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Calculation of toxicity levels

To compare the toxicity associated with the pesticide concentrations measured in the
different sites, toxic units (TU) were computed from the peak water concentrations

determined for each site (Liess et al., 2005a):

TU(D.magna):maX[nZI(log(ci/LCSOi)) (1)

where TU is the maximum toxic unit of the n pesticides detected at the considered

(D. magna)
site, C, is the concentration (ug/L) of pesticide i and LC50;, is the 48h-LC50 of pesticide i
for Daphnia magna (pug/L) as given in Tomlin (2001). Although peak water
concentrations may have been underrated due to a delayed response of the sampling

system, we assume the computed TU to be a conservative measure of pesticide

(D. magna)
toxicity since (1) pesticide concentrations usually decrease strongly within 24h during
runoff but the 48h-LC50 of Daphnia magna was used for toxicity assessment (Richards et
al., 1993) and (2) only the maximum toxic unit was considered instead of the sum toxicity
of the pesticides detected at the respective site. If no pesticide was found a TU-value of -5
was assigned to that site, corresponding to the value found for unpolluted streams in a

previous study (Liess et al., 2005a).

Macroinvertebrate sampling

Four replicate samples (surface ca. 0.12 m? per sample) of different substrates were taken
on each sampling date with a 500-um mesh-size Surber Sampler (Hydro-Bios, Kiel,
Germany) and preserved with formalin (ca. 4% vol.). The invertebrates were sorted out,
counted and identified to the lowest possible taxonomic level, which was genus for most
taxa. A list of the taxa found in France and Finland along with their frequency in the

samples is given in the supplementary material.

SPEAR-index calculation and endpoints

The identified taxa were classified into SPEAR and SPEnotAR according to ecological
and physiological traits as described in Liess and von der Ohe (2005). Since life-cycle
traits such as emergence time and voltinism are dependent on the biogeographical region
(e.g. Central and Northern Europe), the classification for a particular taxon may differ
between regions. The available data and region-dependent classification information are
compiled in a database which is publicly available and comprises about 1000

macroinvertebrate taxa (Liess et al., 2006). After classification into SPEAR and
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SPEnotAR the relative abundance of taxa which are potentially sensitive towards

pesticides in a community, was computed for each site and date:

D log(x+1)*y
%SPEAR, == %100 )

abundance) n
. log(x,+1)
i=1

where n is the number of taxa, x, is the abundance of taxon i and y is: 1 if taxon 7 is
classified as SPEAR, otherwise 0. Similarly, we calculated the values for another

community endpoint %SPEAR

oM abunaanceyy Where classification of taxa relies only on

physiological sensitivity (P) and migration ability (M) to exclude biogeographical bias of
this index. %SPEAR

(PM abundance)

was used to examine the applicability of the SPEAR

concept across different regions. The endpoint %SPEAR which indicates the

(number)?

relative number of sensitive taxa, was computed for each site and date by:

2.y 3

% SPEAR e =——* 100
n

number)

Finally, the endpoint SPEAR was computed by dividing the

(abundance  during/before)

%SPEAR

(abundance)

during the period of maximum pesticide input in streams (France: May,

Finland: August) by %SPEAR

(abundancey O€TOTE this period (France: April, Finland: July).
Time periods were estimated on the basis of information from local authorities and as

reported elsewhere (Liess et al., 1999a; Liess et al., 2005a).

Leaf litter breakdown

Three gram of air-dried Alnus glutinosa leaves at abscission were anchored to the streams
in coarse (mesh size: app. 6 mm; polyethylene bag size: 20 x 20 cm) and fine (mesh size:
50 um; nylon cylinder size: 15 cm length, 7.5 cm diameter) enclosures. Leaves in the
coarse bags were accessible to invertebrates whereas leaves in the fine bags were not and
served as control for microbial degradation and leaching (Gessner et al., 2002). Triplicate
coarse and fine bags were deployed after the first sampling for approximately 21 days in
12 randomly selected sites in France and in 8 sites in Finland. To correct for handling
losses three coarse and fine bags were treated the same way as the others but returned
immediately to the laboratory after a brief deployment in the stream. After retrieval of the

bags, the remaining litter was washed, oven-dried to a constant mass at 60° C (24 to
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48 h), reweighed and averaged for each type of bags for every station. The remaining leaf
mass W (s) in grams for station s after time ¢ was obtained by summing up the handling-
loss corrected weight of the remaining litter at site s from the coarse enclosures and the
loss due to microbial degradation and leaching at site s derived from the fine enclosures

(for details see Benfield (1996)). The exponential leaf breakdown rate k£, was computed

_ W, (s) 4)

where W (s) is the initial leaf mass in grams at site s and ¢, is the deployment time for the

considered site (other variables as defined above) (Benfield, 1996).

Data analysis

The data analysis was performed separately for the Finnish and French sites if not
otherwise indicated. Prior to analysis, the average values for the two sampling dates were
calculated for all variables that were measured twice at each site, in order to avoid
temporal pseudoreplication. However, we also conducted the analyses for each single
measurement date. The results broadly confirmed the findings of the analyses performed
for the combined data set and they are therefore not shown. Hierarchical cluster analysis
of environmental variables using Spearman’s rho as similarity measure was performed to
check for collinearity and redundancy among environmental variables (McGarigal et al.,
2000). Environmental variables that exhibited strong correlation with other variables
(Spearman’s rho > 0.8; see Table 1) but were implausible an explanation of differences in
macroinvertebrate assemblages, on the basis of common ecological knowledge (Allan,
1995), were removed from the data set to avoid misspecification of the linear model
(Flack et al., 1987; McGarigal et al., 2000).

Multiple linear regression was applied to identify the environmental variables that were
best suited to explain the different SPEAR metrics and the leaf decomposition rate k. We
weighted the sites in the regression according to the total log (x+1) abundance of species
(only for SPEAR metrics). We employed manual model building, defining models on the
basis of expert judgement and automatic model building starting with the null model (no
explanatory variable included) or the full model (all explanatory variables included). The

statistical procedure was backward and forward entering of variables with Akaike’s
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Information Criterion as stepwise model selection criterion (Akaike, 1974). Model
simplification was performed using t-test for significance of single variables and analysis
of variance (ANOVA) with F-test for significance of the complete model. Models with
different numbers of parameters were compared with the F-test. Goodness of fit was
assessed with the adjusted 12 (r? for models with only one explanatory variable). Analysis
of covariance (ANCOVA) with t-test was applied to check for significant differences in
slope or intercept for factors in regression. Model checking included: heteroscedasticity,
normal distribution of residuals and influence of single observations using residual-
leverage plots and Cook’s distance. We applied hierarchical-partitioning to determine the
relative importance of independent explanatory variables in the linear models (Chevan et
al., 1991).

To detect effects of pesticide input on SPEAR metrics or £ in a single country, the

respective values were split according to the TU into sites potentially receiving

(D. magna)

(TU > -3.5) and potentially not-receiving (TU

0. magngy < ~3-3) pesticide input.

(D. magna)

Welch’s t-test for unequal variances was used to compare the means of the two groups.

For the comparison of SPEAR metrics across countries, the respective observations of

France, Finland and Germany were grouped according to their TU, ..., as:

— reference (TU <-3.5)

(D. magna)

—  lightly contaminated (-3.5 < TU <-2.25)

(D. magna)

— and heavily contaminated sites (TU >-2.25)

(D. magna)

The class boundaries (-3.5 and -2.25) were chosen to make the sample sizes as even as
possible for all countries. However, the use of different class boundaries (-4 and -2)
yielded the same results. To detect significant differences between means of groups, non-
parametric ANOVA with Kruskal-Wallis test was conducted, followed by a non-

parametric multiple-comparisons-test of the Behrens-Fischer type (Munzel et al., 2001).

All statistical computations and graphics were created with the open source software
package R (R Development Core Team, 2006) using version 2.4.0 (for Mac OS X, 10.4.8)

with appropriate additional packages (hier.part, Hmisc, npmc, maps and mapdata).
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Results

Characterization of investigated streams and communities

Water temperature, pH, hardness and oxygen exhibited only slight variation (up to 34%
standard deviation) among the sampling sites in each study area, while streambed
substrate composition showed the largest variability (up to 400% standard deviation)
(Table 1). The French and German streams were very similar concerning most stream
characteristics but differed in the clay and silt content of the substrate. In contrast, the
French and Finnish sites were very similar regarding substrate composition but mainly
differed in water chemistry characteristics. A total of 94 different taxa with an average of
27 taxa per stream were identified in the 13 Finnish streams; the values for the 16 French
streams were 110 and 33, respectively (see supplementary material). In the study of Liess
and von der Ohe (2005) 129 different taxa and an average of 24 taxa per sampling site
were found in the German streams, applying the same level of taxonomic identification as

in the present study.

In Finland, Asellus aquaticus, Chironomidae spp., Dryopoidea spp., Leuctra fusca,
Limoniidae spp., Oligochaeta spp. and Simuliidae spp. were found in more than 85% of
the samples. The most common taxa (> 85% of samples) in France were Baetis rhodani,
Elmidae spp., Ephemerella ignita, Erpobdella spp., Gammarus pulex, Hydropsyche spp.
and Oligochaeta spp.. In the German study, Chironomidae spp., Erpobdella octoculata,
Glossiphonia complanata, Tubificidae spp., Gammarus pulex and Limnephilus lunatus

were present in more than 85% of the samples.

Pesticide monitoring

In Finland, only the fungicide trifluraline was detected; it had a maximum TWA water

concentration of 1.11 ng/L (Table 2), but resulted in a neglectable TU for the

(D. magna)
Finnish streams (Figure 2). In contrast, all pesticides of the monitoring program were
detected in samples from French streams (Table 2). They were identified and quantified
after the only strong rain event (20 to 30 mm rainfall between May 12 and 13, 2005
(Meteo France, 2006)) that occurred in the study area during the sampling period. For the

French sampling sites pesticide concentrations with TU values up to -0.42 were

(D. magna)

observed (Figure 2). For the German streams TU

(Liess et al., 2005a).

(0. magnay Values up to -0.71 were reported
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Figure 2: Box-Whisker plot of Toxic Unit ,, ...« magna)
France (FR), Germany (GR) and Finland (FI).

for the sites in the study areas of

Relationship between environmental variables and SPEAR metrics

For the Finnish streams, no significant linear model could be established for

%SPEAR

(abundance)®

(Table 3). Neither %SPEAR

(abundance)

and stream depth was the only variable to explain %SPEAR

(number)

nor %SPEAR

(number)

was significantly different for
streams with and without undisturbed upstream reaches (Welch’s t-test, P = 0.439 and

P = 0.696). For the French streams, variability in %SPEAR

(abundance)

was best explained by

TU and the factor undisturbed upstream reach (Table 3). The negative relationship

(D. magna)

between %SPEAR and TU;, ,...,18 illustrated in Figure 3.

(abundance)

Values for %SPEAR

(abundance)

and %SPEAR

(number)

were significantly reduced for streams
which received pesticide input (Welch’s t-test, both P < 0.001). Pesticide-impacted

streams with undisturbed upstream reaches had significantly higher %SPEAR and

(abundance)

%SPEAR

(number)

P=0.017 and P <0.001).

compared to impacted streams which lacked these reaches (Welch’s t-test,
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Figure 3: Relation between the benthic invertebrate community structure expressed as
%SPEAR and the Toxic Unit of the sites with undisturbed upstream

(abundance)

reaches in France and Germany. Linear regression lines are significant with P < 0.001,
?=0.61 and 0.64 for French (n=10) and German streams (n=11), respectively. The slopes
and intercept are not significantly different (analysis of covariance, P = 0.581).

(Daphnia magna)

Relationship between leaf-litter decomposition and environmental variables

The leaf-litter breakdown coefficient & for the Finnish streams ranged from 0.001 to 0.046
and k& was highly correlated with water temperature (Table 3). For the French streams,

k values between 0.008 and 0.067 were measured. The breakdown rate was significantly
different between streams potentially receiving (0.0252+0.0049 s.e.) and not receiving

pesticide input (0.0588+0.0008 s.e.) (Welch’s t-test, P < 0.001). TU and the factor

(D. magna)
undisturbed upstream reach could explain a significant part of the variation in k& (Table 3),
where k responded positively to the presence of undisturbed upstream reaches and

negatively to an increase of pesticide stress. However, the best-fit model for £ only

comprised the variables %SPEAR and % of sand on the stream bottom (Table 3).

(abundance)
This indicated that pesticide stress had no direct effect on the leaf litter breakdown but

mediated through its negative effect on sensitive species. The relationship between

%SPEAR

(abundance)

and £ is displayed in Figure 4.



Table 3: Summary statistics of linear models to explain SPEAR-endpoints and leaf litter breakdown rate & in French and Finnish streams.

Model statistics Relative importance of explanatory variable in best-fit linear model (%)?
31 o
Response variable Country adj.r*> n P "l;l(::(iitc U:g;:?;;ll)rfd S(:Z;?ll:l ﬁlanf)el(:ous tem‘;]::::ure S:lf)ﬁgrt %SPEAR ,hundance) :/;n(:if
reach algae

%SPEAR gy Finland o oo B B B B _ hetexplamaory
%SPEAR mpey  Finland  0.56° 13 0.003 — — 100 — — — —
Y%SPEAR pundncey ~ France  0.64 16 <0.001 61.80 31.20 — — — — —
%SPEAR umyy  France 098 16 <0.001 14.30 29.90 — 19.70 21.40 14.70 —
k Finland 0.88* 8 <0.001 — — — — 100 — — —

k France 0.44< 12 0.041 51.75 48.25 — — — — — —

k France 094 12 <0.001 — — — — — — 79.8 20.2

@ determined in hierarchical partitioning (Chevan and Sutherland, 1991)  ® r>not adjusted for one explanatory variable °not best-fit model
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Figure 4: Relation between leaf litter decomposition and %SPEAR ., for 11 streams

in Brittany, France. Linear regression was significant with P <0.001 and r>= 0.89.

Comparison of %SPEAR p,; pumdance) ACTOSS geographical areas

For Germany, France and Finland, the means of %SPEAR a metric excluding

(PM abundance)?

traits with biogeographical variability, were significantly different when grouped by
TUp, pugnyy (Kruskal-Wallis-test,  x¢,, =26.32, P <0.001). All the reference sites in the

three countries (TU < -3.5) exhibited about the same mean level of %SPEAR

(PM abundance)
with 46, 52 and 54% for France, Finland and Germany, respectively. Pairwise
comparisons showed that values from reference sites were significantly different

(P < 0.05) from the values recorded in the highly contaminated sites in France and
Germany (TU > -2.25) (Figure 5). For all countries, neither the reference sites nor the
highly contaminated sites were significantly different (P < 0.05) from the mean

%SPEAR of lightly polluted streams (-3.5 < TU < -2.25). Nevertheless, a clear

(PM abundance)

decline of the %SPEAR

(PM abundance)

was visible for the group of lightly polluted sites
compared to reference sites. Furthermore, when the data from all countries were pooled,
the difference between lightly polluted and reference sites showed to be significant in

multiple comparisons (P = 0.003).
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YSPEAR b1 sbundancey Was lower for France than for Germany concerning the groups of

lightly and highly contaminated streams (Figure 5), because of the higher TU, ...
values of the French sites in each group. No difference was observed in regression

analysis (not shown, but compare Figure 3).

90
Countries

B Germany
80 I France
O Finland

70

%SPEAR(PM abundance)

TU<-35 -35<TU<-225 TU >-2.25
n= 6 5 13 4 6 0 10 5 0

Figure 5: Relation between %SPEAR ;. 1ydancey @0d toxic unity, ... (TU) for the
study sites in France, Finland and Germany with the sample sizes n. Different letters over
the bars indicate significant differences in multiple comparison post-hoc test (non-
parametric Behrens-Fischer test, P < 0.05). Error bars show standard error.

Temporal change of %SPEAR

(abundance)
For Finland, the average change of the communities from July to August,

SPEAR

(abundance during/before)’

for all streams was 1£0.06 standard error (s.e.). Hence, no change
in the community structure occurred in the period of pesticide application. Similarly,
French streams that were not subject to pesticide input (TU, ..., < -3.5) had an average

SPEAR , ndance duringberorey ©F 1:01£0.08 s.e., while stations which received pesticide inputs

(TU > -3.5) had a mean SPEAR of 0.92+ 0.06 s.e.. However,

(D. magna) (abundance during/before)
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SPEAR values for the two groups were not significantly different

(abundance during/before)

(Welch’s t-test, P = 0.215). The average values of SPEAR for the German

(abundance during/before)
streams were 0.92+0.06 s.e. and 0.74 +0.08 s.e. for streams potentially not receiving and
receiving pesticide input, respectively. These values were significantly different at P =
0.048 (Welch’s t-test).

The pooled data for community change in the period of pesticide application

(SPEAR yndance duingierorey) O @1l regions were significantly different concerning the

grouping by TU (Kruskal-Wallis-test, x§’49 = 6.94, P < 0.031). In multiple

(D. magna)
comparison tests, the medium (P = 0.032) and highly contaminated sites (P = 0.025)
differed significantly from the reference sites, indicating an acute response of

%SPEAR

(abundance)

from pre- to pesticide-application period.

Discussion

Linking pesticide input to community composition

In the present study we conducted field investigations in a region of each France and
Finland to examine whether current-use pesticides would affect freshwater

macroinvertebrate communities. Pesticide stress in terms of TU was almost absent

(D. magna)
in the Finnish streams, and the variation in the lotic macroinvertebrate community could
not be attributed to the presence of these contaminants. The results of our pesticide
measurements are in agreement with those of a Finnish governmental screening
programme from 2004 to 2005 (Finnish Environment Institute (SYKE), personal
communication), and we do not know of any field study on Finnish streams reporting
pesticide concentrations at a level potentially toxic to invertebrates. The low pesticide
input in Finnish streams compared to the French may be attributed to the reduced
pesticide application rate, different compound classes and geological factors, e.g. higher
organic carbon content of the Finnish soils (European Commission Joint Research Centre,
Institute for Environment and Sustainability, personal communication). We suppose that
the results presented here are representative for the general situation in the agricultural
region of Finland, since we sampled streams in different areas of this region.
Nevertheless, a more thorough investigation including more compounds, sampling sites

and a longer sampling period could alter this appraisal.
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For the French streams, we found a clear relationship between pesticide stress and

community composition as indicated by %SPEAR Among the environmental

(abundance)®

variables, pesticide stress, indicated by TU best explained the results for

(D. magna)®

%SPEAR

(abundance)®

Furthermore, we observed a decline in the relative abundance of

sensitive taxa after pesticide runoff, although it was not significant. This may be due to

effects on the communities before the beginning of our study.

The concentrations presumed to cause an effect in the French streams, resulted in

TU -values up to -0.42 (Table 2) and are in accordance with those reported

(D. magna)
elsewhere. Liess and Schulz (1999) showed that pesticide-contaminated runoff water with

TU up to 0.38 was the main cause for the decline in abundances of several

(D. magna)
macroinvertebrate species in a small headwater stream. The study of Liess and von der

Ohe (2005) demonstrated strong causality between a TU larger than -3 and a

(D. magna)
decline of SPEAR. Castillo et al. (2006) stated change in the invertebrate community
structure associated with an exposure to pesticide concentrations in the surface water up

to a TU of -0.73. Finally, a review of mesocosm studies reported effects on the

(D. magna)

macroinvertebrate community above a TU of -2 (Van Wijngaarden et al., 2005).

(D. magna)

The relationship between the relative abundance of sensitive taxa and pesticide stress was
similar for the French and German streams (Figure 3). Concurrently, geographical and
physico-chemical variables varied and approximately 35% of the taxa found in France
were not recorded in the German streams. Hence, the response of traits to pesticide stress
was not affected by geographical and taxonomical differences. The insensitivity of traits
to a range of environmental gradients was also reported by Charvet et al. (2000). This
issue warrants further investigation, especially in South and non-European regions,
because if the dose-response relationship between traits and pesticide stress could be
extrapolated to a wider geographical scale, it would constitute a powerful tool for an

effect assessment on the continental scale.

Effects of pesticides on leaf litter decomposition

In our study on the French streams, we found a significant decrease in leaf litter
decomposition rates for leaves of A. glutinosa due to pesticide stress. The decomposition
rates for streams potentially not receiving pesticide input (0.0588+0.0008 s.e.) are in the

range of values reported for relatively pristine streams in Portugal during summer (0.051
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to 0.064) (Graca et al., 2001). Comparison of the ratio of breakdown coefficients at sites
potentially receiving and sites potentially not receiving pesticide input (0.42) with the
threshold values proposed by Gessner and Chauvet (2002) confirms the functional
impairment caused by pesticides (ratio < 0.5 indicates severe impairment). Chung et al.
(1993) also reported a ratio of 0.35 of breakdown rates of rhododendron leaves for a

pesticide-treated stream and a reference stream.

A reduction in %SPEAR

(abundance)

and %SPEAR .., (not shown) was closely related to a

decrease in leaf litter processing rates (Figure 4). This may be explained by the fact that
2/3 of the shredder taxa classified according to (Merritt et al., 1996) belong to SPEAR.
Maltby et al. (2002) also reported high positive correlation (Pearson’s r = 0.83) between
physiological effects of pesticides on a shredder species and impairment of leaf litter
processing. To sum up, pesticide input in the streams of Brittany, France also affected an
important ecosystem process, leaf breakdown, probably mediated through the adverse

effects on number and abundance of SPEAR taxa.

Undisturbed upstream reaches enhance quality of impacted streams

The presence or absence of riparian forest parts in the 3-km upstream reach explained a
significant part of the variation in the SPEAR endpoints for the French sampling sites.
The presence of undisturbed upstream reaches lead to significantly higher values of

%SPEAR and %SPEAR

(abundance)

at contaminated sites. Other authors also reported

(number)
the relevance of undisturbed upstream reaches for recovery from disturbance. A study on
the Suna river (Japan) attributed the recovery of several invertebrate species after
pesticide spraying to recolonisation from unsprayed upstream reaches within a 5-km
distance (Hatakeyama et al., 1997). Liess and von der Ohe (2005) demonstrated the
recovery of pesticide-impacted communities when riparian forest reaches was available in
the 4 km upstream reach. A recent study, linking exposure modelling with
macroinvertebrate composition of 360 streams investigated over a 17-year period in North
Germany, showed that the presence of forest parts in the 1.5 km upstream reach
facilitated recovery of the relative abundance of SPEAR taxa after modelled pesticide

contamination (Schriever et al., 2007).

Two mechanisms could explain this positive impact of undisturbed upstream reaches.
First, undisturbed upstream reaches may provide recolonization pools from which species

could drift downstream to the impacted reach (Waters, 1972). Second, input of woody
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debris and leaf litter from the riparian forest might supply more energy for the
downstream reaches and thus increase number and abundance of taxa (Wallace et al.,
1995; Bond et al., 2006). The latter mechanism should also increase the number and
abundance of sensitive species at slightly or non-contaminated sites. However, Schriever

et al. (2007) reported no significant difference in %SPEAR for low-contamination

(abundance)
streams with and without undisturbed upstream reaches in the period before pesticide
application. In the present study also, we did not find significant differences in abundance
or number of SPEAR taxa for uncontaminated sites having and not having undisturbed
upstream reaches in Finland. Therefore, current evidence indicates that recovery should
mainly be attributed to instream recolonization by macroinvertebrates from undisturbed
upstream reaches, although a more thorough study is still necessary to clarify this issue.
However, regardless the underlying mechanism, undisturbed upstream reaches clearly
enhance recovery of impacted reaches and this poses a valuable management tool for

freshwater conservation in agricultural areas.

Derivation of an effect threshold for pesticides

For the pooled data of the German, French and Finnish streams, a significant reduction of

sensitive taxa was observed for TU values higher than -3.5. However, this value is

(D. magna)

only a rough estimate for a threshold value because there were hardly any observations

for TU in the interval [-3,-5). Furthermore, regarding the dose-response

(D.  magna)

and %SPEAR

(abundance)

relationship between TU in France and Germany (Figure 3) it

(D. magna)

remains open, if an effect threshold exists or if the relationship is continuously linear up

to a TU of -5. Thus, more field data are needed especially for low values of

(D. magna)

TU to clarify this issue. Nevertheless, our data indicate effects of pesticides in the

(D. magna)

TU range of -2 and -3. Two other field studies also reported shifts in the

(D. magna)

invertebrate assemblages for TU 5, agna) between -2 and -3 (Berenzen et al., 2005; Liess et

al., 2005a). In contrast, we do not know of any mesocosm study where effects below a

TU of -2 were found (Van Wijngaarden et al., 2005). However, most studies on

(D. magna)
stream mesocosms just deal with a single pulse exposure while in the field repeated input
of many different pesticides frequently occurs (Van Wijngaarden et al., 2005). Recently, a
laboratory study with D. magna showed that a repeated exposure to dimethoate and
pirimicarb significantly increased mortality (Andersen et al., 2006). In addition, multiple

stressors may occur in areas with intense agriculture (e.g. pesticides with a different mode
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of action, chronic ammonium exposure, eutrophication) and act additively or
synergistically, which is commonly not incorporated in mesocosm studies (Heugens et al.,
2001). For example, organophosphorous pesticides that were also detected in the French
streams (Table 2) have been demonstrated to elicit greater-than-additive responses in

combination with various herbicides (Lydy et al., 2005).

We suggest that the community change at TU, values < -2 may have resulted from

(D. magna)
the long-term propagation of sublethal effects. This hypothesis is supported by the fact
that the relative abundance of sensitive taxa exhibited only a small acute response to
pesticide stress in lightly contaminated streams (17£10.1 % reduction in

YSPEAR , gancey)- Sublethal effects like reduced fecundity or delayed emergence are

known to appear up to a TU, of -4 (Liess, 2002) and if they cause a competitive

(D. magna)
disadvantage for sensitive species this may result in community change (Fleeger et al.,
2003). However, this remains open to discussion, as another explanation would be that
the communities of the lightly contaminated streams may have not recovered from past

impacts (Harding et al., 1998).

Overall, our investigation gives rise to the concern that the effect threshold for pesticides

in the field is below a TU of -2, which is currently regarded as protective, for

(D. magna)

example in the legislation on pesticides in the European Union (EEC, 1991).

Conclusions

This study showed that the structure and function of aquatic ecosystems may be impaired
by pesticides. We suggest that effects may also occur below levels that are commonly
thought to be protective. This highlights the importance of field studies since effects at
these levels have not been observed in artificial systems. It is noteworthy that no effects

were detectable in the Finnish study area under low pesticide usage.

A very important result for risk managers is that undisturbed upstream reaches improve
the quality of impaired downstream reaches. This could constitute a valuable measure for

future risk mitigation in addition to other innovations in agricultural practice.

Furthermore, current risk assessment would take a great step forward when implementing

ecological knowledge. The use of biological traits in biomonitoring could be a starting
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point and may prove superior to taxonomically based approaches. The trait-based SPEAR
concept was capable of discriminating between the effects of pesticides and those of
confounding factors and natural variation over large spatial scales. Thus, the results from
the regional investigations may be extrapolated to other biogeographical regions in
Central and North Europe. However, more studies are needed in non-European regions to
assess the potential for extrapolation beyond Europe. For example, the concept could
easily be applied to field observations from North America, as a database on invertebrate

traits is available (Vieira et al., 2006).
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Supplementary data

Taxa list for France (a) and Finland (b) with SPEAR classification and abundance metrics.

a) French taxa

Mean

Minimum Maximum

Presence in

Order Taxon SPEAR' SPEARgy,,' abundance gtar.ldz-lrd abundance abundance numbe.r of
eviation sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Anisoptera Aeshnidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 2
Trichoptera Agapetus sp. 1 1 13.50 15.16 1 42.5 8
Trichoptera Allogamus sp. 1 1 10.40 3.60 4.5 13.5 5
Ephemeroptera Ameletus inopinatus 1 1 4.00 0.00 4 4 1
Plecoptera Amphinemura sp. 1 1 2.00 0.00 2 2 1
Trichoptera Anabolia nervosa 0 0 2.17 1.61 1 4 3
Basommatophora Ancylus fluviatilis 0 0 12.19 10.44 4 34 8
Isopoda Asellus aquaticus 0 1 19.50 30.60 1 65 4
Diptera Athericidae spp. 1 1 3.81 1.77 1 6.5 8
Trichoptera Athripsodes spp. 1 1 13.67 13.57 1 42 12
Ephemeroptera Baetis rhodani 0 1 29.97 18.96 55 71.5 15
Basommatophora  Bathyomphalus contortus 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Hirudinae Batracobdella paludosa 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Mesogastropoda Bythinella spp. 0 0 8.67 7.37 2 20 6
Mesogastropoda Bythinia sp. 0 0 6.33 6.66 2 14 3
Ephemeroptera Caenis sp. 1 1 12.25 10.92 4 31 6
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Taxon SPEAR! SPEARy,' abundance deviation 2Pundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Zygoptera Calopteryx spp. 1 1 6.44 6.62 1 22.5 9
Plecoptera Capnia sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Ephemeroptera Centroptilum luteolum 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Diptera Ceratopogonidae sp. 1 1 6.75 6.55 1 15 4
Trichoptera Chaetopteryx spp. 1 1 16.39 18.07 1 52 9
Diptera Chironomidae spp. 0 0 476.47 1240.27 13.5 5087.5 16
Plecoptera Chloroperla sp. 1 1 26.00 0.00 26 26 1
Coleoptera Chrysomelidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Zygoptera Coenagrionidae sp. 1 1 7.00 0.00 7 7 1
Anisoptera Cordulegaster spp. 0 0 5.80 6.03 2 16.5 5
Coleoptera Curculionidae spp. 0 0 2.40 2.61 1 7 5
Coleoptera Dryopidae spp. 0 0 27.07 19.89 3 56 7
Turbellaria Dugesia sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Coleoptera Dytiscidae spp. 0 0 12.28 14.20 2 49 9
Ephemeroptera Ecdyonurus sp. 1 1 3.50 2.12 2 5 2
Amphipoda Echinogammarus berilloni 0 0 136.67 208.91 8 527.5 6
Amphipoda Echinogammarus sp. 0 0 257.50 208.60 110 405 2
Coleoptera Elmidae spp. 0 0 48.47 44.36 4 139.5 15
Diptera Empididae sp. 1 1 4.00 3.61 1 8 3
Ephemeroptera Ephemera danica 1 1 8.17 6.21 1 17 6
Ephemeroptera Ephemera lineata 1 1 12.00 0.00 12 12 1
Ephemeroptera Ephemerella ignita 1 1 88.37 68.63 2 232.5 15

(43!
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Taxon SPEAR! SPEAR4,,' abundance deviation abundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Hirudinae Erpobdella spp. 0 0 13.36 10.88 2 43.5 14
Amphipoda Gammarus pulex 0 0 116.86 111.03 3.5 375 14
Amphipoda Gammarus sp. 0 0 28.00 0.00 28 28 1
Heteroptera Gerridae sp. 0 0 2.71 2.36 1 7 7
Hirudinae Glossiphoniidae spp. 0 0 4.20 2.35 1 8 10
Trichoptera Goera pilosa 1 1 4.00 4.24 1 7 2
Coleoptera Gyrinidae spp. 0 0 2.17 1.00 1 3.5 9
Ephemeroptera Habrophlebia spp. 1 1 17.31 10.84 1 35.5 8
Hirudinae Haementeria costata 0 0 10.00 0.00 10 10 1
Trichoptera Halesus spp. 1 1 11.50 9.78 2.5 37.5 10
Coleoptera Haliplidae sp. 0 0 4.75 3.20 2 8 4
Hirudinae Helobdella sp. 0 0 4.00 0.00 4 4 1
Hirudinae Helobdella stagnalis 0 0 7.00 0.00 7 7 1
Trichoptera Holocentropus sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Hydracarina Hydracarina spp. 1 1 19.67 28.04 2 52 3
Coleoptera Hydraenidae sp. 0 0 25.00 0.00 25 25 1
Coleoptera Hydrophilidae sp. 0 0 6.00 7.07 1 11 2
Trichoptera Hydropsyche spp. 0 0 24.07 21.68 4 74.5 14
Trichoptera Hyporhyacophila sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 2
Plecoptera Isoperla sp. 1 1 21.60 23.37 1 60 5
Trichoptera Ithytrichia lamellaris 1 1 18.00 0.00 18 18 1
Trichoptera Lepidostoma hirtum 1 1 16.40 30.00 1 70 5
Plecoptera Euleuctra geniculata 1 1 4.00 0.00 4 4 1
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Taxon SPEAR! SPEARy,' abundance deviation 2Pundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Plecoptera Leuctra sp. 1 1 18.43 22.90 5 70 7
Trichoptera Limnephilus spp. 1 1 3.06 4.69 1 15.5 9
Diptera Limoniidae spp. 1 1 19.32 38.75 2 135 11
Trichoptera Lype sp. 1 1 1.33 0.58 1 2 3
Heteroptera Mesovelia furcata 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Mystacides sp. 1 1 2.33 0.58 2 3 3
Trichoptera pﬂi?ii’éiféfifus 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Plecoptera Nemoura sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Neureclipsis bimaculata 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Notidobia sp. 1 1 4.50 4.95 1 8 2
Heteroptera Notonectidae sp. 0 0 6.00 4.24 3 9 2
Trichoptera Odontocerum albicorne 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Oecetis sp. 1 1 1.75 0.96 1 3 4
Oligochaeta Oligochaeta spp. 0 0 48.63 32.16 16.5 129 16
Trichoptera Oxyethira sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Ephemeroptera Paraleptophlebia sp. 1 1 3.60 1.95 1 6 5
Trichoptera Pararhyacophila sp. 1 1 2.00 1.41 1 4 4
Plecoptera Perlodes sp. 1 1 60.00 0.00 60 60 1
Trichoptera Philopotamus sp. 1 1 1.50 0.00 1.5 1.5 1
Basommatophora Physa sp. 0 0 10.50 0.00 10.5 10.5 1
Basommatophora Physidae sp. 0 0 2.00 0.00 2 2 1
Basommatophora Planorbidae spp. 0 0 10.71 10.71 1 38.5 12

vel
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Mean

Minimum Maximum

Presence in

Order Taxon SPEAR' SPEARgy,' abundance (Sltar.ldz.lrd abundance abundance numbe.r of
eviation sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Anisoptera Platycnemis sp. 1 1 6.00 3.04 2.5 8 3
Trichoptera Plectrocnemia sp. 1 1 1.50 0.00 1.5 1.5 1
Trichoptera Polycentropus sp. 1 1 7.00 5.58 1 14 4
Mesogastropoda  Potamopyrgus antipodarum 0 0 7.83 8.37 3 17.5 3
Isopoda Proasellus meridianus 0 0 16.05 14.65 1 51.5 11
Ephemeroptera Procloeon bifidum 1 1 10.00 0.00 10 10 1
Plecoptera Protonemura sp. 1 1 4.43 4.04 1 10 7
Diptera Psychodidae sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Lepidoptera Pyralidae sp. 1 1 4.25 5.85 1 13 4
Basommatophora Radix spp. 0 0 6.64 7.56 1 23 7
Diptera Rhagionidae sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Ephemeroptera Rhithrogena sp. 1 1 14.17 13.51 1 28 3
Trichoptera Rhyacophila sp. 1 1 5.50 5.26 1 13 4
Coleoptera Scirtidae sp. 0 0 1.50 0.71 1 2 2
Trichoptera Sericostoma spp. 1 1 22.78 16.34 4 48.5 9
Megaloptera Sialis spp. 1 1 11.50 11.60 4.5 32 5
Trichoptera Silo sp. 1 1 12.63 13.97 4 33.5 4
Diptera Simuliidae spp. 0 0 26.27 17.49 6 63.5 13
Plecoptera Siphonoperla sp. 1 1 18.40 10.72 4.5 32 5
Veneroida Sphaerium spp. 0 0 21.17 33.10 1 120 12
Basommatophora Stagnicola sp. 0 0 3.00 1.41 2 4 2
Diptera Tabanidae spp. 1 1 2.06 1.67 1 6 9
Trichoptera Tinodes sp. 1 1 17.00 0.00 17 17 1
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Taxon SPEAR! SPEARy,' abundance deviation 2Pundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Diptera Tipulidae sp. 1 1 2.67 1.53 1 4 3
Unionoida Unionidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Heteroptera Veliidae sp. 0 0 6.33 4.51 2 11 3
Trichoptera Wormaldia sp. 1 1 2.00 0.00 2 2 1
I'1 = Species at risk, 0 = Species not at risk.
b) Finnish taxa
. Mean Standard Minimum  Maximum l::sfl?:: (:lfl
Order Species SPEAR! SPEARy,' abundance deviation abundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites

Lepidoptera Acentria ephemerella 1 1 1.50 1.00 1 3 4
Anisoptera Aeshnidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Agrypnia sp. 1 1 2.00 1.73 1 4 3
Trichoptera Anabolia sp. 1 1 2.83 2.88 1 8.5 6
Basommatophora Ancylus sp. 0 0 4.50 0.71 4 5 2
Heteroptera Arctocorixa sp. 1 1 15.00 0.00 15 15 1
Isopoda Asellus aquaticus 0 1 41.15 50.39 1.5 169 13
Trichoptera Athripsodes sp. 0 1 3.00 1.00 2 4 3
Ephemeroptera Baetis digitatus 0 1 5.00 0.00 5 5 1
Ephemeroptera Baetis fuscatus 0 1 41.00 44.58 4 90.5 3
Ephemeroptera Baetis niger 0 1 3.60 2.97 1 8 5

Ephemeroptera Baetis rhodani 0 1 39.55 53.95 1.5 178.5 10

9¢l
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Species SPEAR! SPEAR_,,' abundance deviation abundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Ephemeroptera Baetis subalpinus 0 1 9.25 7.42 4 14.5 2
Ephemeroptera Baetis vernus 0 1 20.94 21.82 1 62 9
Trichoptera Brachycentrus subnubilus 0 1 1.50 0.71 1 2 2
Plecoptera Capnia atra 0 1 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Chaetopteryx sp. 1 1 3.17 0.29 3 3.5 3
Diptera Chironomidae spp. 0 0 47.81 33.20 6 122 13
Ephemeroptera Cloeon inscriptum 0 1 13.00 14.14 3 23 2
Anisoptera Corduliidae sp. 0 0 4.00 0.00 4 4 1
Heteroptera Corixa sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Coleoptera Curculionidae sp. 0 0 2.00 0.00 2 2 1
Plecoptera Diura bicaudata 1 1 2.00 0.00 2 2 1
Diptera Dixa sp. 1 1 1.00 0.00 1 1 1
Diptera Dixidae sp. 1 1 10.00 0.00 10 10 1
Coleoptera Donaciinae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Coleoptera Dryopoidea spp. 0 0 32.13 50.06 1 171.5 12
Coleoptera Dytiscidae spp. 0 0 6.14 5.50 1 15 11
Diptera Empididae sp. 1 1 2.00 1.41 1 3 2
Ephemeroptera Ephemera danica 1 1 1.50 0.50 1 2 3
Ephemeroptera Ephemera vulgata 1 1 4.75 3.33 2 9.5 4
Ephemeroptera Ephemerella ignita 1 1 27.07 37.84 1 101.5 7
Hirudinae Erpobdella spp. 0 0 7.70 11.73 1 39.5 10
Amphipoda Gammarus pulex 0 0 254.10 462.84 2 1075 5
Heteroptera Gerridae spp. 0 0 1.75 0.50 1 2 4
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Presence in

8¢l

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Species SPEAR!' SPEARy,' abundance deviation 2Pundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Hirudinae Glossiphoniidae spp. 0 0 1.93 1.40 1 5 7
Trichoptera Goera pilosa 0 1 1.00 0.00 1 1 1
Anisoptera Gomphidae sp. 0 0 3.00 2.83 1 5 2
Coleoptera Gyrinidae sp. 0 0 1.25 0.50 1 2 4
Hirudinae Haementeria sp. 0 0 1.67 0.58 1 2 3
Trichoptera Halesus spp. 1 1 4.38 5.60 1 17.5 8
Coleoptera Haliplidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Hirudinae Helobdella sp. 0 0 2.00 1.15 1 3 4
Coleoptera Helodes sp. 0 0 3.00 0.00 3 3 1
Ephemeroptera Heptagenia sp. 1 1 4.83 5.80 1 11.5 3
Diptera Hexatomini sp. 1 1 2.00 0.00 2 2 1
Trichoptera Hydatophylax infumatus 0 1 1.00 0.00 1 1 2
Hydracarina Hydracarina spp. 1 1 2.08 242 1 7 6
Trichoptera Hydropsyche spp. 0 0 48.80 51.49 1 149 10
Trichoptera Ironoquia dubia 0 1 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Lepidostoma hirtum 1 1 23.75 25.10 6 41.5 2
Plecoptera Leuctra digitata 1 1 7.50 3.54 5 10 2
Plecoptera Leuctra fusca 1 1 22.27 21.52 | 70 11
Plecoptera Leuctra sp. 1 1 6.50 0.71 6 7 2
Trichoptera Limnephilus flavicornis 0 1 5.00 0.00 5 5 1
Trichoptera Limnephilus spp. 0 1 2.60 1.82 1 5 5
Diptera Limoniidae spp. 1 1 17.23 11.43 2 38 13
Basommatophora Lymnaea sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Species SPEAR! SPEAR_,,' abundance deviation abundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites
Trichoptera Lype sp. 1 1 2.33 1.53 1 4 3
Heteroptera Mesovelia furcata 0 0 4.00 0.00 4 4 1
Ephemeroptera Metretopus borealis 0 1 17.00 22.72 1 43 3
Trichoptera Molannodes tinctus 0 1 2.00 0.00 2 2 1
Trichoptera pﬂi?;f;ﬁ‘;ﬁgﬁus I I 2.00 0.00 2 2 I
Plecoptera Nemoura cinerea 1 1 8.80 10.08 1 26 5
Plecoptera Nemoura dubitans 0 1 2.00 0.00 2 2 1
Trichoptera Notidobia ciliaris 1 1 2.33 1.21 1 4 6
Oligochaeta Oligochaeta spp. 0 0 31.04 20.92 6.5 84 13
Trichoptera Oligostomis reticulata 0 1 3.00 2.29 1 5.5 3
Ephemeroptera Paraleptophlebia sp. 1 1 3.50 0.00 3.5 3.5 1
Lepidoptera Parapoynx stratiotata 1 1 2.00 1.73 1 4 3
Turbellaria Phagocata sp. 0 0 180.00 0.00 180 180 1
Trichoptera Phryganea sp. 1 1 2.00 0.00 2 2 1
Basommatophora Physa sp. 0 0 2.00 0.00 2 2 1
Eulamellibranchia Pisidium sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Turbellaria Planariidae sp. 0 0 3.00 0.00 3 3 1
Basommatophora Planorbidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1
Trichoptera Plectrocnemia sp. 1 1 1.75 0.35 1.5 2 2
Trichoptera Polycentropus sp. 1 1 3.75 1.06 3 4.5 2
Trichoptera Potamophylax 0 1 5.94 591 1 19.5 8
rotundipennis
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Presence in

Mean Standard Minimum  Maximum number of
Order Species SPEAR!' SPEARy,' abundance deviation abundance abundance sampling
(per 0.5 m?) (per 0.5 m?) (per 0.5 m?) sites

Ephemeroptera Procloeon bifidum 1 1 6.75 6.18 1 17 6
Basommatophora Radix sp. 0 0 2.00 1.00 1 3 3
Trichoptera Rhyacophila sp. 0 1 14.40 29.96 1 68 5
Trichoptera Sericostoma personatum 1 1 7.25 3.89 4.5 10 2
Megaloptera Sialis fuliginosa 0 1 4.00 2.83 2 6 2
Megaloptera Sialis lutaria 0 1 11.00 0.00 11 11 1
Megaloptera Sialis morio 0 1 10.75 12.37 2 19.5 2
Heteroptera Sigara sp. 1 1 2.00 1.73 1 4 3
Diptera Simuliidae spp. 0 0 134.50 348.83 1 1286 13
Eulamellibranchia Sphaerium sp. 0 0 3.50 3.39 1 8.5 4
Diptera Tabanidae spp. 1 1 2.67 2.09 1 6.5 6
Diptera Tipulidae spp. 1 1 4.00 4.47 1 13 6
Turbellaria Turbellaria sp. 0 0 4.50 0.71 4 5 2
Eulamellibranchia Unionidae sp. 0 0 3.00 0.00 3 3 1
Heteroptera Veliidae sp. 0 0 1.00 0.00 1 1 1

'l = Species at risk, 0 = Species not at risk.
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Kapitel 6: Zusammenfassung der wichtigsten
Ergebnisse und Ausblick

In der vorliegenden Arbeit wurden zwei neue Methoden fiir die Erfassung der Pestizid-
exposition in kleinen FlieBgewissern eingefiihrt und liberpriift sowie eine Abschétzung
der Effekte des Pestizideintrags fiir zwei beispielhafte Regionen in Frankreich und
Finnland vorgenommen. Des Weiteren wurde die Eignung des SPEAR Index, der auf
okologischen und physiologischen Merkmalen von Makroinvertebraten beruht, fiir das
vergleichende Biomonitoring groBBerer geografischer Einheiten untersucht. Im Folgenden
werden zundchst die Ergebnisse dargestellt und dann in Hinblick auf Forschungsfragen

diskutiert, die sich an diese Arbeit anschlie3en.

Zusammenfassung der Ergebnisse

Entwicklung und Anwendung einer Extraktionsmethode fiir 10 schwebstoffadsorbierte
polare und semipolare Pestizide

Um die Belastung der Schwebstoffe aus 16 franzosischen Bichen mit 10 ausgewéhlten
Pestiziden zu bestimmen (Tabelle 1), wurde eine neue analytische Methode zur
Extraktion von schwebstoffadsorbierten polaren und semipolaren Pestiziden entwickelt
(Kapitel 2). Fiir die Extraktion wurde die beschleunigte Ldsemittelextraktion (ASE)
verwendet und in Bezug auf die Wiederfindungsraten optimiert. Als optimale
Extraktionsparameter wurden ein Losungsmittelgemisch aus Ethylacetat-Aceton (2:1) und
2 Extraktionszyklen (jeweils 6 Minuten) bei 110°C und 11 MPa identifiziert. Die
Wiederfindungen mit diesen Extraktionsparametern lagen zwischen 71 und 103% mit
relativen Standardabweichungen unter 25% fiir 8 der 10 Analyten, wenn die GroRen-
ausschlusschromatographie als Aufreinigungsmethode verwendet wurde (Tabelle 1). Die
Aufreinigung der Extrakte mit Festphasenextraktion lieferte im Allgemeinen geringere
Wiederfindungen (13 — 67%).

Da die Wiederfindungen bei Proben mit unterschiedlichen physikochemischen
Eigenschaften schwanken konnen, wurde die Eignung von 6 deuterierten Analyten zur
Verwendung als interne Standards untersucht. Die Wiederfindungen von 3 deuterierten

Standards mit 10 oder mehr Deuteriumatomen (Tabelle 1) unter verschiedenen
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Extraktionsbedingungen korrelierten mit einem Pearson's » zwischen 0.88 und 0.97
(n = 15) mit den entsprechenden Ausgangsverbindungen. Die Differenzen in den
Wiederfindungsraten zwischen diesen deuterierten Verbindungen und den zugehorigen
Analyten lagen unter 4%. Dementsprechend eignen sich diese Verbindungen als interne
Standards, um mogliche Abweichungen in der Wiederfindung bei der Extraktion und
Aufreinigung von Feldproben anzuzeigen. Die deuterierten Verbindungen mit 4 oder 6
Deuteriumatomen wiesen hingegen bis zu 40% Differenz zu den Wiederfindungsraten der
zugehorigen Analyten auf (Tabelle 1) und korrelierten in ihren Wiederfindungen nur mit
einem Pearson's » zwischen 0.76 und 0.89 (n = 15) mit den entsprechenden Analyten.
Tabelle 1: Physikochemische Eigenschaften von 10 Pestiziden sowie 6 deuterierten
Standards und Wiederfindungen (WF) mit relativer Standardabweichung (rel.

Std.) fiir die ASE mit Festphasenextraktion (SPE) oder Groenausschluss-
chromatographie (SEC) als Aufreinigungsmethode

| | og SPE ra SEC
Verbindung Typ* Verbindungsklasse® Kb WF Std. WF Std.
(%) (%)
(%) (%)
Acetochlor H Chloracetamid 232 636 79 96.7 10.7
Acetochlor D11 - - - 66.6 9.7 942 173
Alachlor H Chloracetamid 2.28 63.5 7.2 99.6 16.2
Alachlor D13 - - - 63.9 8 96.8 17.9
Carbofuran | Carbamat 1.75 458 259 975 16.6
Chlorfenvinphos I Organophosphorsdure 2.47 66.1 123 943 9.5
Chlorfenvinphos D10 - - - 63.8 147 943 8.1
o-Endosulfan I Organochlor 413 501 6.6 102.7 219
-Endosulfan D4 - - - 513 132 832 113
Fenpropidin F Piperidin 32¢ 137 384 0 -
Linuron® H Carbamid 27 368 324 0 -
Oxadiazon H Oxadiazol 351 604 129 709 113
Pirimicarb I Carbamat 1.9 551 262 89.7 358
Pirimicarb D6 - - - 46.8 28.1 80.1 332
Tebuconazol F Triazol 3.5¢ 528 8.4 89.8 242
Tebuconazol D6 - - - 39.7 25.1 50.1 19.7

2aus Tomlin (2003), I = Insektizid, H = Herbizid, F = Fungizid ° aus Sabljic et al. (1995)
cals 3,4-Dichloranilin bestimmt ¢ mit Chemprop 4.1 berechnet
(http://www.ufz.de/index.php?en=6738)

Die entwickelte Extraktionsmethode wurde zur Extraktion von Schwebstoffproben aus 16
franzosischen Béchen angewendet, die in zweiwdchigen Intervallen innerhalb von
4 Wochen gesammelt worden waren. Dabei wurden die Substanzen Acetochlor,

Pirimicarb, Tebuconazol, Fenpropidin, &-Endosulfan and Chlorfenvinphos detektiert.


http://www.ufz.de/index.php?en=6738
http://www.ufz.de/index.php?en=6738
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Acetochlor und Chlorfenvinphos wurden in Konzentrationen von bis zu 1 mg/kg,
Fenpropidin und Tebuconazol wurden mit bis zu 350 pg/kg und &-Endosulfan und
Pirimicarb wurden mit bis zu 140 pg/kg Trockengewicht gefunden. Ein Vergleich mit
Toxizitdtsdaten fiir Makroinvertebraten hatte zum Ergebnis, dass die Konzentrationen von
Pirimicarb, &-Endosulfan und Chlorfenvinphos 06kotoxikologische Effekte haben
konnten, wenn ein Verteilungsgleichgewicht zwischen Wasserphase und Schwebstoft-
phase angenommen wird. Zusammenfassend konnte eine Extraktionsmethode mit der
ASE fiir die Bestimmung von schwebstoffadsorbierten polaren und semipolaren
Pestiziden unterschiedlicher chemischer Stoffklassen entwickelt und erfolgreich auf

Freilandproben angewendet werden.

Kalibrierung des Chemcatcher® Passivsammlers zur Bestimmung von 10 polaren und
semipolaren Pestiziden und Einsatz in 16 kleinen franzosischen Fliefsgewdissern

Damit nach einer Freilandexposition des Chemcatcher® Passivsammlers zeitlich-
gewichtete Durchschnittskonzentrationen (TWA-Konzentrationen) fiir Analyten bestimmt
werden konnen, werden fiir den Chemcatcher® der jeweiligen Empfangerphase
substanzspezifische Sammelraten bendtigt. Zur Ermittlung von Sammelraten wurden
deshalb zwei Laborexperimente durchgefiihrt, in denen jeweils 14 Chemcatcher® in einem
Durchflusssystem unter zwei unterschiedlichen FlieBgeschwindigkeiten (0.135 m/s und
0.4 m/s) gegeniiber 12 polaren und semipolaren Pestiziden mit einer konstanten
Wasserkonzentration von 100 pg/L exponiert wurden (Kapitel 3). Innerhalb der jeweils
14-tdgigen Experimente blieben die Aufnahmeraten in die Empfingerphase der
Passivsammler (SDB-XC Empore Disk) fiir alle Substanzen linear, was bedeutet, dass der
Chemcatcher® in der beschriebenen Konfiguration bis zu 14 Tage als integrativer
Passivsammler bei Freilanduntersuchungen eingesetzt werden kann. Die Sammelraten der
Substanzen reichten von 0.13 bis 0.44 L/Tag und waren leicht hoher fiir die niedrigere
FlieBgeschwindigkeit (Tabelle 2). Es wurde kein signifikanter Zusammenhang zwischen

den Sammelraten und dem log Kow oder der Loslichkeit gefunden.

Ein Problem bei Freilanduntersuchungen mit Passivsammlern stellen mdgliche
Unterschiede in den Umweltbedingungen zwischen Probestellen dar, weil sie die
Aufnahmeraten von Substanzen in den Passivsammler beeinflussen konnen. Bei isotroper
Austauschkinetik kann das Performance Reference Compound (PRC)-Konzept verwendet
werden (Huckins et al. 2002), um den Einfluss der Umweltbedingungen bei der
Berechnung der TWA-Konzentrationen berticksichtigen zu konnen. Deswegen wurde im

Rahmen des Kalibrationsexperimentes die Abgabekinetik von zwei beispielhaften
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deuterierten polaren Insektiziden (Pirimicarb D6 und Chlorfenvinphos D10) von der
Empfiangerphase untersucht. Die Abgabekinetik beider Substanzen wies eine hohe
Variabilitdt von bis zu 250% Standardabweichung auf, was die Anwendung des PRC-
Konzeptes fiir polare Empfangerphasen ohne diffusionslimitierende Membran in Frage

stellt.

Bei der Freilandexposition des Chemcatchers® iiber einen Zeitraum von 10-13 Tagen in
16 franzosischen Bachen (Kapitel 4) wurden 7 der 10 ausgewdhlten Verbindungen
detektiert (Tabelle 2). Dabei wurden die beiden Herbizide Acetochlor und Alachlor mit
TWA-Konzentrationen von bis zu 1230 ng/L gefunden, wihrend die anderen Substanzen
maximale TWA-Konzentrationen von 159 ng/L aufwiesen. Insgesamt zeigte sich beim
Kalibrationsexperiment und der Freilandexposition, dass der Chemcatcher® mit einer
SDB-XC Empore Disk als Empfangerphase geeignet ist, polare und semipolare

Substanzen zu erfassen.

Tabelle 2: Physikochemische Daten, Sammelraten (R;) mit Variationskoeffizienten (CV)
aus zwei Kalibrationsexperimenten mit unterschiedlichen FlieBgeschwindig-
keiten (v) und maximale TWA-Wasserkonzentration in 16 franzdsischen
Béchen fiir 10 ausgewihlte Pestizide

oV 0.14m/s v=04m/s Max. TWA

Pestizid  log K..* Typ® L"(Sllr‘lc'/‘lL‘e‘ R, CV R, CV  Konz
¥ @) (%) @) (%) (gly

Pirimicarb 170 1 3000 032 165 031 117 12
Carbofuran 232 1 320 028 10 022 10 159
Acetochlor 239 H 223 013 148 0.14 233 1158
Fenpropidin 2900 F 530 042 166 038 108 nn
Chlorfenvinphos 3.10 I 121 0.3 19 027 178 nn
Linuron 3200 H 638 026 242 021 159 66
Alachlor 352 H 170 0.2 215 013 17.8 1233
Tebuconazol 370> F 36 044 226 034 122 15
x-Endosulfan  3.83° I 032 038 20 029 114 nn
Oxadiazon 480 H 1 0.19 30.1 024 124 26

* entnommen aus Sabljic et al. (1995) ° entnommen aus Tomlin (2003), I = Insektizid,
H = Herbizid, F = Fungizid ¢ nn = nicht nachgewiesen

Vergleich von drei Probenahmemethoden fiir die Erfassung der Pestizidbelastung in
kleinen Fliefsgewdssern

Um die Geeignetheit zur Erfassung der Pestizidbelastung von kleinen Fliegewdssern zu
beurteilen, wurden drei verschiedene Probenahmemethoden fiir einen Zeitraum von 2

Wochen miteinander verglichen (Kapitel 4). Bei den Probenahmemethoden handelte es
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sich um den Chemcatcher® Passivsammler mit einer SDB-XC Empore Disk als
Empfiangerphase, einen Schwebstoffsammler bei dem die Extraktion wie oben
beschrieben (S.141) erfolgte und einen ereignisbezogenen Wasserprobenehmer
(Technische Zeichnungen aller Probenahmesysteme auf S.101). Der ereignisbezogene
Wasserprobenehmer nahm jeweils bei einer signifikanten Erhdhung des Wasserspiegels
des entsprechenden FlieBgewissers (> 5-10 cm) eine 1-L Wasserprobe, da vorherige
Studien gezeigt hatten, dass die Erhohung des Wasserspiegels mit dem Eintrag von

Pestiziden iiber Runoff einherging (Schulz et al. 2001, Liess und von der Ohe 2005).

Mit dem ereignisbezogenen Wasserprobenehmer wurden alle 10 ausgewihlten Pestizide
und mit dem Chemcatcher® 7 der 10 Substanzen gefunden (Tabelle 2). An den
Schwebstoffen wurden im entsprechenden Zeitraum nur die 5 Verbindungen Acetochlor,
Tebuconazol, Fenpropidin, &-Endosulfan und Chlorfenvinphos nachgewiesen. Die
absolute Anzahl an Detektionen {iber der Bestimmungsgrenze war in der Wasserphase mit
66 fiir den ereignisbezogenen Wasserprobenehmer und mit 54 fiir den Chemcatcher®
signifikant hoher (>-Test mit Bonferroni-Korrektur, p < 0.05) als an den Schwebstoffen,
wo nur 22 Detektionen oberhalb der Bestimmungsgrenze gefunden wurden. Dabei wurde
auch festgestellt, dass die TWA-Konzentrationen des Passivsammlers und die
Wasserkonzentrationen des ereignisbezogenen = Wasserprobenehmers — signifikant
korrelierten (Pearson's » = 0.79, p > 0.01, n = 75). Dieser enge Zusammenhang zeigt, dass
die hauptsédchliche Belastung, die der Passivsammler in den 2 Wochen registrierte, in
Verbindung mit der Erhohung des Wasserspiegels durch ein starkes Regenereignis

auftrat, was wiederum auf die Relevanz des Eintragspfades Runoff hinweist.

Die Pestizidkonzentrationen in der Wasserphase waren auch relevanter fiir die Erkldrung
der Variation des SPEAR-Index, der biologische Effekte durch Pestizidstress anzeigt. So
konnten die TWA-Konzentrationen des Chemcatchers® 50% und die Konzentrationen des
ereignisbezogenen Wasserprobenehmers 38% der Varianz des SPEAR-Index erkliren,

wihrend die Schwebstoffkonzentrationen nur 1% dieser Varianz erkldren konnten.

Insgesamt ist also die Beprobung der Wasserphase geeigneter, um die Belastung mit
polaren und semipolaren Pestiziden zu bestimmen. Auflerdem zeigte die
Untersuchung, dass der Chemcatcher® in der Lage ist, episodische

Eintragsereignisse wie pestizidbelasteten Runoff zu erfassen.
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Effekte von Pestiziden auf das Okosystem kleiner Fliefigewdsser in zwei beispielhaften
Gebieten mit intensiver Landwirtschaft

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurden Felduntersuchungen zu den Auswirkungen
von Pestiziden auf FlieBgewisserokosysteme in zwei unterschiedlichen biogeografischen
Regionen mit kontrastierendem Pestizideinsatz durchgefiihrt (Kapitel 5). Hierfiir wurden
zwei Regionen in Frankreich und Finnland ausgewéhlt, da fiir diese Gebiete Ergebnisse
behordlicher Monitoringprogramme und Anwendungsmengendaten vorlagen, die benotigt
wurden, um aus den Hunderten von zugelassenen Wirkstoffen potentiell 6kotoxikologisch
relevante Substanzen zu identifizieren. Fiir jedes Gebiet wurden die 10 Pestizide mit der
hochsten Okotoxizitit gegeniiber dem Standardtestorganismus Daphnia magna
ausgewdhlt (Tabelle 3). Die Untersuchungen umfassten zum einen die Aufnahme des
okologischen Gewisserzustandes durch Beprobung der Makroinvertebratengemeinschaft
sowie Messung der Blattabbaurate und zum anderen die Bestimmung der

Konzentrationen der ausgewéhlten Pestizide.

In den finnischen FlieBgewdssern wurde nur eine der zehn ausgewédhlten Substanzen (das
Fungizid Trifluralin) detektiert, die aber keine nachweisbaren Effekte auf die
Makroinvertebratengemeinschaften oder den Blattabbau hatte. In der franzosischen
Region wurden alle der zehn ausgewihlten Pestizide gefunden (Tabelle 3). Mit
steigendem Pestizidstress, gemessen in toxischen Einheit (TU) fiir Daphnia magna, nahm
die Abundanz und Artenzahl der mit dem SPEAR-Konzept als empfindlich klassifizierten
Makroinvertebraten ab (siehe S.111 fiir Details zur Methode). Die Verfiigbarkeit von
unbelasteten Gewisserabschnitten flussaufwérts konnte die Auswirkungen von Pestiziden
auf die empfindlichen Arten signifikant verringern (Welch's t-Test, p < 0.01, n = 16),
vermutlich dadurch, dass diese Gewasserabschnitte als Rekolonisationsreservoir dienten.
Das AusmaB der strukturellen Anderung in der Invertebratengemeinschaft in den
franzosischen FlieBgewissern korrelierte eng mit der Abnahme einer Okosystemfunktion,
dem Blattabbau (Pearson's » = 0.94, p <0.01,n=11).

Im Anschluss wurde untersucht, inwieweit das SPEAR-Konzept geeignet ist, um
Biomonitoringdaten aus verschiedenen biogeografischen Regionen vergleichend zu
analysieren. Dafiir wurden auch die Ergebnisse von Felduntersuchungen in
Norddeutschland einbezogen (Liess und von der Ohe 2005). Es zeigte sich, dass die
SPEAR-Indizes von Referenzgewissern und belasteten Gewiéssern iiber die drei Regionen
in Finnland, Frankreich und Deutschland hinweg signifikant unterschiedlich waren

(Behrens-Fischer post-hoc Test, p < 0.05, n = 49). Des Weiteren wurden signifikante
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Effekte von Pestiziden auf die Invertebratengemeinschaft im Bereich zwischen 1/100 bis
1/1000 des LC50 fiir Daphnia magna festgestellt (Behrens-Fischer post hoc Test,

p <0.01, n=49), ein Expositionsniveau das bisher als unproblematisch galt.

Zusammenfassend zeigen die Ergebnisse, dass Pestizide die Struktur der
Invertebratenfauna verindern konnen, woraus eine Beeintrichtigung von wichtigen
Okosystemfunktionen resultieren kann. AuBlerdem ist der SPEAR-Index geeignet,

um oOkologische Effekte iiber grofle geografische Regionen hinweg zu identifizieren.

Tabelle 2: Physikochemische Eigenschaften, Toxizitdt und maximal gemessene
Konzentrationen (MK) mit der zugehdorigen toxischen Einheit fiir Daphnia
magna (TU) fiir die ausgewihlten Substanzen im finnischen und franzdsischen
Monitoringprogramm (MP)

Verbindungs- log  LC50 MK

P a b,c
Pestizid MP*  Typ klasseP K.." (ng/L)** (ng/L)

TU'

Acetochlor FR H Chloracetamid  4.14 9000 1.920 -3.67
Alachlor FR H Chloracetamid  3.09 10000  0.806 -4.09
«-Endosulfan ~ FR I Organochlor 4.74 75 0.076  -2.99
Carbofuran FR I Carbamat 1.52 38.6 0.715 -1.73
Chlorfenvinphos  FR I OPS 3.85 0.3 0.115 -0.42
Fenpropidin FR F Piperidin 2.59 500 0.059 -3.93
Linuron FR H Carbamid 3.00 120 0.097 -3.09
Oxadiazon FR H Oxadiazol 491 2400 0.071 -4.53
Pirimicarb FR I Carbamat 1.70 17 0.072 -2.37
Tebuconazol FR F Triazol 3.70 4200 0.070  -4.78
o« -Cypermethrin  FIN I Pyrethroid 6.94 0.15 nn nn
«-Endosulfan  FIN I Organochlor 4.70 75 nn nn
Azoxystrobin FIN F Strobilurin 2.50 259 nn nn
Cyprodinil FIN F Pyrimidin 3.90 10 nn nn
Deltamethrin FIN I Pyrethroid 6.20 3.5 nn nn
A-Cyhalothrin ~ FIN I Pyrethroid 7.00 0.38 nn nn
Malathion FIN I OPS 2.75 1 nn nn
Sulfotep FIN I OPS 3.99 2 nn nn
T-Fluvalinate ~ FIN I Pyrethroid 6.70 1 nn nn
F

Trifluralin FIN Dinitroanilin 4.80 245 0.001e -4.34

aFR = Frankreich, FIN = Finnland ’entnommen aus Tomlin (2001) ¢H = Herbizid,
F = Fungizid und I = Insektizid ¢ OPS = Organophosphorséure ° LC50 fiir Daphnia magna
fnn = nicht nachgewiesen ¢ TWA-Konzentration
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Diskussion der wichtigsten Ergebnisse und Ausblick

Neue Methoden fiir die Expositionsabschditzung von Pestiziden

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde eine neue Extraktionsmethode fiir
partikeladsorbierte Pestizide entwickelt und eine Passivsammlermethode mit dem
Chemcatcher® fiir polare Pestizide kalibriert und angewendet. Im Vergleich zu
Probenahmemethoden  fir die  Wasserphase konnte die  Erfassung  der
schwebstoffadsorbierten Pestizide keinen Beitrag zur Aufklarung von Effekten liefern
(Kapitel 4, S.92). Diesbeziiglich gilt es in zukiinftigen Studien zu kldren, ob die
Erklarungskraft der schwebstoff- oder sedimentadsorbierten Pestizidkonzentrationen fiir
unpolare Substanzen mit einem log Koc > 3 oder fiir chronische Effekte hoher wire. Eine
grofle Herausforderung stellt diesbeziiglich auch die Entwicklung einer effizienteren
Aufreinigungsmethode fiir polare und semi-polare Substanzen dar, da die
Bestimmungsgrenzen aufgrund der starken Matrixbelastung von Schwebstoff- und
Sedimentproben vergleichsweise hoch waren. Inwiefern hier die Moglichkeiten der
Dialyse mit der beschleunigten Losemittelextraktion (ASE) genutzt werden konnten, wére

ein Ansatzpunkt fiir zukiinftige Studien (Wenzel et al. 2004).

Ferner stellt sich die grundsétzliche Frage, ob zur Beurteilung der Exposition nicht direkt
Biota extrahiert werden sollten (Nodler 2007). Letztendlich ist es die Konzentration im
Organismus die dkotoxikologisch relevant ist und bei einer ausreichend grolen Menge an
Probenmaterial wiirde die Extraktion der Organismen ein realistischeres Bild der
Belastungssituation abgeben (Fent 1998). Somit wire ein weiterer Ansatz die Eignung der

entwickelten Extraktionsmethode fiir die Extraktion von Biota zu iiberpriifen.

Ein wichtiges Ergebnis dieser Arbeit ist, dass der Chemcatcher” Passivsammler geeignet
ist, die Belastung mit polaren und semipolaren Substanzen im Allgemeinen und speziell
bei Runoff-Ereignissen zu erfassen. Allerdings scheint das Performance Reference
Compound-Konzept (Huckins et al. 2002), das zur Beriicksichtigung von Unterschieden
in den Umweltbedingungen bei Feldexpositionen eingesetzt wird, nicht anwendbar zu
sein, zumindest nicht ohne die Verwendung einer diffusionslimitierenden Membran (Tran
et al. 2007). Die Verwendung einer solchen Membran konnte auch das Problem des
Biofouling der Empfangerphase l6sen. Inwiefern bei Verwendung einer Membran
allerdings noch ein kurzfristiges Eintragsereignis wie Runoff erfasst wird, miisste in

zukiinftigen Studien geklért werden.
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Im Vergleich mit einem ereignisbezogenen Wasserprobenehmer, der schon in
verschiedenen Feldstudien eingesetzt wurde (Schulz et al. 2001, Liess und von der Ohe
2005), detektierte der Chemcatcher™ eine etwas geringere Anzahl von Substanzen.
Beziiglich der Erkldrung der Variabilitdit des SPEAR-Index ergaben sich daraus aber
keine nennenswerten Unterschiede zum ereignisbezogenen Wasserprobenehmer. Die gute
Erklarungsleistung der zeitlich-gewichteten Durchschnittskonzentrationen (TWA) des
Chemcatcher® fiir 6kologische Effekte ergab sich vermutlich aus dem Umstand, dass
Runoff der hauptsidchliche Eintragspfad war. In Situationen, wo neben episodischer
Exposition auch eine kontinuierliche Belastung mit der gleichen Verbindung vorkommit,
wire die Erkldarungsleistung der TWA-Konzentrationen wahrscheinlich gering, da sich

keine eindeutige Beziehung zur akuten oder chronischen Konzentration herstellen lie3e.

Nichtsdestotrotz stellt das Passivsammeln ein effektives Instrument zur kontinuierlichen
Gewisseriiberwachung dar. Auch fiir grolere Freilandmonitoringprogramme, bei denen
die Proben aus dem ereignisbezogenen Wasserprobennehmer nicht unmittelbar nach
einem episodischen Ereignis eingesammelt werden konnen, stellen Passivsammler eine
Alternative dar. Schlielich wird mit dem Einsatz von Passivsammlern hiufig auch eine
wesentlich geringere Nachweisgrenze als bei Wasserproben erreicht, so dass sie fiir das
Screening von neuen Problemstoffen in der Umwelt eingesetzt werden konnten (Muir und

Howard 2006).

Finnland als Leitbild fiir die Reduktion der Pestizidbelastung in anderen europdischen
Léinden?

Fiir das europdische Gewdssermanagement legen die Ergebnisse der Feldstudien nahe,
dass eine Pestizidanwendung, wie sie in der finnischen Landwirtschaft praktiziert wird,
keine nachhaltige Schadigung der Gewisserfauna erwarten ldsst. Als Hauptursache fiir
die geringe Belastung der finnischen Gewisser wurde die niedrige Ausbringungsmenge
angenommen, die in Finnland im Vergleich zu anderen europédischen Lindern um bis zu
einen Faktor 10 kleiner ist (EUROSTAT 2002). Eine Untersuchung in zwei Regionen in
Kalifornien identifizierte ebenfalls die Ausbringungsmenge von Pestiziden als primére
Pradiktorvariable der Konzentration und Toxizitdt von Pestiziden in Gewéssern (Hunt et
al. 2006). Auch eine Studie zur Fracht und Konzentration von 25 Pestiziden in
schwedischen FlieBgewissern erkldrte den GroBteil der Variabilitit in diesen Variablen
mit Unterschieden in der Ausbringungsmenge (Kreuger und Tornqvist 1998). Die geringe

Ausbringungsmenge in Finnland resultiert aus der geografischen Lage, die mit einer
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vergleichsweise niedrigen Prdsenz von potentiellen Schidlingen fiir die Landwirtschaft
einhergeht (Patterson et al. 1999). Daraus folgt, dass die finnische Ausbringungsmenge
von Pestiziden nicht ohne weiteres auf mittel- und stideuropdische Regionen mit
stairkerem Vorkommen an Schédlingen {ibertragbar ist, wenn Einbuflen bei den
Ermnteertragen vermieden werden sollen. Eine empirische Untersuchung in verschiedenen
Entwicklungsldndern zeigte jedoch, dass die Ausbringungsmengen um 42% verringert
werden konnten, ohne EinbuBlen bei den Emnteertrigen hervorzurufen wenn geénderte
landwirtschaftliche Nutzungspraktiken wie das integrierte Schadlingsmanagement oder
das integrierte Nahrstoffmanagement angewendet wurden (Pretty et al. 2006). Inwiefern
diese Ansitze auch in der europidischen Landwirtschaft Anwendung finden kdnnten,

miisste naher untersucht werden.

Allerdings konnen die Pestizideintrdge in Gewiésser nicht nur durch eine Verringerung der
Ausbringungsmenge sondern auch durch MaBBnahmen zur Reduktion des Austrags der
Pestizide vom Feld reduziert werden (Abbildung 1). Im Rahmen der vorliegenden Arbeit
wurde bis auf die Aufnahme der Feldrandstreifenbreite nicht untersucht, inwiefern solche
MaBnahmen zur geringen Belastung der finnischen Gewdsser beitrugen. Allerdings fiel
auf, dass bei zwei Feldern mit relativ insektizidintensiven Friichten (Zuckerriiben) ein
Streifen mit Getreide den Abstand zum Gewdsser vergroferte. Ansonsten waren die
Randstreifen bei den finnischen Gewissern im Durchschnitt nicht breiter als bei den
franzosischen. Zukiinftige Studien miissten eine Befragung der Landwirte in das
Untersuchungsdesign integrieren, um die Anwendung und Wirkung solcher Maflnahmen
zu untersuchen. Die Effektivitit von Maflnahmen zur Reduktion der Eintrige in die
Gewdsser wie z.B. das Anlegen von Feldrandstreifen oder die zeitliche Anpassung der
Ausbringung wurde kiirzlich in einer Metastudie untersucht (Reichenberger et al. 2007).
Dabei zeigte sich, dass die Wirksamkeit der Malnahmen unter anderem vom jeweiligen
Substanzspektrum abhéingt. So sind z.B. Randstreifen primédr zur Verringerung des
Austrags von unpolaren Substanzen effektiv. Diesbeziiglich schlieBBt sich auf Basis der
Ergebnisse dieser Arbeit auch die Frage an, inwieweit das angewendete
Substanzspektrum in Finnland (eher unpolar) fiir geringere Eintrdge in die finnischen
Gewisser verantwortlich ist im Vergleich zu den in Frankreich eingesetzten Wirkstoffen
(eher polar). Offen ist vor allem, ob ein geringerer Eintrag von unpolaren Substanzen die
Effekte aufgrund der meist hoheren Toxizitdt dieser Verbindungen kompensieren kann
(von der Ohe et al. 2005).

Insgesamt kann auf Grundlage der Ergebnissen der vorliegenden Arbeit geschlossen
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werden, dass in den finnischen FlieBgewdssern im Allgemeinen keine negativen
Auswirkungen durch Pestizide zu erwarten sind. Allerdings kann die finnische Situation
aufgrund der mit der geografischen Situation verbundenen Randbedingungen nur
eingeschrinkt als Leitbild fiir andere europédische Regionen fungieren. Ohnehin stellt es
eine Wertentscheidung dar, ob ein solcher Umweltzustand erreicht werden soll oder die

Kosten fiir dieses Schutzniveau fiir andere Regionen zu hoch wiren (Boesten et al. 2007).
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Abbildung 1: Einflussfaktoren fiir die rdumliche und zeitliche Dimension der Effekte von
Pestiziden.

Folgerungen und offene Fragen aus der Studie an franzosischen Fliefigewdssern iiber die
Gefihrdung von FliefSgewdsserokosystemen durch Pestizide

Die Ergebnisse einiger Feldstudien inklusive dieser Arbeit zeigen, dass die gegenwartige
Praxis der Pestizidanwendung Effekte auf die Invertebratenfauna kleiner FlieBgewdésser
haben kann (vgl. S.25). Die vorliegende Arbeit kommt auflerdem zum Ergebnis, dass
auch unterhalb einer toxischen Einheit von 1/100 des LC50 fiir Daphnia magna
Veranderungen der Struktur der Makroinvertebratengemeinschaft auftreten konnen, was
wiederum in einer Beeintrichtigung von Okosystemfunktionen resultieren kann. Bisher
wurde davon ausgegangen, dass unterhalb der Schwelle von 1/100 der TU fiir Daphnia
magna keine nachteiligen Effekte auftreten. Deshalb wurde diese Schwelle als zuldssiges

Expositionsniveau bei der Zulassung von Pestiziden in der EU festgelegt (EEC 1991).



152 Kapitel 6: Zusammenfassung der Ergebnisse und Ausblick

Auf die Griinde, warum in den meisten Mesokosmenstudien keine Effekte bei einem
Expositionsniveau von 1/100 der TU flir Daphnia magna gefunden wurden, wurde bereits
in Kapitel 5 (S.124) ausfiihrlich eingegangen. FEin hiufiger Vorwurf gegeniiber
Felduntersuchungen ist, dass Effekte bei geringen Konzentrationen lediglich das Artefakt
einer unterschitzten Hochstkonzentration seien. In Bezug auf diese Arbeit sei dazu
angemerkt, dass selbst eine Unterschitzung der Hochstkonzentration im Gewidsser um
den Faktor 2 nur eine Verdanderung der TU um den Faktor 1.3 (logio 2) zur Folge hitte.
Eine solche Unterschitzung der Hochstkonzentrationen wiirde also das Ergebnis, dass
Effekte unterhalb der Schwelle von 1/100 der TU fiir Daphnia magna auftreten, nicht
grundsdtzlich  verdndern. Allerdings zeigte das Verhdltnis zwischen den
Durchschnittskonzentrationen in den Passivsammlern und den Spitzenkonzentration die
mit dem ereignisbezogenen Probenehmer ermittelt wurden ohnehin, dass die

Spitzenkonzentrationen nicht wesentlich unterschitzt wurden (S.95).

Eine wichtige Fragestellung die sich in Bezug auf die Effekte anschlief3t, ist die Frage,
welcher zeitlichen und rdumlichen Dimension die beobachteten Effekte angehéren. Zu
beiden Aspekten gibt es bisher nur wenige Freilanduntersuchungen. Beziiglich der
zeitlichen Dimension zeigte eine Untersuchung, bei der ein FlieBgewisser intentionell mit
Methoxychlor kontaminiert wurde, dass die Wiedererholung der geschidigten
Gemeinschaft bis zu fiinf Jahre dauern kann (Wallace et al. 1986). Eine weitere Studie in
der Region Braunschweig kam zu dem Ergebnis, dass innerhalb von einem Jahr keine
vollstindige Wiedererholung von einer Schidigung durch Pestizide erfolgte (Liess und
von der Ohe 2005). Generell determinieren verschiedene Faktoren die Dauer der
Wiedererholung, wobei die Relevanz der einzelnen Faktoren bisher noch nicht
vergleichend untersucht wurde (Schéfer und Liess 2005) (Abbildung 1). Ein wichtiger
Faktor fir die Wiedererholung ist die Anwesenheit von flussaufwiérts gelegenen
unbelasteten Gewisserabschnitten, was auch die vorliegende Arbeit zeigte. Diese
Abschnitte konnen die Effekte von Pestiziden auf die Gemeinschaftsstruktur vermutlich
durch Wiederbesiedelung puffern (Hatakeyama und Yokoyama 1997, Liess und von der
Ohe 2005), die genauen okologischen Mechanismen sind allerdings ungeklért. Da viele
Invertebraten sich per Flug ausbreiten, konnte auch das Vorhandensein von unbelasteten
FlieBgewissern in der Néhe belasteter Gewiésser zur Wiederbesiedelung und damit zur
Abfederung von Pestizideffekten beitragen (Jansson et al. 2007). Weitere Faktoren,
welche die Dauer der Wiedererholung beeinflussen, sind die 6kologischen Eigenschaften

der betroffenen Arten (Calow et al. 1997, Liess und von der Ohe 2005) und eine mogliche
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Anpassung an die Storung durch Pestizide (Heckman 1981, Landis et al. 1996).
SchlieBlich miisste eine realistische Beurteilung des Wiedererholungspotentials auch die
Wirkung von anderen Stressoren auf die aquatische Biozonose einbeziehen (Heugens et
al. 2001).

Beziiglich der rdumlichen Dimension der Effekte existieren kaum Untersuchungen. So
wurde bisher nicht untersucht, auf welcher Linge des betroffenen Gewissers Effekte
durch Pestizide auftreten. Wichtige Faktoren, die die rdumliche Dimension der
Schiadigung beeinflussen, sind die Hohe der Kontamination, die Persistenz der
Substanzen und die FlieBgeschwindigkeit, da diese Faktoren bestimmen wie weit die
Pestizide transportiert werden. Die Relevanz dieser Faktoren fiir die riumliche Dimension
der Effekte zeigte sich beim Sandozunfall im Rhein (Heil 1990).

Des Weiteren ist nicht bekannt, inwiefern die Effekte durch Pestizide auf kleinere
FlieBgewdsser beschrankt sind. Bis auf Unfélle wurden bisher die Effekte von Pestiziden

in groferen Gewdéssern aus mehreren Griinden kaum untersucht:

e Durch die Vielzahl von Stressoren und der hohen Fluktuation der Konzentrationen
ist das Herstellen von einer eindeutigen kausalen Verbindung zwischen einem
einzelnen Stressor und der Gemeinschaftsstruktur fast unmoglich (Allan 1995)

e Fliisse bestehen im Querschnitt aus einer Vielzahl von Habitaten mit heterogener
Verteilung der Arten, so dass auch die Effekte innerhalb des Querschnitts
vermutlich unterschiedlich ausfallen wiirden (Lake 2000)

e Ein reprisentatives Monitoring der Invertebratengemeinschaft ist wesentlich
aufwéndiger als in kleinen FlieBgewdssern (Flotemersch et al. 2006)

e Es lassen sich nur schwer unbelastete Referenzgewidsser mit dhnlichen
Eigenschaften finden, da es nur eine begrenzte Anzahl von groferen
FlieBgewdssern in einer Region gibt. Aufgrund der geringeren Stichprobe wire die
statistische Teststdrke, signifikante Unterschiede zu finden, dann niedrig.

Gleichwohl ergab eine Auswertung von Punktwasserproben in norddeutschen Fliissen,
dass bis zu 20% der Proben eine TU von groBer als 1/10 des LC50 fiir Daphnia magna
aufwiesen, was eine Konzentration darstellt bei der sowohl in Mesokosmen- als auch
Freilandstudien deutliche Effekte beobachtet wurden (Van Wijngaarden et al. 2005). Da
zur Zeit hiufig noch groBes Unwissen beziiglich der Ursachen des schlechten
okologischen Zustands von FlieBgewdssern besteht (Posthuma und De Zwart 2006),
wiren auch Studien an groferen FlieBgewédssern dringend notwendig, um die Relevanz

von Pestiziden auf der Ebene des Einzugsgebietes beurteilen zu konnen.
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Identifikation von Stressoren mit merkmalsbasierten Indizes

Die Invertebratenfauna wird durch verschiedene Stressoren beeinflusst und wie auch die
vorliegende Arbeit aufzeigt, konnen Pestizide ein relevanter Stressor sein. Im Rahmen
einer Feldstudie an 20 FlieBgewissern im Raum Braunschweig wurde der SPEAR-Index
eingefiihrt, um Effekte von Pestiziden nachzuweisen (Liess und von der Ohe 2005). Die
Ergebnisse dieser Arbeit bestétigen, dass dieser Index brauchbar ist, um Effekte von
Pestiziden vor dem Hintergrund der natiirlichen Variabilitdt von Lebensgemeinschaften
zu identifizieren. Bemerkenswert war dabei insbesondere, dass die Dosis-
Wirkungsbeziehung zwischen Pestizidstress und dem SPEAR-Index in verschiedenen
biogeografischen Regionen nicht signifikant unterschiedlich war. Auch fiir das
Biomonitoring iiber groflere geografische Regionen hinweg erwies sich der Index als

anwendbar, da:

e Referenzstellen in drei Regionen in Mittel- und Nordeuropa sich nicht signifikant
unterschieden,

e und die Referenzstellen aller Regionen signifikant unterschiedliche Indexwerte im
Vergleich mit belasteten Probestellen zeigten.

Dieses Ergebnis korrespondiert mit den Resultaten anderer Studien, die ein &hnliches
Profil der Merkmalauspragungen von Invertebratengemeinschaften an europdischen
Referenzstellen aufzeigten (Charvet et al. 2000, Statzner et al. 2005). Daran schlie3en

sich verschiedene Fragestellungen an.

Zunichst stellt sich die Frage, ob die Dosis-Wirkungsbeziehung zwischen Pestizidstress
und dem SPEAR-Index auf siideuropéische Regionen iibertragen werden kann. Dabei ist
insbesondere zu beriicksichtigen, dass viele kleine FlieBgewdsser in Siideuropa zeitweise
trocken fallen. Inwiefern dadurch die Auswirkungen von toxischem Stress verstirkt
werden oder aber umgekehrt toxischer Stress vergleichsweise unbedeutend ist, sollte in
zukiinftigen Studien untersucht werden. Die Ergebnisse wiren auch flir nordeuropéische
Regionen relevant, denn fiir diese wird in einigen Klimaszenarien eine Zunahme von

Trockenheit vorhergesagt (Arnell 1999, Milly et al. 2005).

Als weitere Fragestellung schlief8t sich die Eignung von Indizes, die auf 6kologischen und
physiologischen Merkmalen beruhen, fiir andere Stressoren an. Besonders im Kontext der
Umsetzung der europédischen Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) ist die Identifizierung der
Ursachen fiir die Abweichung vom guten 6kologischen Zustand ein dringendes Problem.

In zwei Studien zu den Auswirkungen von Landnutzung und Salinitit wurde bereits
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gezeigt, dass merkmalsbasierte Indizes ein effektives Instrument zur Identifikation dieser
Stressoren darstellen konnten (Doledec et al. 2006, Piscart et al. 2006). Dabei wire fiir
Stressoren wie Salinitét oder Schwermetalle die Entwicklung eines Indexsystems analog
zum SPEAR-Index moglich, da eine Vielzahl von Daten zur physiologischen Toleranz
von Invertebraten (Kefford et al. 2003, von der Ohe und Liess 2004) und zu den
okologischen Merkmalen fiir europdische und nordamerikanische Arten vorliegen (Vieira
et al. 2006, Statzner et al. 2007). Fiir andere Stressoren wie z.B. Habitatdegradation durch
Kanalisierung oder Ausbaggerung diirfte die Entwicklung von merkmalsbasierten
Indikatoren schwieriger sein, denn hier wird die Merkmalszusammensetzung von
Gemeinschaften sich vermutlich schon zwischen verschiedenen Flusstypen unterscheiden,
da hier Verdnderungen in der Zielvariable (Geomorphologie) schon konstitutiv fiir
Unterschiede zwischen FlieBgewissertypen sind (Lorenz et al. 2004). Fiir solche
Stressoren miissten also Referenzzustinde in Abhéngigkeit von den jeweiligen
FlieBgewdssertypen definiert werden. Ingesamt sind auf diesem Gebiet also einige
Ansatzpunkte zur Entwicklung effektiver Instrumente fiir die Identifikation von
Stressoren vorhanden und der Autor hofft, mit dieser Arbeit einen Anstofl zu weiteren

Studien geleistet zu haben.
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