fluazinam in E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler der Endpunkte Gewebekonzentration und
Biokonzentrationsfaktor (BCF) der Adulten in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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Abbildung A 29 Gewebekonzentration von Fluazinam in E. crypticus in allen Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler des Endpunktes Gewebekonzentration in pg/g
Gewebekonzentration in Abhangigkeit von der Bodenkonzentration von Fluazinam in mg/kg Trockenboden.
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Abbildung A 30

Biokonzentration von Fluazinam in E. crypticus in allen B6den

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) + Standardfehler des Endpunktes Gewebekonzentration in ug/g
Gewebekonzentration in Abhangigkeit von der Bodenkonzentration von Fluazinam in mg/kg Trockenboden.

Gewebekonzentration Fluazinam in pg/g Trockengewicht

100

10
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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B.2.4 Break-Thru

Abbildung A 31 Toxizitdt von Break-Thru ggii. E. crypticus in sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg) — keine Fehlerindikatoren werden
angezeigt, wenn durch Probenverlust n<3. Signifikante Unterschiede zur Kontrolle werden in Abhangigkeit vom
Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p > 0,01; **: 0,01 > p = 0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 32 Toxizitdt von Break-Thru ggii. E. crypticus in sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p 2

0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 33 Toxizitat von Break-Thru ggii. E. crypticus in lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (n=3) * Standardfehler der Endpunkte Reproduktion, Uberleben und
Trockengewicht der Adulten in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt. *: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 >p 2

0,001; ***: p > 0,001
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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B.3 Mikrobielle Bodengemeinschaft

B.3.1 Fluoranthen

Abbildung A 34 Toxizitat von Fluoranthen ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in
sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitat Bremen
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Abbildung A 35 Toxizitat von Fluoranthen ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in
sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 36 Toxizitat von Fluoranthen ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in
lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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B.3.2 DEHP

Abbildung A 37 Toxizitat von DEHP ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in sandigem
Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 38 Toxizitat von DEHP ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in sandig-
organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 39

Toxizitat von DEHP ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in sandigem
Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte Bodenatmung und Nitratgehalt in
Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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B.3.3 Break-Thru

Abbildung A 40 Toxizitat von Break-Thru ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in
sandigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0.1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2) aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte
Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 41 Toxizitdt von Break-Thru ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in
sandig-organischem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0.1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2) aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte
Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Lésemittelkontrolle (= 0 mg/kg).
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Quelle: eigene Darstellung, Universitdt Bremen
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Abbildung A 42

Toxizitdt von Break-Thru ggii. der mikrobiellen Bodengemeinschaft in

lehmigem Boden

Dargestellt werden die Mittelwerte (0.1 — 10 mg/kg Bodenatmung: n=2) aus 2 Pseudoreplikaten der Endpunkte
Bodenatmung und Nitratgehalt in Relation zur Losemittelkontrolle (= 0 mg/kg). Signifikante Unterschiede zur
Kontrolle werden in Abhangigkeit vom Signifikanzniveau wie folgt dargestellt.*: 0,05 > p 2 0,01; **: 0,01 > p

0,001; ***: p > 0,001
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C Bodenanalytik

Tabelle A 2 Wiederfindungsraten der Einzelsubstanztests in %

Testorganismus

Fluoranthen

Collembolen

Enchytraen

Fluazinam

Collembolen

Enchytrden

DEHP

Collembolen

Enchytraen

Testboden

SO

SO

SO

SO

SO

Konzentration
nominell

50

162
270
486
72

130
50

162
270
486
666

1200

5,4
9,7
44,4
80
30
97,2
25
30
150

486

1.000
1.000
1.000

1.000

158

Wiederfindungsrate in
%

85,1
110
83,7
90,6
89,1
95,5
85,1
110
83,7
90,6
96,5

89,4

81,5
68,2
85,3
81,5
61
73,9
103,5
71
80,2

80,2

77,5
68,1
74,1

77,5

Tests

Replikate
pro Test
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SO 1.000 68,1 1 2

L 1.000 74,1 1 2
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Tabelle A3

Substanzmischungstests in %

Wiederfindungsraten der Testsubstanzen in den Béden der effektiven

Testorganismus

Collembolen

Enchytraen

Testboden

SO

SO

Mischung

Ft

Fz

Ft-DEHP
FT-Fz
Fz-DEHP
Ft-Fz-DEHP
Ft-DEHP
FT-Fz
Fz-DEHP
Ft-Fz-DEHP
Ft

Fz

Ft-DEHP
Ft-Fz
Fz-DEHP
Ft-Fz-DEHP
TU1l

TU2

TUl

TU2

TU1l

TU2

160

Wiederfindungsrate in %

Ft

91,4

108,9

85,8

88,3

90,6

125,9

91

108,5

88,8

89,4

81,5

92,2

88,1

92,7

90,4

90,2

90,9

Fz

85,1

80,7

89,9

90,2

117,9

106,1

111,3

106,1

101,9

113,9

89,1

81,3

80,2

102,6

93,6

94,4

100,7

DEHP

119,1

125,7

107,9

101,1

100,2

101,4

115,6

134,1

115

88,1

87,4

99,2

95,6

93,4

94,8

Tests

Replikate
pro Test
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Tabelle A4

Substanzmischungstests in %, nur fiir PEChoch

Wiederfindungsraten der Testsubstanzen in den B6den der umweltrelevanten

Testorganismus

Collembolen+
Enchytrden

Mikrobielle
Bodengemeinschaft

Testboden

SO

SO

Wiederfindungsrate in %

Ft

120,5

118,9

127,2

Fz

99,3

76,1

97

DEHP

257,3

267,5

283,7

Tests

Replikate pro
Test

Die Wiederfindungsraten fiir die drei Substanzen Fluoranthen, DEHP und Fluazinam in den

umweltrelevanten Konzentrationen zeigen, dass in dieser Behandlung die
Nominalkonzentrationen relativ gut getroffen wurden. Lediglich fiir DEHP liegt die
Wiederfindungsrate um 257-284% deutlich tiber dem Nominalwert (Tabelle A 4). Die

niedrigeren Mischungen PEC und PECyiedrig lagen jeweils unter der in diesen Messreihen
ermittelten Bestimmungsgrenze
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