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Zusammenfassung 

Die Extrapolation von toxikologischen Daten aus Labortests 
auf Schwellenwerte f/ir 0kosysteme stellt ein zentrales Problem 
bei der Effektabschfitzung im Rahmen der 6kologischen Risi- 
koanalyse dar. Die iiblichen statistischen Verfahren werden kurz 
vorgestellt, bevor Beispiele zur Anwendung von Simulations- 
modellen gegeben werden. Ein Verfahren zur Absch/itzung yon 
Schweltenkonzentration fiir verschiedene Endpunkte mit I lille 
yon Monte-Carlo-Simulationen wird vorgestellt und an einem 
Datensatz fiir acht Chemikalien mit sratistischen Verfahren 
verglichen. Abschliel~end werden die Vor- und Nachteile ge- 
geniibergestellt. 

Schlagw6rter: Extrapolation; Ein-Art-Tests; Okosystemschwel- 
lenwerte; Sicherheitsfaktoren; NEC; HC5-Methode; Simulati- 
on; Monte-Carlo; Individuenansatz; Okosystemmodelle 

Abstract 

Mathematical Models for Effect Assessment 

The extrapolation from single-species toxicity data to ecosystem 
thresholds is one of the principal problems in ecological risk 
assessment. The common statistical methods are briefly 
presented prior to a brief trial application of simulation models. 
A method for calculating ecosystem thresholds for different 
endpoints using Monte-Carlo simulations is applied to a data 
set of eight substances and subsequently compared with 
statistical approaches. Finally, a comparison of the pros and 
cons of such simulation models for extrapolation is presented. 

Keywords: Extrapolation; single species toxicity tests; ecosystem 
thresholds; assessment factors; NEC; HC5-method; simulation; 
Monte-Carlo; individual based models; ecosystem models 

1 Einleitung 

Die Okotoxikologie basiert zum grof~en Tell auf Labor- 
experimenten zu direkten Effekten einer Substanz auf be- 
stimmte wenige Testarten. Ziel ist es jedoch nicht, bestimmte 
Organismen unter kontrollierten Laborbedingungen vor 
Sch~iden durch Fremdstoffe zu schiitzen, sondern Popula- 
tionen und Lebensgemeinschaften in realen Okosystemen. 
Die dazu notwendigen Extrapolationen sind prinzipiell auf 
zwei Arten m6glich: mit Hilfe von Experimenten oder theo- 
retischen Oberlegungen. Im Vordergrund dieses Beitrags 
stehen mathematische Modelle, n~imlich Sicherheitsfaktoren, 
Regressionsmodelle, statistische Verteilungsmodelle und 
Simulationsmodelle. 

2 Sicherheitsfaktoren 

Das cinfachste und g/ingigs~e Exwapolationsverfahren s~ellt 
die Anwendung yon Sicherheitsfaktoren dar. Ziel ist es da- 
bei, eine Schadstoffkonzentration abzusch/itzen, yon der 
man annimmt, datg sie im Okosystem keine Sch/iden verur- 
sacht (NEC oder PNEC: (Predicted) No Effect Concen- 

tration). Zu ihrer Berechnung wird der niedrigste verfiig- 
bare "Ibxizit/itswert aus Laborexperimenten mit einem Fak- 
tor multipliziert, dessen Gr6ge sich nach der Qualitfit und 
Quantit~it der vorhandenen Daten richtet und iiblicherwei- 
se 0,1, 0,01 oder 0,001 betr/igt (z. B. nach OECD 1992) 

3 Regressionsmodelte 

Statt solch fester Faktoren k6nnen auch Regressionsmodelle 
verwendet werden (OECD 1992). Stm~ et al. (1983) stell- 
ten ein Regressionsverfahren in mehreren Schritten zur Be- 
rechnung von Schwellenkonzentrationen einzelner Arten vor, 
w~ihrend SIoov et al. (1986) Gleichungen fiir lineare Re- 
gressionen zwischen akuten EC50s, chronischen NOECs 
und Okosystem NOECs angeben. Nachteile: Die Regres- 
sionsmodeile sind nur auf Substanzen anwendbar, welche 
~ihnlich wirken wie jene, auf denen die Regression aufbaut. 
Augerdem Iiegen nut relativ wenige zur Berechnung yon 
Okosystem-NOECs geeignete Stndien vor. Ein Vorteil im 
Vergleich zur Verwendnng yon Sicherheitsfaktoren ist dar- 
in zu sehen, dat~ die Unsicherheit der Sch/itzung als Varianz 
oder Konfidenzinterva]l angegeben werden kann. 
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4 Statistische Verteilung der Artsensitividiten 

Sicherheitsfaktoren und Sloofs Regressionsansatz benutzen 
beide nur einen, n~imlich den jeweils niedrigsten verf%ba- 
ren Toxizit~itswert f6r eine Substanz. Die unterschiedlichen 
Sensitivit~iten der Arten werden also nicht berticksichtigt. 
Mehr Toxizit~itsdaten tiber die untersuchte Substanz k6n- 
nen hierbei nur die gesch/itzte NEC verringern, sie schlagen 
sich allerdings nicht in gr6flerer Sicherheit der Sch/itzung 
bzw. geringerer Varianz der NEC nieder. Aus diesen Grund 
werden beide Methoden nut bedingt als geeignet angese- 
hen, um von I.abortoxizit~itstests auf Lebensgemeinschaf- 
ten in Okosystemen zu schliegen (VAN LrtIrWEN 1990). 
Statistische Verteilungsfunktionen der Sensitivit/iten yon 
Testarten benutzten als erste SrEmlax et al. (1985). Die 
Grundannahme dieses und auch der folgenden Verfahren 
ist, daf~ die Sensitivit/iten, z. B. in Form yon NOECs, von 
mehreren im l.abor getesteten Arten als Stichprobe der 
Sensitivit/iten aller Arten im Okosystem angesehen werden 
kann. Von der aus den Labordaten berechneten Verteilungs- 
funktion kann somit auf die Verteilung der Artsensitivit/iten 
im Freiland geschlossen werden. Eingebiirgert hat sich die 
Berechnung der 5%-Perzenti le  als HC5 (Hazardous 
Concentration for 5% of the species). Fiir 95% der Arten 
liegt die NOEC also tiber der HC5, w/ihrend ftir 5% der 
Arten bei dieser Konzentration Effekte nicht ausgeschlos- 
sen werden k6nnen. 
Die verschiedenen Verfahren unterscheiden sich im Typ der 
postulierten Verteilung und der Berechnung yon Konfidenz- 
intervallen f/ir die HC5. Alle drei verwendeten Verteilungs- 
funktionen ( log-dreieck (STEPHAN et al. 1985), log-logistisch 
(KooIJMAN 1987, VAN STRAAI.EN und DENNEMAN 1989, 
ALI)ENBERG und Slob 1991, 1993) und log-normal (WAGNER 
und LOKKE 1991)) sind sehr ~ihnlich, so dal~ sich die berech- 
neten HC5-Werte nur geringftigig unterscheiden (--9 Abb. 1). 
Die OECD (1992) h~ilt &her  alle drei Verteilungstypen ftir 
ein Refined Aquatic Risk Assessment geeignet. 
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Abb. 1: HC5-Berechnung mit verschiedenen Verteilungen, Beispiel- 
daten for 2,4-Dichloranilin (DCA) nach SIOOF et al. (1983) aus 
VAN LrEUWEN (1990) 

Die Methode von STmtAN et al. (1985) wird in Europa kaum 
benutzt, da sie h6here Anforderungen an den Datensatz stellt 
(acht NOECs aus verschiedenen Familien im Gegensatz zu 
mindestens vier NOECs bei den anderen Verfahren), keine 
Konfidenzberechnung erlaubt  und die Existenz einer 
Schwellenkonzentration annimmt. Bei den Verfahren von 
ALDENBER(; und SLOB (1993) und von WAC;NER und LOKKE 
(1993) kann die HC5 mit einer gewiinschten Konfidenz 
berechnet werden. Ein Konfidenzniveau yon 50'5'o entspricht 
dem Median des Sch~tzwertes; die Wahrscheinlichkeit, die 
HC5 zu tiber- oder untersch~itzen, ist gleich groin. In den 
Niederlanden wird diese ttC5 als Maximum Permissible 
Concentration (MPC) benutzt, um Schutzziele zu definie- 
ren (Health Council of the Netherlands 1989). Weiterhin 
ist die Berechnung der HC5 mit 95% Konfidenz iiblich 
(OECD 1992, VAN LEF.UWrN et al. 1994). Dieser niedrigere, 
also "sicherere", Wert wird als Maf~ ftir die Unsicherheit 
der Sch/itzung angesehen: die Wahrscheinlichkeit, daf~ die 
so berechnete HC5 in Wirklichkeit zu hoch ist, betr~igt 5%. 

5 Simulationsmodelle 

Auch bei der HC5-Berechnung werden wichtige Eigenschaf- 
ten yon Okosystemen vernachl/issigt, die eventuell die Wir- 
kung einer Schadstoffbelastung beeinflussen: variable Um- 
weltbedingungen, wie z. B. Witterung, und Wechselwirkun- 
gen zwischen verschiedenen Populationen. Vor allem, um 
Interaktionen zwischen Populationen und somit auch die 
m6glichen indirekten Effekte eines Stressors absch~itzen zu 
k6nnen, werden Simulationsmodelle mittlerweile verst~irkt 
gefordert (OECD 1992, US-EPA 1992; CROSSLANI) et al. 
1993). Zwei Beispiele sollen m6gliche Vorgehensweisen 
verdeutlichen. 

5.1 Individuenbasierte Modelle 

DULMER und RAVrE (in Vorbereitung) sowie KI.(3TIGI-:N et al. 
(1996) untersuchten, wie von Schadstoffwirkungen, die an 
Individuen gemessen wurden, auf die Ebene von Populatio- 
nen und einfachen Lebensgemeinschaften im Labor extrapo- 
liert werden kann: Lebensdaten von Daphnia magna 
(Wachstum, Juvenilentwicklungsdauer, Embryonalentwik- 
klungsdauer, Gelegegr6f~e und Lebensdauer) wurden bei 
verschiedenen Umweltbedingungen (Nahrungsangebot, 
Schadstoffbelastung und Temperatur) gemessen (---~ Abb. 
2, links). Aus der Beobachtung von Einzeltieren unter glei- 
chen Bedingungen konnten einerseits statistische Verteilun- 
gender  Parameter bestimmt werden, um die Unterschiede 
zwischen Individuen widerzuspiegeln. Aus den verschiede- 
hen Versuchsbedingungen andererseits konnten z. B. die 
Abh~ingigkeiten der Lebensdaten yon der Schadstoff- 
konzentration abgeleitet werden. Die erhaltenen Funktio- 
nen wurden dann in ein individuenbasiertes Modell einge- 
baut, das den Lebenslauf jeder Daphnia separat simuliert 
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(-~ Abb.  2, Mit te) .  Die einzelnen Tiere in der Modell- 
population unterscheiden sich durch ihre individuellen 
I.ebensdaten, die ihnen zufallsgem~if~ aus den im Experi- 
ment beobachteten Verteilungen zugeordnet wurden. Die 
Simulationsergebnisse wiederum konnten an Populations- 
experimenten tiberprtift werden ( ~  Abb.  2, rechts) und z. 
B. zur Prognose yon Wahrscheinlichkeiten des Aussterbens 
verwendet werden. Auf dieselbe Weise wurden Modelle ftir 
die Populationsdynamik anderer Zooplanktonarten erstellt, 
die dann gekoppelt und an Daten von Experimenten mit 
einfachen I.ebensgemeinschaften getestet wurden (HOMMEN 
et al. 1993). 
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Abb. 2: Extrapolation mit Hilfe individuenbasierter Modelle 

5.20kosystemmodelle 

In der Regel werden jedoch so aufwendige Experimente zum 
Einfluf~ eines Schadstoffs auf die Lebensdaten verschiede- 
ner Arten nicht zur Verfiigung stehen, so daf~ auf die Ergeb- 
nisse der tiblichen Toxiziditstests zurtickgegriffen werden 
mufK Dies gilt vor allem dann, wenn nicht eine oder wenige 
Arten im Vordergrund stehen, sondern komplexere Lebens- 
gemeinschaften. Oblicherweise wird dann nicht mehr jedes 
Individuum modelliert, sondern die Veriinderung der 
Populationsdichten der wichtigsten taxonomischen oder 
funktionellen Gruppen mit Hilfe yon Differential- oder 
Differenzengleichungen beschrieben. 
Eine m6gliche Vorgehensweise soil anhand des Modells 
SWACOM (Standard Water Column Modell, ONr:tI.L et al. 
1982, BARTH.L et al. 1992) vorgestellt werden. SWACOM 
wurde speziell ftir die Untersuchung toxischer Effekte auf 
der Okosystemebene entwickelt. Es modelliert nicht einen 
bestimmten See, sondern die Freiwasserzone eines generali- 
sierten dimiktischen Sees mit 4 trophischen Ebenen und 19 
Populationen ( ~  Abb . . 3 ) .  Die Populationsdynamik wird 
mit t lilfe eines Differentialgletchungssystems beschrieben; 
die einzelnen Populationen unterscheiden sich durch Para- 
meter wie Fref~rate, Respirationsrate, Temperaturoptimum 
USW. 
Die Dynamik des Systems ohne Fremdstoffbelastung ist in 
Abbildung 4 dargestellt. Dieser Lauf diente fiir die folgen- 
den Beispiele als Standard. 
Zus~itzlich zu den erw~ihnten physiologischen Parametern 
ist jede Modellpopulation durch ihre Sensitividit gegeniiber 

dem Fremdstoff charakterisiert. Normalerweise stehen 
Toxizit~itsdaten nicht exakt ftir alle Populationen im Mo- 
dell zur Verfiigung. Fiir die folgenden Beispiele benutzten 
wir einen Datensatz yon SI.OOF et al. (1983) und SLoo): & 
CANTOX (1983), der schon frtiher zum Vergleich verschie- 
dener Extrapolationsverfahren benutzt wurde (OECD 
1992). Der Datensatz enth~ilt akute und chronische 
Toxizit~itsdaten fiir acht Chemikalien und elf Arten. 

Phyto- 
plank- 

ton 

Licht 

1~ azing Z o o -  

i : p l a n k -  

~A �9 i ,~ :tot,: 
ssimi lat ion :. .I[ [ :.. .. 

N&hr- 
stoff 

N&hrstoffzufuhr 

0 360 

360 

Temperatur  

0 360 

i 
Abb. 3: Konzeptdiagramm zu SWACOM, modifiziert nach 

O'NrH.t. et al. (1982) 
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Abb. 4: SWACOM-Jahresgang ohne Schadstoffbelastung 
(Biomassesumme je trophische Ebene) 
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Die Testarten wurden moglichst an Hand ihrer 6kologischen 
Funktion den Modellpopulationen zugeordnet: Pseudomo- 
nas wurde wie ein Prim/irproduzent behandelt, zusammen 
mit Microcystris, Scenedesmus und Lemna. Daphnia, Culex, 
Hydra und Lyrnnea dienten als Prim/irkonsumenten bzw. 
Zooplankton. Poecilia und Oryzias wurden als planktivore 
Fische angesehen, w/ihrend Xenopus die Rolle des Topcar- 
nivoren spielte. Ziel war es, alle verfiigbaren Toxizit~itsdaten 
nutzen zu k6nnen. Wie die Auswirkung der gew/ihlten 
Zuordnung untersucht werden kann, wird sp/iter gezeigt 
werden. 
Mit Hilfe von SWACOM soil ein Extrapolationsverfahren 
vorgestellt werden, das analog zur HC5-Methode (s. o.) zu 
verstehen ist, aber zus/itzlich auch indirekte Effekte und 
variable Umweltbedingungen beriicksichtigen kann: Es soil 
diejenige Konzentration bestimmt werden, die einen Effekt 
von 5% im Okosystem(-modell) verursacht. Dicse EEC5 
(Ecosystem Effective Concentration for 5%) soil wie die 
HC5 mit einer gewiinschten Konfidenz, z. B. 50 und 95%, 
bestimmt werden k6nnen. Die Vorgehensweise ist in Abbil- 
dung 5 schematisiert dargestellt. 
Nach der Entscheidung fiir einen Endpunkt startet der AI- 
gorithmus mit einer Simulation der ungest6rten Situation, 
also ohne Schadstoffwirkung, um den Kontrollwert des 
Endpunkts zu bestimmen (z. B. maximale Algendichte im 

W&hle Endounkt E 

Bestimme den Wert des EndDunkts 
ohne Belastuna = E(O} 

Starte mit kleiner Schadstoffkonzentration tox 
und arof3em~Suchschri~ Dtox 

FOhm eine de~erminkd. :S imlda t~  dumh 
�9 . . . . . .  . .  
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:,~: ::~:il : : : : i "  
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tox := tox+ Dtox: 
Ja 

Effekt .< 0.05 ? 
~nein 

tox := tox - Dtox 
Dtox:= Dtox/10 

Dtox<0.001 ? 

ia 

EEC5 := tox 

Abb. 5: Schema der EEC5-Berechnung, Erl/iuterung s. Text 

unbelasteten Jahresgang). Dann wird die Schadstoff- 
konzentration um einen bestimmten Wert (Dtox) erh6ht und 
der Wert des Endpunkts aus der Simulation unter dieser 
Belastung und die relative Ver/inderung zur Kontrolle be- 
stimmt (dunkelgraue Box in Abb. 5). Je nachdem, ob der 
Effekt gr6f~er oder kleiner als 5% ist, wird eine neue Testkon- 
zentration des Schadstoffs festgelegt und wiederum der Wert 
des Endpunkts bestimmt. Dies (hell graue Box in Abb. 5) 
wird solange durchgefiihrt, bis die EEC5 mit einer gewiinsch- 
ten Genauigkeit bestimmt ist. Soil die EEC5 mit einer be- 
stimmten Konfidenz berechnet werden, wird for eine zu 
testende Schadstoffkonzentration nicht nur ein determi- 
nistischer Simulationslauf zur Berechnung des Effekts durch- 
gefiihrt, sondern jeweils viele Monte-Carlo-Simulationen. 
In jeder dieser Monte-Carlo-Simulationen werden z. B. die 
direkten Effekte auf die einzelnen Populationen aus den 
angenommenen statistischen Verteilungen gezogen und dann 
der Wert des Endpunkts und der relative Effekt berechnet. 
Aus den Monte-Carlo-Simulationen wird dann bestimmt, 
wie oft der Effekt kleiner als 5% war. Dieser Anteil kann 
als Konfidenz betrachtet werden, da er die Wahrscheinlich- 
keit angibt, keine gr6f~ere Ver/inderung des Endpunktes als 
5% zu verursachen. Im Verlauf des Algorithmus wird die 
Schadstoffkonzentration dann wiederum solange ver/indert, 
bis der Effekt mit der gewiinschten Konfidenz (z. B. 50% 
oder 95% wie bei der HC5-Methode) noch kleiner als 5% 
ist. Die Suche stoppt wiederum, wenn der Suchschritt fiir 
die Schadstoffkonzentration kleiner als eine gew/.inschte 
Genauigkeit ist. 
Zun~ichst wurden ftir die acht Chemikalien EEC5-Werte f/.ir 
folgende Endpunkte bestimmt: Zunahme der Phytoplank- 
tonbiomasse und Abnahme der Zooplankton-, Planktivoren- 
und Piscivorenbiomasse. In sechs F/illen zeigten sich Hin- 
weise auf indirekte Effekte auf der Okosystemebene: 
Auf eine Belastung mit KeCr20. reagierte das Modell zu- 
erst mit einer Zunahme der mittleren Algenbiomasse, ob- 
wohl den Phytoplanktonpopulationen im Mittel die nied- 
rigsten Toxizit/itswerte zugeordnet wurden, die Algen im 
Labor demnach empfindlicher als die anderen trophischen 
Ebenen waren. Die im I.abor gegeniiber NaBr und p-NT 
relativ toleranten Planktivoren zeigten den niedrigsten 
EEC5-Wert. Ebenfalls Hinweise auf indirekte Effekte gab 
es beim 2,4-DCA. Hier waren der piscivore Population die 
niedrigsten LC50 und NOEC-Werte zugeordnet worden, 
die niedrigste EEC5 wurde jedoch fiir die Algenzunahme 
berechnet. Wie beim Kaliumdichromat sagte das Modell 
bei Dimethoat und PCP bei niedrigen Konzentrationen zu- 
erst eine Zunahme des Phytoplanktons voraus. Da im Mo- 
dell keine direkte Wachstumsf6rderung durch Fremdstoffe 
enthalten ist, mug auch dies als indirekter Effekte gelten. 
Die Bedeutung der Sensitivit/it der einzelnen Modell- 
populationen konnte mit einer multiplen Regression yon 
Monte-Carlo-Simulationen mit verschiedenen Zuordnungs- 
mustern untersucht werden. Die Zooplanktonpopulation 5 
hatte beispielsweise den weitaus st/irksten Einfluf~ auf die 
Abnahme der mittleren Piscivorenbiomasse. Konsequenz 
einer solchen Analyse kann sein, sich auf Toxizit~itstests fiir 
die wichtigsten Populationen zu konzentrieren oder eine 
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bestimmte Zuordnung auszuw~ihlen, z. B. die, welche die 
niedrigste oder die mediane EEC5 ergibt. 
FOr Abbildung 6 wurden die Ergebnisse verschiedener 
Extrapolationsverfahren verglichen. Alle Methoden ordne- 
ten die acht Substanzen sehr/ihnlich ein, die Korrelations- 
koeffizienten zwischen zwei Verfahren waren stets gr6f~er 
als 0,8. Die Anwendung yon Sicherheitsfaktoren auf die je- 
wells niedrigste NOEC ergab die sichersten (niedrigsten) 
Okosystemschwellenwerte, w/ihrend die deterministischen 
EEC5-Werte die h6chsten Sch/itzungen darstellten. Die 
Monte-Carlo-EEC5-, HC5- und NEC-Werte auf der Basis 
akuter Toxizitfiten zeigten sehr ~ihnliche Ergebnisse. 
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~ 001  

x 

~ N ca .3. 
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o ~ 9, aa 

bkosystem- 
schwellenwert 

Abb. 6: Okosystemschwellenwerte nach verschiedenen Extrapo- 
lationsverfahren fur acht Chemikalien 

6 Diskussion 

Werden die verschiedenen Verfahren verglichen, ergeben sich 
folgende Nachteile der Verwendung von Simulations- 
modellen bei der Extrapolation vom Labor auf das Frei- 
land: 

1. Simulationsmodelle sind komplizierter und aufwendi- 
ger als HC5- oder NEC-Berechnung. 

2. Simulationsmodelle verlangen zus/itzlich zu den Toxi- 
zit/itsdaten Angaben i~ber Struktur und Funktion des 
0kosystems, z. B. in Form yon Wachstumsraten 

3. Standardisierung erscheint'schwierig. Es ist nicht anzu- 
nehmen, daft ein Modell generelle Akzeptanz finder. An- 
dererseits k6nnen existierende Modelle konkreter Oko- 
systeme verwendetet werden (site specific risk assess- 
ment), 

4. Validierung der berechneten EEC5 ist schwierig, wenn 
nicht unm6glich. Dieser Einwand gilt allerdings ftir alle 
Berechnungen von Okosystemschwellenwerten. 

Diesen Nachteilen stehen folgende Vorteile gegeniiber: 

1. Es k6nnen verschiedene Endpunkte untersucht und die 
empfindlichsten identifiziert werden. 

2. Alle verf%baren Daten k6nnen verwendet werden, nicht 
nur die Toxizit/itsdaten: Eigenschaften einer zu schi~t- 
zenden Art oder eines zu schi~tzenden Okosystems, va- 
riable abiotische Umwelt, Wechselwirkungen zwischen 
Populationen, verschiedene Expositionsszenarien. 

3. Indirekte Effekte einer Substanz werden erfaf~t. 

4. Unsicherheiten iiber Struktur und Funkrion des Okosy- 
stems, iiber direkte Effekte und i2ber Exposition k6nnen 
in Monte-Carlo-Simulationen quantitativ berticksichtigt 
werden und ergeben Wahrscheinlichkeitsaussagen, wie 
sie fiir eine 6kologische Risikoanalyse wtinschenswert 
sind. 

Zusammenfassend sind wir der Meinung, daf~ Simulations- 
modelle (noch?) nicht als ein Standardverfahren der Effekt- 
absch/itzung eingesetzt werden k6nnen, sondern in bestimm- 
ten Fallen als zus/itzliche Werkzeuge ftir eine detailliertere 
Analyse dienen k6nnen. In diesem Sinne sind Simulations- 
modelle als ein Verfahren des "Comprehensive Risk 
Assessment" analog zu den Mikro- und Mesokosmosver- 
suchen auf der experimentellen Seite zu sehen (--9 Tabelle 1 ). 

Tabelle 1: Einordnung von Simulationsmodellen in die Stufen der 
Effektabsch~itzung nach OECD (1992) 

Ebene Experimentell Theoretisch 

Preliminary 

Refined 

Comprehensive 

QSARSs, akute 
Toxizit~t 

Chronische Tox. 
for > 3 Arten 

Mikro- und 
Mesokosmen 

Sicherheitsfaktoren 

HC%-Methoden 

Simulationsmodelle 
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Glossar 
EC50: 

NOEC: 

EEC5: 

(P)NEC: 

HC5: 

MPC: 

Effektive Konzentration mit 50%Wirkung 

H6chste getestete Dosis ohne signifikanten Wirkung 

im Vergleich zur Kontrolle 

Ecosystem EC5 = Effektive Konzentration mit 5% 
Wirkung auf der Okosystemebene 

(Predicted) No Effect Concentration 

Hazardous Concentration for 5% of all species 

Maximum Permissible Concentration 
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Die Tagung soil in einer Reihe von ausgew/ihlten Vortr/igen einen Oberblick fiber die Belastung von I,ebensmitteln mit organi- 
schen Stoffen, deren Herkunft und toxikologische Bedeutung geben. Des weiteren werden M6glichkeiten zur Reduktion der 
Schadstoffbelastungen aufgezeigt. Begleitend zur Tagung ist eine Posterausstellung vorgesehen. Die Gebiihr betr/igt DM 275,00. 
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Telefax: +49-89-3187-3362 
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