
Priorisierte Pflanzenschutzmittel (PSM) können unter Laborbedingungen bereits in umweltrele-
vanten Konzentrationsbereichen subletale Effekte bei Fischen bewirken. Zudem könnten schäd-
liche Effekte auf empfindlichere aquatische Invertebraten die Nahrungsverfügbarkeit für Fische 
auch in Schweizer Fliessgewässern beeinträchtigen. Frühe Lebensstadien, darunter vor allem 
die Larven, scheinen für PSM besonders empfindlich zu sein. Zusätzliche Stressfaktoren, die auf 
Fische in Gewässern wirken können, zeigen vielfältige Wechselwirkungen mit PSM. 
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AUSW IRKUNGEN  VON  PRIORISIER TEN P SM

AUSGANGSLAGE UND ZIELSETZUNG

Mit einer fischspezifischen Risikobewertung [1] konnte ge-
zeigt werden, dass einige PSM-Einzelstoffe und -Mischungen 
in Schweizer Fliessgewässern ein Risiko für Fische darstellen. 
Aufgrund von Limitierungen und Unsicherheiten der konventi-
onellen Risikobewertung sind jedoch weiterreichende Nachfor-
schungen notwendig, damit mögliche Auswirkungen von PSM 
auf Fische in Schweizer Fliessgewässern abgeschätzt werden 
können. So beruht die konventionelle Risikobewertung meist 
auf offensichtlich populationsrelevanten, sogenannten apika-
len Endpunkten wie Letalität, Wachstum und Reproduktion, 
die in Labortests ermittelt werden. Allerdings können PSM 
auch andere schädliche Effekte hervorrufen, und zwar häufig 
unterhalb der apikalen Effektkonzentrationen. Diese Literatur-
studie ergänzt die Risikobewertung von Schneeweiss et al. [1] 
und fasst die in der Literatur verfügbaren Daten zu subletalen 
und indirekten (via Einfluss auf andere Organismen im Gewäs-
ser) Wirkungen der aufgrund ihres Risikos priorisierten PSM 
zusammen. Weiter werden in diesem Artikel Informationen zur 
Empfindlichkeit von in der Schweiz heimischen Fischarten und 
von verschiedenen Lebensstadien betrachtet sowie Wechselwir-
kungen zwischen PSM und anderen Stressoren diskutiert.
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RÉSUMÉ

ÉTUDE BIBLIOGRAPHIQUE: RÉPERCUSSIONS POSSIBLES DE PRODUITS 
PHY TOSANITAIRES PRIORITAIRES SUR LES POISSONS EN SUISSE 
Pour les produits phytosanitaires (PPh) qualifiés comme subs-
tances prioritaires (en se basant sur une évaluation des risques, 
décrite dans le précédent article), des informations disponibles 
sur les effets sublétaux et indirects sur les poissons ont été col-
lectées et les concentrations d’effets ont été comparées avec les 
valeurs de mesure maximales dans les ruisseaux suisses. 
Cette étude bibliographique montre que des effets sublétaux 
sur des poissons dans des conditions de laboratoire peuvent 
déjà survenir partiellement dans des niveaux de concentration 
pertinents pour l’environnement. Par ailleurs, des effets nui-
sibles sur des invertébrés aquatiques plus sensibles pourraient 
également porter atteinte à la disponibilité en nourriture des  
poissons dans les eaux courantes suisses. Les stades de vie pré-
coces, dont notamment les larves, paraissent particulièrement sen- 
sibles aux PPh. Des facteurs de stress supplémentaires, qui  
peuvent agir sur les poissons dans les cours d’eau, indiquent des 
interactions multiples avec les PPh.

* Kontakt: inge.werner@oekotoxzentrum.ch
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WIRKUNGEN PRIORISIERTER PSM AUF FISCHE

Zu den aufgrund ihres Risikos priorisierten PSM gehören fünf 
Insektizide, vier Herbizide und neun Fungizide (Tab. 1). Schon 
die klassischen ökotoxikologischen Effektparameter, wie der 
LC50 (Lethal Concentration), also die Konzentration, die bei 
kurzzeitiger Exposition (4 Tage) zu 50% Mortalität führt, oder 
der NOEC (No Observed Effect Concentration), die höchste Kon-
zentration, die bei langfristiger Exposition (meist 28 Tage oder 
länger) im Labortest keinen Effekt auf Wachstum, Entwicklung 
oder Reproduktion von Fischen hervorruft, zeigen deutlich, wie 
hochempfindlich Fische gegenüber Insektiziden sind. Sowohl 
Organophosphat- als auch Pyrethroid-Insektizide wirken vor 
allem neurotoxisch [2]. Am giftigsten sind die Pyrethroide. 
Die primäre Wirkweise von Herbiziden ist meist spezifisch für 
Pflanzen, z. B. kann eine Photosynthese-Hemmung nur in Pflan-
zenzellen erfolgen [3, 4]. Effektwerte für Fische liegen daher in 
relativ hohen Konzentrationsbereichen (Tab. 1). Jedoch wurden 
Herbizide teils über längere Zeiträume in hohen Konzentratio-
nen in Schweizer Gewässern nachgewiesen (Tab. 1), wodurch sie 
auch für Fische relevant sind. Vor allem sekundäre oder unspezi-
fische Toxizitätsmechanismen sind hierfür verantwortlich [4, 5].
Priorisierte Fungizide wirken auf Pilze primär durch die Stö-
rung des Energiehaushalts und verschiedener Enzymfunktio-
nen [6]. Einige können auch in Nichtzielorganismen wie Fischen 

auf gleiche oder ähnliche biochemische oder physiologische 
Prozesse einwirken [7]. Fische zeigen vor allem bei Langzeit-
Exposition eine hohe Sensitivität gegenüber solchen Fungiziden 
(Tab. 1). Manche Fungizide wie Pyraclostrobin und Carbenda-
zim wirken aber auch schon in niedrigen Konzentrationsberei-
chen akut toxisch (LC50=6–7 µg/l; Tab. 1).

SUBLETALE EFFEKTE SIND ZU ERWARTEN
Subletale Effekte können in Fischen schon bei sehr geringen 
Schadstoffkonzentrationen auftreten, die generell weit unter-
halb der letalen Bereiche (LC50) liegen (Fig. 1). Diese Effekte 
können auf zellulärer (z. B. Genexpression, Enzymaktivität, 
DNA-Schädigung, Rezeptoraktivierung), physiologischer (z. B. 
Organschäden, Histopathologie, Energiehaushalt) oder Indivi-
duen-Ebene (z. B. Wachstum, Verhalten, Reproduktionserfolg) 
gemessen werden. Nicht alle wirken sich zwangsläufig auf die 
Population aus, sie werden daher in der Regel nicht für die regu-
latorische Risikobewertung berücksichtigt. Die Effektkonzent-
rationen für «subletale Effekte» sind zum Teil tiefer als die in der 
regulatorischen Risikobewertung berücksichtigten No Observed 
Effect Concentrations (NOEC, s. Fig. 1). 
Diverse Laborstudien zu den für die Fische in der Schweiz 
relevantesten PSM [1] zeigen subletale Effekte auf Fische in 
umweltrelevanten Konzentrationsbereichen (Fig. 1, Tab. 2). So 
beeinträchtigten einige der priorisierten Insektizide, Herbizide 

PSM-
Gruppe

Schweiz-relevante  
PSM für Fische

LC50 
[µg/l]

NOEC  
[µg/l]

MECmax 20121  
[µg/l]

MECmax 20152  
[µg/l]

MECmax 20173  
[µg/l ]

Primäre Wirkweise

In
se

kt
iz

id
e

Chlorpyrifos 1,3 0,14 – 4 0,039 0,021 Acetylcholinesterase-Hemmung

Chlorp.-methyl 12,6 4,7 – 0,21 0,063 Acetylcholinesterase-Hemmung

Diazinon 90 2,4 0,043 0,59 0,0068 Acetylcholinesterase-Hemmung

Cypermethrin 0,39 0,03 – – 0,00098 Öffnung der Natrium-Kanäle  
von Nervenzellen

λ-Cyhalothrin 0,08 0,031 – – 0,031 Öffnung der Natrium-Kanäle  
von Nervenzellen

H
er

bi
zi

de

Diuron 500 33,4 0,052 3 0,093 Photosythese-II-Hemmung

Linuron 890 21 0,27 2,8 0,63 Photosythese-II-Hemmung

S-Metolachlor 3900 30 0,96 5 0,72 Langkettige Fettsäuresynthese- 
Hemmung

Pendimethalin 138 6,3 – – 0,48 Hemmung der Zellteilung

Fu
ng
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id

e

Azoxystrobin 470 147 0,12 3 3,8 Störung der Atmungsfunktion

Carbendazim 7 11 0,065 0,5 1,3 Zytoskelett und Motorproteine

Epoxiconazole 3140 3 0,064 0,25 0,33 Sterol-Biosynthese-Hemmung  
in Membranen

Fenpropimorph 2300 0,16 0,015 0,0015 0,58 Sterol-Biosynthese-Hemmung  
in Membranen

Fluazinam 55 2,9 – 0,024 0,23 Störung der Atmungsfunktion

Fluopyram 980 135 – 6 3 Störung der Atmungsfunktion

Flusilazole 420 3,3 0,032 0,16 0,12 Sterol-Biosynthese in Membranen

Pyraclostrobin 6 2 0,0605 0,0045 0,0023 Störung der Atmungsfunktion

Spiroxamine 2410 2 0,016 0,6 < LOD5 Sterol-Biosynthese in Membranen

Legende: 1 2012-Daten sind zeitproportionale Zweiwochenmischproben; 2 2015-Daten sind 0,5-Tage-Mischproben (während Trockenperioden Integration über längeren Zeitraum bis zu 24 Tage);  
3 2017-Daten sind 3,5-Tage-Mischproben; 4 nicht gemessen; 5 Detektionslimit

Tab. 1 Schweiz-relevante PSM (gemäss Schneeweiss et al. [1]), deren Effektkonzentrationen für die in ökotoxikologischen Tests sensitivste Fischart (LC50 und 
NOEC [8]), höchste gemessene Umweltkonzentrationen (Measured Environmental Concentration; MECmax) aus drei Spezialkampagnen im Rahmen  
der Nationalen Beobachtung Oberflächengewässerqualität (NAWA SPEZ) von 2012, 2015 und 2017 in kleinen und mittelgrossen Schweizer Fliessgewäs-
sern (2012: von Wittmer et al. [9], 2015: von Doppler et al. [10], 2017: von Spycher et al. [11] und Pyrethroid-Daten von Rösch et al. [12]) und deren 
primäre Wirkweise [2, 3, 6].
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und Fungizide im Bereich der gemesse-
nen Umweltkonzentrationen die Entwick-
lung, die Reproduktionsfähigkeit, den 
Geruchssinn, das (Schwimm-)Verhalten, 
biochemische Prozesse oder bewirkten 
Gewebeveränderungen (Tab. 2). Von be-
sonderer Bedeutung ist, dass Effekte in 
diesen Studien bereits bei Exponierung 
gegenüber Einzelsubstanzen auftraten. 
PSM sind in natürlichen Fliessgewässern 
jedoch meist in komplexen Mischungen 
präsent [14]. Subletale Effekte einzelner 
PSM – vor allem aber von PSM-Mischun-
gen – auf Fische sind daher in Schweizer 
Fliessgewässern nicht auszuschliessen. 
Das Ausmass solcher Effekte ist jedoch 
stark von standortspezifischen Faktoren, 
der Expositionsdynamik und der Emp-
findlichkeit der vorkommenden Fischar-
ten abhängig.

VIELFÄLTIGE SUBLETALE EFFEKTE
In den folgenden Abschnitten werden 
beispielhaft einige Studien vorgestellt. 
Diese Ausführungen sollen illustrieren, 
wie mannigfaltig die Wirkmechanismen 
von PSM auf Fische im subletalen Bereich 

sein können und wie sich zelluläre Effek-
te auf höhere Organisationsebenen wie 
die des Individuums oder der Population 
auswirken können. In Tabelle 2 sind aktu-
ell verfügbare Daten für die priorisierten 
PSM im umweltrelevanten Konzentrati-
onsbereich (≤ MECmax der SPEZ-Studien) 
aufgelistet. 

B e e i n t r ä c h t i g u n g  d e r  Fr ü h e n t w i c k l u n g ,
d e s  W a c h s t u m s  u n d  d e r  Re p ro d u k t i o n
Eine normale Frühentwicklung, Wachs-
tum und erfolgreiche Reproduktion sind 
von entscheidender Bedeutung für die 
Gesundheit von Fischpopulationen [4]. 
Einige der priorisierten Insektizide wir-
ken sich bereits im ng/l-Konzentrations-
bereich negativ auf die Entwicklung und 
Reproduktion von Fischen aus (Tab.  2). 
Beispielsweise führte die langfristige Ex-
position (108 d) gegenüber 0,47 µg/l Diazi-
non zu einer Verringerung der Eiproduk-
tion von Schafskopfelritzen (Cyprinodon 
variegatus) [15]. Die Wachstumsrate von 
Bachsaibling-Nachkommen (Salvelinus 
fontinalis) war nach 6–8-monatiger Expo-
sition bei 0,55 µg/l Diazinon reduziert [16]. 

S c h ä d i g u n g  d e s  G e r u c h s s i n n s
Das olfaktorische System ist für Fische 
überlebenswichtig, da sie damit wichtige 
biotische und abiotische Informationen 
über sehr lange Entfernungen wahr-
nehmen können [17]. Gerüche können 
verschiedenste überlebens- oder fort-
pflanzungssichernde Verhaltensweisen 
auslösen, wie beispielsweise Alarm- und 
Vermeidungsreaktionen, Nahrungswahr-
nehmung, Migration, Verwandtenerken-
nung und Paarungs-Synchronisierung. 
Schadstoffe können den Geruchssinn 
von Fischen beeinträchtigen, indem sie i) 
als Signal wirken, ii) die Geruchswahr-
nehmung modifizieren und/oder iii) di-
rekt auf das Nervensystem und andere 
physiologische Prozesse einwirken [17]. 
Besonders Insektizide wirken in hohem 
Masse toxisch auf das olfaktorische 
System. Zum Beispiel führte schon eine 
sehr geringe Konzentration des Pyreth-
roid-Insektizids Cypermethrin (< 4 ng/l,  
5 Tage Exposition) beim geschlechtsrei-
fen männlichen Atlantischen Lachs (Sal-
mo salar L.) zu einer signifikant verrin-
gerten olfaktorischen Reaktion auf ein 

Fig. 1 Gegenüberstellung der gemessenen Umweltkonzentrationen (orange) der NAWA-SPEZ-Messkampagnen 2015 (MEC 2015 [10]) und 2017 (MEC 2017 [11, 
12]) und in der Literatur verfügbaren Fisch-Effektkonzentrationen (in rot; [8]) für Mortalität nach 96 h (LC50), Wachstum, Entwicklung oder Reproduktion 
nach ≥ 28 Tagen (NOEC) und anderen subletalen Effekten (subletal). LC50- und NOEC-Werte wurden für die Herleitung von Umweltqualitätskriterien gemäss 
Moermond et al. [13] auf Validität geprüft. Subletal: niedrigste Konzentration, bei der mindestens ein gemessener subletaler Parameter (ausser NOEC, 
s.o.) signifikant verändert war (dargestellt im Bereich ≤ MECmax bis 100xMECmax). Pyrethroide wurden 2017 an nur einem Standort (Chrümmlisbach, Bern) 
gemessen [12].
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PSM-
Gruppe

Relevante 
PSM

MECmax
1 

[µg/l]
LOEC2 
[µg/l]

Subletaler Effekt  
(in Klammern Expositionsdauer in Tagen [d])

Getestete Art Ref.
In

se
kt

iz
id

e

Chlorpyrifos 0,039 0,002 * Verändertes Paarungsverhalten der Männchen 
(1–2 d); Verringerte Anzahl und Überleben Nach-
kommen (14 d)

Guppy (Poecilia reticulate); Adulte [32]

0,005 Verringerte AChE3-Aktivität im Kopf (4 d) Ährenfisch (Odontesthes bonariensis); Larven [33]

Diazinon 0,59 0,0036 * Verringerte AChE-Aktivität; Oxidativer Stress (5, 
15, 30 d)

Karpfen (Cyprinus carpio) [34]

0,3 Veränderungen des Hormonspiegels im  
Blutplasma und reduzierter Gehalt an Fisch-
milch (5 d)

Atlantischer Lachs (Salmo salar); geschlechts-
reife Männchen

[35]

0,47 ° Verringerte Anzahl Eier/Weibchen&Tag (108 d) Schafskopf Elritze (Cyprinodon variegatus); 
Adulte

[15]

0,55 Verringerte Wachstumsraten der Nachkommen 
(6–8 m)

Bachsaibling (Salvelinus fontinalis);  
geschlechtsreif

[16]

Cypermethrin 0,00098 < 0,004 Reduzierte olfaktorische Reaktion auf Pheromon 
(PGF2α); Veränderungen des Hormonspiegels 
im Blutplasma und reduzierter Gehalt an Fisch-
milch (5 d)

Atlantischer Lachs (S.salar); geschlechtsreife 
Männchen

[18]

-Cyhalothrin 0,031 0,0004 * DNA4-Schäden in Erythrozyten (1, 2 d) Koboldkärpfling (Gambusia affinis) [36]

0,005 * Hämatokrit erhöht; DNA-Schäden in Erythrozyten; 
Verringerte AChE- und CAT5-Aktivität (4 d)

Barbensalmer (Prochilodus lineatus); Juvenile [37]

H
er

bi
zi

de

Linuron 2,8 1 Verringerte Vitellogeninkonzentration  
in Weibchen (21 d)

Dickkopfelritze (Pimephales promelas); Adulte [38]

1,7 Veränderungen der Genexpression (Lipid- und 
Steroidbiosynthese; Zellulärer Stress) (4 d)

Bachforelle (Salmo trutta); geschlechtsreife 
Männchen

[39]

Diuron 3 0,057 # Oxidativer Stress; veränderte Biotransforma
tionsenzymaktivität (7 d)

Nil-Tilapia (Oreochromis niloticus); Männchen [40]

0,1 # Prozentuelle Abnahme von primären Ovarial
follikeln (25 d)

Nil-Tilapia (O.niloticus); geschlechtsreife 
Weibchen

[41]

0,1 # Verringertes Wachstum und Konditionsfaktor, 
Veränderungen im Schilddrüsenhormonhaushalt 
(15 d)

Inlandsilberschmied (Menidia beryllina);  
Junvenile

[42]

0,2 # Senkung des Testosterongehalts im Blutplasma 
(25 d)

Nil-Tilapia (O.niloticus); Männchen [43]

0,2 # Veränderungen der Genexpression (Vitellogenin), 
Cytochrome P450 Aromatase-Aktivität (7 d)

Mosambik-Tilapia (Oreochromis mossambica); 
Juvenile Männchen

[44]

1 Erhöhte Mikrokernhäufigkeit in Erythrozyten, 
DNA-Schäden in Leberzellen und Spermatozyten 
(14, 21 d)

Zebrafisch (Danio rerio); Adulte Männchen [45]

Pendimethalin 0,48 0,5 Gestörte antioxidative Abwehrreaktion in Kiemen 
und Leber (28 d)

Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) [46]

0,5 Neurotoxische Veränderungen (Adrenalin- 
Spiegel, AChE, Na+-K+-ATPase6, Monoaminoxi
dase); Oxidativer Stress (4 d)

Gefleckter Schlangenkopf (Channa punctata) [47, 48]

Fu
ng

iz
id

e

Carbendazim 0,5 0,16 Verändertes Schwimmverhalten (5 d) Zebrafisch (D.rerio); Larven [25]

Azoxystrobin 3 0,1 Veränderung der Genexpression (Oxidativen 
Stress, Endokrine Störung, Immunantwort)  
(1, 2, 3 d)

Zebrafisch (D.rerio); Larven [49]

0,25 Veränderte antioxidative und Entgiftungsenzym
aktivität; Malondialdehyde-Gehalt in der Leber 
(7, 14, 21, 28 d)

Zebrafisch (D.rerio); Adulte [50]

0,5 Erhöhte Mikrokernhäufigkeit in Erythrozyten, 
DNA-Schäden in Leberzellen und Spermatozyten 
(7, 14, 21 d)

Zebrafisch (D.rerio); Adulte Männchen [45]

1 Oxidativer Stress und Gentoxizität in der Leber 
(7, 14, 21, 28 d)

Zebrafisch (D.rerio); Adulte [51]

2 Veränderte Genexpression von cyp11a, hsd3b, 
cyp19a in Hoden, vtg1, vtg2 in der Leber (21 d)

Zebrafisch (D.rerio); Adulte Männchen [52]

Legende: 1 MECmax aus den NAWA-SPEZ-Studien 2015–2017 [10, 11]; 2 niedrigste Konzentration, bei der einer der gemessenen Parameter signifikant verändert war;  
3 AChE – Acetylcholinesterase; 4 Desoxyribonukleinsäure; 5 Catalase; 6 Natrium-Kalium-Pumpe; * Formulierungen wurden verwendet; ° in Salzwasser;  
# auch die Metabolite wurden untersucht

Tab. 2 Liste subletaler Effekte auf Fische für Schweiz-relevante PSM [1] im umweltrelevanten Konzentrationsbereich (≤ MECmax der SPEZ-Studien). Für folgende 
priorisierte PSM konnten keine Studien über subletale Effekte ≤ MECmax gefunden werden: Metolachlor, Epoxiconazole, Fenpropimorph, Fluazinam, 
Fluopyram, Flusilazole, Pyraclostrobin, Spiroxamine.



Pheromon (Prostaglandin F2α – PGF2α) und negativen Auswir-
kungen auf Spermien- und Sexsteroidplasmagehalt [18]. Durch 
diese Veränderungen reduzierte sich in Experimenten auch die 
Befruchtungsrate der Lachseier. Die Autoren schlussfolgerten, 
dass Effekte auf die Lachspopulationen durch die Veränderung 
verschiedener Reproduktionsparameter nicht ausgeschlossen 
werden können. Auch das Herbizid Atrazin, das in der Schweiz 
trotz Verbot [19] immer noch in hohen Konzentrationen gemes-
sen wurde, kann durch sekundäre Wirkmechanismen auf Fi-
sche toxisch wirken [5], und dies schon bei schweizrelevanten 
Umweltkonzentrationen (MECmaxAtrazin = 1,2 µg/l [10]). Bereits 
bei 40 ng/l Atrazin war das Pheromon-gesteuerte endokrine 
System von geschlechtsreifen Lachsen (5 Tage Exposition) ge-
stört [20]. Auch das Herbizid Linuron beeinträchtigte das ol
faktorische System von Lachsen schon nach kurzer Exposition 
(30 min) bei einer Konzentration (10 µg/l) [21], die nur knapp 
über den in der Schweiz gemessenen Umweltkonzentrationen 
liegt (MECmaxLinuron = 2,8 µg/l [10]).

Ve r h a l t e n s ä n d e r u n g e n
PSM können das Verhalten von Fischen z. B. durch Beeinträchti-
gung des Hormonhaushalts oder des Nervensystems verändern. 
Solche Effekte können den Überlebens- und Reproduktionser-
folg des Individuums verringern und damit die Population ge-
fährden. Zum Beispiel bewirkte das Herbizid Diuron schon nach 
24 Stunden eine Verminderung des Gruppierungsverhaltens 
und der Alarmreaktion von Goldfischen bei einer Konzentration 
(5 µg/l) [22], die nur knapp über den gemessenen Umweltkon-
zentrationen liegt (MECmaxDiuron = 3 µg/l [10]). Eine solche Ver-
haltensänderung kann bei Fischen, die im Schwarm leben, die 
Überlebenswahrscheinlichkeit unter natürlichen Bedingungen 
verringern, sprich das Risiko erhöhen, von Räubern gefressen 
zu werden [22]. Auch Veränderungen im Schwimmverhalten 
bzw. eine Reduktion der Schwimmfähigkeit kann für Fische zu 
verstärktem Frassdruck durch Räuber [23] oder vermindertem 
Erfolg beim Beutefang [24] (s. auch unten) führen. Auch das 
Fungizid Carbendazim führte bei einer Schweiz-relevanten Kon-
zentration von 0,16 µg/l (5 d) zu Veränderungen im Schwimm-
verhalten von Zebrafischlarven [25]. Die exponierten Larven 
schwammen langsamer als die Kontrollgruppe, was sowohl ih-
ren Erfolg beim Beutefang als auch die Fähigkeit, vor Räubern 
zu fliehen, beeinträchtigen kann. 

Z e l l u l ä r e  u n d  p hy s i o l o g i s c h e  E f fe k t e
Biochemische, hämatologische und molekulare Effekte von PSM 
in Zellen dienen in der Regel als Frühindikatoren für die Ein-
wirkung von Schadstoffen auf den Organismus. In einigen Stu-
dien konnten sie auch mit negativen Auswirkungen auf die Ge-
sundheit von Individuen oder Populationen in Zusammenhang 
gebracht werden. Beispielsweise korrelierte die Hemmung des 

Enzyms Acetylcholinesterase, das in Nervenzellen eine wich-
tige Rolle spielt, bei subletalen Chlorpyrifos-Konzentrationen 
(0,6 µg/l, 96 h) mit einer Verringerung der Schwimm- und Beute-
fangaktivität von juvenilen Silberlachsen (O. kisutch) [24]. Solche 
Veränderungen können zu reduziertem Wachstum und dadurch 
geringerer Grösse beim Eintritt in die Geschlechtsreife führen. 
Mittels Modellierungen wurde gezeigt, dass dies bei Königslach-
sen (O. tshawytscha) zu erhöhter Mortalität während der Laich-
wanderung führen kann, was sich letztendlich auf die Produk-
tivät der Population auswirkt [26]. Ein weiteres gut untersuchtes 
Beispiel für die Übertragung zellulärer Effekte auf höhere Or-
ganisationsebenen ist die erhöhte Produktion des Eidotterpro-
teins Vitellogenin (VTG) durch die Einwirkung von Östrogenen. 
Bei männlichen und juvenilen Fischen führt dies zur Bildung 
von Zwittergonaden [27], bei Weibchen zu einer zeitlichen Ver-
schiebung der Eireifung [28], und dadurch zu einer Störung der 
Fortpflanzung. Einige Fungizide, wie die Aromatase-Hemmer 
Prochloraz and Fenarimol, hemmen die VTG-Produktion, wo-
durch der Fortpflanzungserfolg und damit die Populationsgrösse 
ebenfalls beeinträchtigt werden kann [29, 30, 31]. 

INDIREKTE EFFEKTE SIND NICHT AUSZUSCHLIESSEN
Wenn sensitive Arten eines Ökosystems infolge PSM-induzier-
ter subletaler oder letaler Effekte beeinträchtigt werden, kann 
dies indirekte Auswirkungen auf weniger sensitive Arten des 
Ökosystems haben [53]. Invertebraten, vor allem Insektenlarven 
und Krebstiere, reagieren meist empfindlicher auf Insektizide 
als Fische, während Pflanzen und Algen sensitiver auf Herbizide 
reagieren. Da diese Organismen für Fische als Nahrungsgrund-
lage oder als Strukturen im Lebensraum wichtig sind (z. B. als 
Versteck oder Laichsubstrat), kann deren Beeinträchtigung 
Fischpopulationen negativ beeinflussen [53]. Betrachtet man 
solche indirekten Effekte auf Fische, werden neben den priori-
sierten PSM [1] auch PSM-Gruppen wie z. B. die Neonicotinoid-
Insektizide relevant, die für Invertebraten hoch toxisch sind und 
von denen drei mindestens zweimal ihre chronischen Qualitäts-
kriterien überschritten haben [11], Thiacloprid sogar das akute 
(0,08 µg/l) (Tab. 3).
Einige Studien belegen indirekte Effekte auf Fische. Imidaclop-
rid- und Fipronilanwendungen in experimentellen Reisfeldern 
schränkten durch das verminderte Angebot an Beutetieren das 
Wachstum von Reiskärpflingen (O. latipes) sowie deren Brut ein 
[54]. Brazner und Kline [55] zeigten, dass eine einzelne Anwen-
dung von Chlorpyrifos die Vielfalt von Invertebraten reduzierte, 
und das veränderte Beutespektrum bei Larven der Dickkopfel-
ritzen zu reduziertem Wachstum führte. Auch Herbizide kön-
nen indirekt auf Fische wirken. Das Verschwinden von Makro-
phyten verändert die Habitatstruktur, die in der Folge weniger 
Schutz vor Räubern [4] oder weniger Laichsubstrat [56] bietet. 
In experimentellen Teichen führte die Exposition gegenüber 
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Substanz MECmax  
[µg/l]

LC50 [µg/l] NOEC [µg/l]

Invertebraten Pflanzen Fische Invertebraten Pflanzen Fische

Imidacloprid 0,092 1 > 10 000 211 000 0,67 ≥ 10 000 1200

Thiacloprid 0,86 7,7 96 700 25 200 0,1 32 000 240

Thiamethoxam 1 14 > 81 800 > 100 000 2,11 81 800 20 000

Tab.3 Invertebraten-, Pflanzen- und Fisch-Effektdaten (LC50 und NOEC-Werte) für eine Auswahl an in der Schweiz gemessenen Neonicotinoid-Insektiziden [8]. 
Schwarz: (niedrigster) Wert der sensitivsten Taxa. Grau: weniger sensitive (höhere) Werte. MECmax: maximal gemessene Umweltkonzentration im Rahmen 
der NAWA-SPEZ-Kampagnen 2015 [10] oder 2017 [11].



Atrazin zu einer veränderten Ernährung und geringerem Re-
produktionserfolg von Sonnenbarschen (Lepomis macrochirus) 
[57]. Dies wurde durch eine verringerte Nahrungsverfügbar-
keit (weniger Invertebraten aufgrund weniger Makrophyten) 
bzw. einem Mangel an Verstecken für Jungfische (verstärkter 
Druck durch Räuber) erklärt. Mehrere Studien zeigen, dass 
Fungizide Umstrukturierungen in Nahrungsnetzen [58, 59] 
und Räuber-Beute-Beziehungen [60] bewirken können. Auch 
Wechselwirkungen zwischen indirekten und direkten Effekten 
sind möglich, da Fische bei unzureichender Ernährung (indi-
rekte Wirkung) wiederum anfälliger gegenüber Schadstoffen 
werden können (direkte Wirkung). Zum Beispiel reagierten 
ausgehungerte juvenile Fische bis zu zehnmal empfindlicher 
auf eine Pulsexposition gegenüber dem Insektizid Metoxychlor 
als gut genährte Fische [61]. 
Obwohl die Konzentrationen der Einzelstoffe in diesen Studien 
generell über den gemessenen MECmax der NAWA-SPEZ-Studien 
liegen, ist aufgrund der Mischungseffekte zu erwarten, dass 
solche indirekten Auswirkungen auf Fische auch in der Schweiz 
auftreten. Untersuchungen von natürlichen Invertebraten-
Gemeinschaften in Schweizer Fliessgewässern und In-situ-
Experimente mit Bachflohkrebsen (Gammarus fossarum) wei-
sen deutlich darauf hin, dass PSM sich auf diese Organismen 
negativ auswirken [62, 63]. Damit ist die Nahrungsgrundlage 
einiger Fischarten unmittelbar durch PSM beeinträchtigt. Ju-
venile Fische mit hoher Verhaltensspezialisierung bezüglich 
ihrer Beutetiere können hierdurch besonders betroffen sein 
[64], da sie nicht auf andere Arten ausweichen können. Stärker 
spezialisierte Arten reagieren wahrscheinlich auch auf andere 
anthropogene Gewässerveränderungen besonders empfindlich. 
So sind auf der Roten Liste der Schweiz vor allem Fischarten 
mit einem hohen Spezialisierungsgrad hinsichtlich Nahrung, 
Habitat und Laichsubstrat als gefährdet eingestuft [65].

ZUSÄTZLICHE STRESSFAKTOREN

Natürliche Ökosysteme sind komplex. Neben der Belastung 
durch PSM gibt es zahlreiche weitere Stressoren, die auf Fische 
wirken und interagieren können. Dazu gehören zum Beispiel 
Temperaturstress, Krankheitserreger und Parasiten.
Die Interaktionen zwischen PSM und Temperatur sind komplex 
und artspezifisch [66]. Erhöhte Gewässertemperaturen beein-
flussen Prozesse wie beispielsweise die Aufnahme, die Biotrans-
formation, Abbau und Eliminierung, und dadurch die Toxizität 
von Schadstoffen [67–69]. Zum Beispiel sind Organophosphat- 
und Carbamat-Insektizide in warmem Wasser toxischer als in 
kaltem [70–73]. Dies lässt sich durch die erhöhte Enzymaktivi-
tät erklären, die den toxischen Metaboliten der Muttersubstanz 
erzeugt. Andere Insektizide, wie die Pyrethroid-Insektizide 
wirken bei niedrigen Temperaturen stärker, da die toxische 
Muttersubstanz dann weniger schnell abgebaut wird [70, 73, 
74]. Vor dem Hintergrund des Klimawandels ist es wichtig, dass 
temperaturbedingten Wirkungsänderungen von Gewässerver-
unreinigungen Rechnung getragen wird.
Die gemeinsame Wirkung von PSM und Krankheitserregern 
oder Parasiten ist relativ wenig erforscht. Mehrere Studien ha-
ben jedoch gezeigt, dass PSM das Immunsystem von Fischen 
schwächen können. Eine solche Unterdrückung der Immun-
funktionen kann Fische besonders anfällig für Krankheitser-
reger machen [75]. Dies wurde für mehrere Pyrethroid-Insekti-

zide bei sehr niedrigen Konzentrationen gezeigt. Beispielsweise 
wiesen japanische Reiskärpflinge (O. latipes), die 48 Stunden lang 
einer Permethrin-Konzentration von 50 ng/l ausgesetzt waren 
und denen anschliessend ein Bakterienpathogen injiziert wurde, 
nach 96 Stunden eine erhöhte Mortalität im Vergleich zu aus-
schliesslich bakteriell injizierten Kontrollfischen auf [76]. Auch 
Esfenvalerat führte schon bei einer Konzentration von 100 ng/l 
(nominal; 4 Tage Exposition) in Kombination mit dem infektiösen 
hämatopoetischen Nekrose-Virus zu einer signifikant erhöhten 
Sterblichkeit von juvenilen Lachsen (O. tshawytscha) [77]. Solche 
Effekte sind vor allem im Feld zu erwarten, da dort generell meh-
rere verschiedene Stressoren auf die Fische einwirken.

SIND HEIMISCHE FISCHE GEFÄHRDET?
Die konventionelle Risikobewertung beruht in der Regel auf 
Toxizitätsdaten für wenige Modellorganismen, denn die Daten-
grundlage für heimische Fischarten ist unzureichend. Erkennt-
nisse aus Laborstudien mit Modellorganismen werden daher 
mithilfe von (Un-)Sicherheitsfaktoren auf heimische Arten, die 
unter natürlichen Bedingungen leben, übertragen.
Wie empfindlich in der Schweiz heimische Fischarten für PSM 
sind, lässt sich derzeit nur abschätzen. Die Anfälligkeit einer 
Art wird nach Van Straalen (1994) [78, 79] im Wesentlichen be-
stimmt durch 1) die Wahrscheinlichkeit und Intensität der Ex-
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Tab. 4 Fischarten, die auf der Grundlage von Schweizer Fisch-Monitoring-Daten in 
kleinen bis mittelgrossen Fliessgewässern der Schweiz vorkommen sowie der 
Rote-Liste-Status der Fische [65]. 
� (Quelle: NAWA-TREND-Monitoring von Spalinger et al. [83])

Art Wissenschaftliche Bezeichnung Rote Liste Status

Nase Chondrostoma nasus vom Aussterben bedroht

Seeforelle Salmo trutta stark gefährdet

Bachneunauge Lampetra planeri stark gefährdet

Aesche Thymallus thymallus verletzlich

Schneider Alburnoides bipunctatus verletzlich

Strömer Leuciscus souffia verletzlich

Karpfen Cyprinus carpio verletzlich

Aal Anguilla anguilla verletzlich

Dorngrundel Cobitis taenia verletzlich

Bachforelle Salmo trutta potenziell gefährdet

Stichling Gasterosteus aculeatus potenziell gefährdet

Groppe Cottus gobio potenziell gefährdet

Barbe Barbus barbus potenziell gefährdet

Egli Perca fluviatilis nicht gefährdet

Hecht Esox lucius nicht gefährdet

Alet Leuciscus cephalus nicht gefährdet

Hasel Leuciscus leuciscus nicht gefährdet

Rotauge Rutilus rutilus nicht gefährdet

Rotfeder Scardinius erythrophthalmus nicht gefährdet

Schleie Tinca tinca nicht gefährdet

Trüsche Lota lota nicht gefährdet

Gründling Gobio gobio nicht gefährdet

Elritze Phoxinus phoxinus nicht gefährdet

Bachschmerle Barbatula barbartula nicht gefährdet

Kaulbarsch Gymnocephalus cernuus nicht gefährdet



position (externe Exposition), 2) die arteigene Empfindlichkeit 
(intrinsische Sensitivität) und 3) die Belastbarkeit (Resilienz) 
der Population. In dieser Studie wurden die Punkte 1) und 2) 
näher betrachtet. Dafür wurden Arten selektiert, die durch ihr 
natürliches Vorkommen in kleinen und mittelgrossen Fliessge-
wässern risikoreichen PSM-Mischungen ausgesetzt sein kön-
nen. Bei solchen Fliessgewässern ist der Einfluss des Einzugsge-
biets aufgrund des hohen Ufer-zu-Wasservolumen-Verhältnisses 
besonders gross [80], und PSM-Einträge werden oft schlecht 
verdünnt [81]. Eine Gefährdung der Arten in kleinen Fliessge-
wässern ist ökologisch problematisch, weil diese Gewässer als 
Laich-, Aufwuchs- und Refugialhabitat, aber auch als perma-
nentes Habitat für Fische von besonders grosser Bedeutung sind 
[81]. Zudem machen kleine Fliessgewässer (1. und 2. Ordnung) 
längenmässig 71,9% des Gewässernetzes der Schweiz aus [82].

E x t e r n e  E x p o s i t i o n
Die NAWA-SPEZ-Studien 2012–2017 [9–11] und Schneeweiss et 
al. [1] zeigten, dass in kleinen und mittelgrossen Fliessgewäs-
sern hohe PSM-Spitzenkonzentrationen in für Fische relevanten 
Konzentrationsbereichen vorkommen. Deshalb wurde das Vor-
kommen der Fische in kleinen bis mittelgrossen Fliessgewäs-
sern der Schweiz mithilfe von Schweizer Fisch-Monitoring-Da-
ten aus den Dauerbeobachtungen der Nationalen Beobachtung 
Oberflächengewässerqualität (NAWA TREND) ermittelt [83]. Der 
Fokus wurde auf in der Schweiz heimische Arten gelegt. Auf der 

Grundlage dieser schweizweiten Fisch-Monitoring-Daten kom-
men 25 Arten permanent, periodisch oder sporadisch in klei-
nen bis mittelgrossen Fliessgewässern der Schweiz vor (Tab. 4). 
Aufgrund ihrer Verbreitung ist das PSM-Risiko für diese Arten 
potenziell am grössten.

I n t r i n s i s c h e  S e n s i t i v i t ä t
Um die Empfindlichkeit gegenüber PSM für Fischarten abzu-
schätzen, für welche es keine experimentellen Daten gibt, eig-
nen sich Art-Empfindlichkeits-Verteilungen (SSD, Species Sen-
sitivity Distributions). Sofern Effektwerte für mindestens fünf 
verschiedene Arten vorlagen [8], wurden solche SSD für die von 
Schneeweiss et al. [1] priorisierten PSM erstellt (Fig. 2). Streut 
die Verteilung der LC50-Werte wenig (steile Kurve) wird davon 
ausgegangen, dass auch nicht untersuchte Fischarten gegenüber 
diesen Substanzen ähnlich empfindlich sind wie untersuchte 
Arten [84]. Dies war der Fall für Cypermethrin, λ-Cyhalothrin, 
Azoxystrobin, Linuron und Diuron. Eine stärkere Streuung der 
LC50-Werte (flachere Kurve), wie bei Chlorpyrifos, Diazinon und 
Carbendazim, deutet darauf hin, dass die Empfindlichkeit nicht 
untersuchter Fischarten nur unzuverlässig abgeleitet werden 
kann. Durch die Inspektion mehrerer SSD wird ersichtlich, ob 
manche Fischtaxa empfindlicher sind als andere. Aus den in 
Figur 2 dargestellten SSD lassen sich keine eindeutigen Grup-
pierungen von in der Schweiz heimischen Arten in bestimm-
ten Empfindlichkeitsbereichen erkennen. Generell deuten die 
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Fig.2 Art-Empfindlichkeits-Verteilungen anhand von LC50-Werten für einige gemäss Schneeweiss et al. [1] priorisierte PSM. LC50 wurden nur dargestellt, wenn 
diese vom Oekotoxzentrum als valide zur Herleitung von Umweltqualitätskriterien erachtet wurden, Referenzen unter: [8].



Ergebnisse von Laborstudien aber darauf 
hin, dass Lachsartige (Salmoniformes) 
besonders empfindlich gegenüber Schad-
stoffen sind [85–88].
Insbesondere die Larven der Fische, aber 
auch andere frühe Lebensstadien, schei-
nen besonders empfindlich gegenüber 
PSM-Exposition und anderen Schadstoffen 
zu sein [89–94]. Für die Empfindlichkeit 
heimischer Arten für PSM können daher 
Merkmale, wie der Zeitraum und Ablauf 
des Laichens oder der Embryonalentwick-
lung, eine entscheidende Rolle spielen. 
Ein erhöhtes Risiko könnte für Arten be-
stehen, für die sich das Vorkommen von 
besonders empfindlichen Lebensstadien 
mit dem höchsten fischspezifischen PSM-
Risiko im Gewässer (Mitte–Ende April [1]) 
überschneidet. Forellen (S. trutta) laichen 
in der Schweiz von November bis Januar, 
ihre Eier und Larven entwickeln sich nur 
langsam [95, 96]. Die frühen Lebensstadi-
en der Forelle kommen somit potenziell 
zeitgleich mit dem höchsten ermittelten 
fischspezifischen PSM-Risiko im Gewäs-
ser vor. Solche Überlappungen der emp-
findlichsten Lebensstadien mit erhöhten 
PSM-Risiken sind auch für Frühjahrslai-
cher zu erwarten. Frühjahrslaicher, wie 
beispielsweise die Nase (C. nasus), die 
Aesche (T. thymallus) oder die gefährde-
ten Kleinfische Strömer (T. souffia) und 
Schneider (A. bipunctatus), laichen im 
Frühling mit relativ kurzer Inkubations-
zeit [96]. Damit würde sich für diese Fisch-
arten die Zeit der Reproduktion, der Em-
bryonalentwicklung, des Schlupfes und 
der Emergenz mit der Periode höchsten 
PSM-Risikos in Fliessgewässern teilweise 
überlappen. Annahmen, die hier zur An-
fälligkeit von heimischen Arten getroffen 
wurden, basieren auf wenigen Daten und 
müssen daher deskriptiv bleiben. Zukünf-
tig könnte eine Methode, die genomische 
und mechanistische Informationen zur 
Extrapolation der intrinsischen Sensitivi-
tät heranzieht (Cross-Species-Extrapolati-
on), hilfreich sein [97–99].

ZUSAMMENFASSUNG UND 
SCHLUSSFOLGERUNG

Diese Literaturstudie zeigt, dass subleta-
le Effekte von PSM auf Fische teilweise 
schon in für die Schweiz umweltrelevan-
ten Konzentrationsbereichen auftreten 
können. Dazu gehören Effekte von Ein-
zelstoffen auf die Frühentwicklung, das 
Wachstum, die Reproduktion, der Ge-
ruchssinn, das Verhalten und biochemi-

sche und histopathologische Parameter. 
Für PSM-Mischungen, wie sie in Fliess-
gewässern der Schweiz vorkommen, gibt 
es keine Daten. Es muss aber davon aus-
gegangen werden, dass sich Wirkungen 
verstärken können.
Durch PSM hervorgerufene subletale Ef-
fekte können sich von der molekularen 
und zellulären Ebene auf höhere Orga-
nisationsstufen wie die des Individuums 
und der Population übertragen. Direkte 
Effekte auf Fischpopulationen können 
deshalb nicht ausgeschlossen werden. 
Auch können sich indirekte Effekte von 
PSM durch die Verringerung des Nah-
rungsangebots oder die Beeinträchti-
gung der Habitatqualität negativ auf 
Fische auswirken. Solche indirekten Ef-
fekte durch die direkte Beeinträchtigung 
der Beuteorganismen, wie empfindliche 
aquatische Pflanzen oder Wirbellose, 
in Schweizer Fliessgewässern können 
nicht ausgeschlossen werden. Weitere 
Stressoren, wie z. B. Krankheitserreger 
und Temperaturstress, können die nega-
tiven Effekte von PSM noch verstärken. 
Unter Berücksichtigung der generellen 
Präsenz multipler Stressoren und der 
zu erwartenden höheren Toxizität von 
PSM-Mischungen ist es daher nicht aus-
zuschliessen, dass die gemessenen PSM-
Konzentrationen negative Auswirkungen 
auf heimische Fischarten haben.
Es gibt Hinweise darauf, dass Lachsartige 
(Salmoniformes) gegenüber Schadstoffex-
positionen besonders empfindlich reagie-
ren. Allerdings ist über die artspezifischen 
Empfindlichkeiten heimischer Fische ge-
genüber PSM noch wenig bekannt. Frühe 
Lebensstadien, vor allem Fischlarven, 
sind besonders empfindlich. Empfindli-
che Stadien von Frühlingslaichern und 
von herbstlaichenden Forellen können in 
klein- und mittelgrossen Fliessgewässern 
zeitgleich mit dem in Schneeweiss et al. 
[1] ermittelten höchsten fischspezifischen 
PSM-Risiko für Fische vorkommen und 
sind daher besonders gefährdet.
Es gibt in unserer Analyse zahlreiche 
Unbekannte: Diese Studie berücksichtigt 
ausschliesslich die Exposition der Fische 

über die Wasserphase. Für einige Arten, 
die im Kontakt mit Sedimentgebunde-
nen Schadstoffen leben, könnte dies die 
Exposition gegenüber Schadstoffen un-
terschätzen. Zudem wird die Aufnahme 
von Schadstoffen über Futterorganismen 
nicht berücksichtigt. Um die Wirkung 
von PSM auf in Schweizer Gewässern 
heimische Fischarten besser zu verste-
hen, besteht insbesondere in folgenden 
Bereichen Forschungsbedarf:
–	� Untersuchung der subletalen Effekte 

von PSM, vor allem Pyrethroid-Insek-
tizide und Fungizide sowie deren Mi-
schungen, in umweltrelevanten Kon-
zentrationsbereichen

–	 �Wirkung von interagierenden chemi-
schen und nicht-chemischen Stressoren

–	� Sensitivität empfindlicher Stadien hei-
mischer Fischarten gegenüber PSM

–	� Entwicklung zuverlässiger Feldbiomar-
ker für empfindliche heimische Fisch-
arten

–	� Langzeitstudien mit in der Natur vor-
kommenden PSM-Expositionsprofilen

–	� Verknüpfung von subletalen Effekten 
mit Auswirkungen auf die Gesundheit 
von Individuen und Populationen
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