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Präambel 
Der vorliegende Artikel beruht auf einem Beitrag, den die 
Autoren im Rahmen eines Kolloquiums des Beratergremiums 
Altstoffe (BUA) zum Thema „QSAR-Methoden in der 
Chemikalienbewertung und ihre Bedeutung für REACH“ 
Ende 2006 präsentiert haben. 

Infolge der Implementierung von REACH wurde das BUA-
Projekt am 20.04.2007 im Rahmen einer Jubiläums-
veranstaltung zu dessen 25-jährigem Bestehen offiziell 
beendet. 

In den „Mitteilungen Umweltchemie Ökotoxikologie“ 
werden im Laufe dieses Jahres 3 weitere Beiträge aus 
diesem Kolloquium in folgender Reihenfolge veröffentlicht 
werden: 
 
M. Matthies, J. Klasmeier: Multimediale Modellierung zur 
Identifizierung von persistenten Stoffen mit Ferntransport-
potenzial 
B. Simon-Hettich: Toxizitätsmodellierung mit kommerziellen 
(Q)SAR-Systemen: praktische Aspekte für die regulatorische 
Anwendung 
E. Jacob: QSAR-Ansätze für die toxikologische Bewertung 
von Industriechemikalien 
 
Zusammenfassung 
In der Umweltrisikobewertung von Chemikalien sind 
Multikompartiment-Modelle ein wichtiges Instrument, weil sie 
es ermöglichen, für viele Stoffe mit relativ geringem 
Rechenaufwand die zu erwartenden Umweltkonzentrationen 
abzuschätzen. Wir illustrieren, wie sich diese Modelle konkret 
einsetzen lassen, in welcher Richtung sie zurzeit 
weiterentwickelt werden, und welche Stoffdaten sie als 
Eingabeparameter benötigen. Wir stellen zunächst Modelle 
zur Berechnung von Persistenz und Ferntransport-Potential 
vor und gehen dann auf ein höher aufgelöstes globales 
Verteilungsmodell und Modelle zur Erfassung von 
Umwandlungsprodukten ein. Anschließend diskutieren wir die 
Verfügbarkeit der Stoffdaten, die als Eingabeparameter für die 
Modelle benötigt werden: physikalisch-chemische Eigen-
schaften, Halbwertszeiten des chemischen und biologischen 
Abbaus in den verschiedenen Umweltmedien, sowie Angaben 
zu Emissionsmengen und ihrer räumlichen und zeitlichen 
Verteilung. Während physikalisch-chemische Eigenschaften 
für viele organische Substanzen relativ gut verfügbar sind, 
bestehen bei Halbwertszeiten große Lücken. Hier besteht 
erheblicher Forschungsbedarf, insbesondere auch, um 
Abschätzmethoden für Halbwertszeiten zu verbessern. Auch 
Emissionsdaten sind oft mit erheblichen Unsicherheiten 

behaftet und müssen in Zukunft systematischer erhoben und 

dokumentiert werden. 
 
1.  Zur Chemikalienbewertung unter REACH 
Die Risikobewertung von Industriechemikalien befindet sich 
durch die Vorbereitung der neuen europäischen Chemikalien-
gesetzgebung (REACH) im Umbruch /1, 2/. Die bisher gültige 
Aufteilung der Substanzen in Alt- und Neustoffe hat bei der 
Bewertung der Altstoffe, für welche die Behörden 
hauptverantwortlich sind, einen Stau bewirkt.  
 
REACH wird es erforderlich machen, dass die Stoffbewertung 
erheblich effizienter wird. Die Hauptaufgabe liegt dabei auf 
Seiten der Industrie, die für die Registrierung aller 
Substanzen, die auf dem Markt bleiben oder neu vermarktet 
werden sollen, eine Risikobewertung durchführen muss. 
Dadurch wird der Bedarf an Stoffdaten, aber auch an 
Methoden zur Erhebung von Stoffdaten und zur Abschätzung 
von Exposition und Effekten stark ansteigen. Damit die 
Anzahl der erforderlichen Tierversuche möglichst niedrig 
gehalten werden kann, werden dabei auch Methoden zur 
Abschätzung von Stoffeigenschaften aus der Molekülstruktur 
eine erhebliche Bedeutung erhalten (quantitative Struktur-
Eigenschafts- und quantitative Struktur-Aktivitäts-Bezie-
hungen, QSPR und QSAR). Essentiell wird es auch sein, 
vorhandene Daten effizient zu nutzen, d.h. ihre Qualität zu 
beurteilen und verlässliche Daten möglichst vielen Anwendern 
zugänglich zu machen.  
 
Im vorliegenden Beitrag behandeln wir Multikompartiment-
Modelle als essentielles Instrument zur Abschätzung der 
Stoffkonzentration in der Umwelt. Die zu erwartende 
Konzentration einer Substanz in der Umwelt (PEC, predicted 
environmental concentration) ist – neben den Daten zur 
toxischen Wirkung – ein zentrales Element der Risiko-
bewertung. Zurzeit wird in den Risikobewertungen in der EU 
das Modell EUSES (European Uniform System for the 
Evaluation of Substances) verwendet /3/. EUSES hat jedoch 
einige Beschränkungen (relativ generische Abbildung der 
Umwelt, keine Behandlung von Umwandlungsprodukten), und 
es wird gegenwärtig diskutiert, wie EUSES für die 
Verwendung unter REACH verbessert werden kann. Um den 
Stand der Forschung im Bereich der Multikompartiment-
Modelle zu illustrieren, stellen wir verschiedene Modelle und 
ihre Verwendungszwecke im Rahmen von Gefährdungs-
bewertung und Risikobewertung vor (Abschnitt 2) und 
diskutieren in Abschnitt 3 die benötigten Substanzdaten und 
Umweltparameter. 
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2. Multikompartiment-Modelle 
2.1. Überblick 
Multikompartiment-Modelle bilden die Hauptreservoire ab, in 
denen sich ein Stoff in der Umwelt befindet, und quantifizieren 
die Austausch-, Verlust- und Transportprozesse, denen ein 
Stoff in diesen Reservoiren unterworfen ist. Häufig behandelte 
Umweltkompartimente sind Wasser, Luft, Boden, Vegetation 
und Sediment; Prozesse sind z.B. gasförmiger Austausch, 
Deposition mit Partikeln, biotischer und abiotischer Abbau 
sowie Transport von einer Modellregion in benachbarte 
Regionen, s. Abbildung 1.  

 
Abb.1: Struktur eines Multikompartiment-Modells mit Aus-
tauschprozessen. 
 
Dabei wird angenommen, dass die Reservoire homogen 
durchmischt sind und dass alle Prozesse nach einer Kinetik 
erster Ordnung ablaufen. Dies ermöglicht es, für alle 
Kompartimente gemeinsam ein System von gekoppelten 
Massenbilanzgleichungen aufzustellen. In diesem systema-
tischen und quantitativen Rahmen ist es relativ einfach, 
weitere Umweltkompartimente oder Prozesse hinzuzufügen, 
Transformationsprodukte einer Ausgangssubstanz in die 
Berechungen mit einzubeziehen sowie Unsicherheitsanalysen 
durchzuführen. Diesen Vorteilen gegenüber steht die oft 
relative geringe räumliche und zeitliche Auflösung von 
Multikompartiment-Modellen.  
 
Neben Multikompartiment-Modellen gibt es Verteilungs-
modelle, welche die Transportprozesse von Chemikalien in 
Boden, Wasser und Luft präziser beschreiben, als dies in 
Multikompartiment-Modellen der Fall ist. Wenn die Daten zum 
betrachteten Umweltsystem vorhanden sind, die für die 
Parameterisierung und Kalibrierung solcher Modelle nötig 
sind, erlauben solche Modelle genaue und hochaufgelöste 
Berechnungen des Transportverhaltens von Schadstoffen. Oft 
erfordern solche höher aufgelösten Modelle aber auch einen 
wesentlich höheren Rechenaufwand als Multikompartiment-
Modelle, z.B. Klimamodelle, die für die Behandlung 
organischer Schadstoffe erweitert wurden /4/. 
Verschiedentlich werden Multikompartiment-Modelle und 
höher aufgelöste Transportmodelle einander gegenüber-
gestellt mit der Frage, ob einer der beiden Modelltypen 
grundsätzlich vorzuziehen sei. Diese Frage lässt sich in 

dieser Form jedoch nicht beantworten; vielmehr gilt es, das 
für den Zweck einer Untersuchung geeignete Modell zu 
entwickeln. Modelle gewinnen ihre Bedeutung dadurch, dass 
sie zweckmäßig sind, um eine bestimmte Fragestellung zu 
untersuchen. Für die Abschätzung des Umweltverhaltens 
organischer Substanzen mit relativ ungenau bekannten 
Stoffeigenschaften und Emissionsdaten haben sich Multi-
kompartiment-Modelle als gut geeignet erwiesen, auch im 
Vergleich der Modellresultate mit Felddaten /5, 6/.  
 
Das Spektrum der heute verfügbaren Multikompartiment-
Modelle reicht von einfachen “unit-world”-Modellen mit Boden, 
Wasser und Luft als Umweltmedien über regionale Modelle, 
die typischerweise die Umweltmedien Ackerboden, Vege-
tation, unbebauter Boden, Süßwasser, Sediment, Meer-
wasser und Luft umfassen /7, 8, 9/, bis hin zu globalen 
Modellen /10, 11, 12/. Weiterhin gibt es Modelle, die primär 
entwickelt wurden, um die Humanexposition gegenüber 
Substanzen, die in der Umwelt zirkulieren, abzuschätzen /13, 
14/. 
 
2.2. Modelle zur Bestimmung von Persistenz und 
Ferntransport-Potential 
Persistenz und Ferntransport-Potential beschreiben die 
Tendenz einer Substanz, lange in der Umwelt zu verbleiben 
und sich weiträumig zu verteilen /15/. Diese beiden 
Indikatoren sind ein Element der Gefährdungsbewertung 
(hazard assessment), nicht der Risikobewertung. Die 
Gefährdungsbewertung erfasst kritische Eigenschaften einer 
Substanz wie Persistenz und Toxizität, die unabhängig vom 
konkreten Verwendungsmuster und den tatsächlichen 
Emissionsmengen bestehen. Unter REACH ist eine Gefähr-
dungsbewertung in Form der PBT-Bewertung (Bewertung hin-
sichtlich Persistenz, Bioakkumulationspotential und Toxizität) 
vorgesehen. Dort wird die Persistenz anhand von 
Halbwertszeiten in den einzelnen Umweltmedien bewertet. 
Daneben besteht auch die Möglichkeit, mit einem Multi-
kompartiment-Modell die Gesamtpersistenz einer Substanz 
zu berechnen. Bei der Berechnung der Gesamtpersistenz 
werden die Halbwertszeiten mit den Massenanteilen in den 
Umweltkompartimenten gewichtet, so dass die Gesamt-
persistenz das Zusammenspiel von Verteilungsverhalten und 
Halbwertszeiten widerspiegelt. Inwieweit die Gesamt-
persistenz unter REACH als Ergänzung zu den Einzelmedien-
Halbwertszeiten herangezogen werden kann, wird zurzeit 
diskutiert.  
 
Ein Modell, das eigens zur Berechnung von Gesamt-
persistenz und Ferntransport-Potential entwickelt wurde, ist 
“ChemRange” /16/. Dieses Modell liefert keine realistischen 
Konzentrationswerte, sondern ein räumliches Konzentrations-
profil entlang eines “Schlauches” von der Länge des Erd-
umfangs. Die Erstreckung dieses Konzentrationsprofils wird 
anhand der räumlichen Reichweite R beschrieben (Distanz, 
die 95% der Fläche unter der Konzentrationskurve enthält), s. 
Abbildung 2. 
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Abb. 2: Geometrie des Modells ChemRange (links) und 
räumliches Konzentrationsprofil, wie es das Modell für 
Perchlorethylen liefert (rechts). 
 
Die mit ChemRange berechneten Konzentrationen sind 
steady-state-Konzentrationen, d.h. bei diesen Konzentra-
tionen ist der gesamte Stoffverlust durch Abbau im Modell 
genauso groß wie der Emissionsfluss ins Modell. Aus diesen 
Konzentrationen lässt sich die Persistenz t als die Aufent-
haltszeit der Substanz im Modellsystem berechnen. 
 
Mittels Persistenz und Reichweite lassen sich Stoffe in einem 
zweidimensionalen Diagramm anordnen und vergleichen. 
Abbildung 3 zeigt Modellresultate für 1200 Substanzen; dabei 
gelten Reichweiten von mehr als 20% des Erdumfangs und 
Persistenzen von mehr als 90 Tagen als hoch. Die konkrete 
Wahl dieser Zahlenwerte ist in gewissem Ausmaß subjektiv, 
aber auch mit anders gewählten Zahlenwerten lässt sich 
derselbe Zweck erreichen: die Identifizierung von Substanzen 
mit besonders hohem Potential für langdauernde und weit-
räumige Umweltexposition. 

 
Abb. 3: Reichweite-Persistenz-Graphik mit Resultaten aus 
ChemRange für 1200 organische Substanzen /17/. 
 
Auch ein stark vereinfachtes Modell wie ChemRange kann 
durch Bezug auf empirische Daten überprüft werden. Ansatz-
punkt hierzu sind bei ChemRange keine in der Umwelt 
gemessenen Stoffkonzentrationen, sondern die so genannte 
“Junge-Beziehung” /18/. Diese Beziehung besagt, dass die 
atmosphärische Aufenthaltszeit einer Substanz einerseits und 
die Variabilität der Konzentration, mit der diese Substanz in 
der Atmosphäre gemessen wird, umgekehrt proportional sind: 
Substanzen mit langer Aufenthaltszeit sind in der Atmosphäre 
homogen verteilt und zeigen kleine Variabilität, Substanzen 
mit kurzer Aufenthaltszeit sind inhomogen verteilt und zeigen 
eine größere Konzentrationsvariabilität. Diese Beziehung 
wurde empirisch bestätigt, und das Modell ChemRange repro-
duziert sie in guter Übereinstimmung mit den empirischen 
Daten /19/. Damit ist gezeigt, dass die langfristige und 
weiträumige atmosphärische Transportdynamik im Modell 
ChemRange in angemessener Weise abgebildet wird.  
 
Datenbedarf: Die stoffspezifischen Eingabedaten für 
ChemRange sind zwei Verteilungskoeffizienten und drei Halb-
wertszeiten: Henrykonstante und Oktanol-Wasser-Ver-
teilungskoeffizient (Kow), um das Verteilungsgleichgewicht 
zwischen den drei Medien Boden, Wasser und Luft zu 
beschreiben, sowie summarische Halbwertszeiten für die drei 
Medien, welche den Gesamteffekt von biologischem und 
chemischem Abbau darstellen. Henrykonstante und Kow sind 
für viele Stoffe verfügbar; unter REACH werden Kow, Dampf-
druck und Wasserlöslichkeit für alle Produktionsvolumina ab 
1 t/a verlangt. Halbwertszeiten sind deutlich schlechter verfüg-
bar als Verteilungskoeffizienten; in vielen Fällen müssen sie 
aus der molekularen Struktur abgeschätzt werden. Die 
Unsicherheiten sind daher deutlich größer als bei den 
Verteilungskoeffizienten, s. Abschnitte 3.1 und 3.2.  
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2.3 Globale Verteilungsmodelle 
Ein globales Modell, mit dem sich realistische Konzen-
trationen in den verschiedenen Umweltmedien berechnen 
lassen, ist das Modell “CliMoChem” (Climate Zone Model for 
Chemicals) /11/. Ähnlich wie das Modell Globo-POP /10/ 
besteht CliMoChem aus einer Sequenz von Breitenzonen 

vom Nordpol bis zum Südpol, s. Abbildung 4. 

 
Abb. 4: Geometrie des Modells CliMoChem. N: Nordpolar-
zone, S: Südpolarzone. 
 
Diese Breitenzonen unterscheiden sich im Jahresverlauf der 
Temperatur, in den Anteilen von Wasser und Land und in den 
Vegetationstypen. Die Struktur des Modells beruht auf der 
Annahme, dass Transport West-Ost-Richtung deutlich 
schneller ist (Zeitskala von ca. 2 Wochen) als Transport in 
Süd-Nord-Richtung (Zeitskala von 6 Monaten bis zu einem 
Jahr). Diese Annahme steht im Zusammenhang mit dem 
Zweck des Modells: Das Modell CliMoChem dient dazu, den 
Transport persistenter Substanzen aus den Tropen und 
gemäßigten Breiten bis in die Arktis zu untersuchen und 
insbesondere das Phänomen der “globalen Fraktionierung” zu 
analysieren. Globale Fraktionierung steht dafür, dass Sub-
stanzen mit unterschiedlichen Eigenschaften eine unter-
schiedliche Tendenz haben, bis in die Polargebiete transpor-
tiert zu werden, und dass sich daher ein Gemisch aus Sub-
stanzen, die in der selben Gegend freigesetzt werden, z.B. 
PCBs, während des Ferntransports in verschiedene Frak-
tionen aufspaltet /20/. So plausibel diese Hypothese ist, so 
vielschichtig ist das Phänomen der globalen Fraktionierung in 
der Realität. Das Ausmaß und die Geschwindigkeit, mit der 
eine Substanz bis in die Arktis transportiert wird, hängt von 
dem Zusammenspiel aller Stoffeigenschaften (Verteilungs-
koeffizienten, Abbauraten sowie deren Temperaturabhängig-
keiten) mit einer Vielzahl von Umweltbedingungen ab. Zudem 
ist das Emissionsmuster der in der Arktis gefundenen Sub-
stanzen nicht einheitlich, so dass Unterschiede im Emissions-
muster tatsächlich vorhandene Fraktionierungseffekte über-
decken können. In der Realität konnte ein Fraktionierungs-
muster in einigen Fällen festgestellt werden /21/, in anderen 
Fällen hingegen nicht /22/. Aufgrund dieser Komplexität ist es 
hilfreich, den Einfluss der verschiedenen Faktoren mit einem 
Transportmodell zu untersuchen. Damit lässt sich auch 
mechanistisch verstehen, welche Stoffeigenschaften die 
Unterschiede in der Transporteffizienz bestimmen.  
 
In einer ersten Simulationsrechnung mit dem Modell 
CliMoChem hat sich gezeigt, dass das Modell die empirisch 
beobachtete Fraktionierung von PCBs gut reproduziert, s. 
Abbildung 5. Damit ist gewährleistet, dass der zu unter-

suchende Effekt im Modell überhaupt beobachtet werden 
kann. In weiteren Schritten sind wir gegenwärtig dabei, den 
Einfluss einzelner Stoffeigenschaften auf das Fraktionierungs-
muster aufzuschlüsseln. 
 

 
 

 
Abb. 5: Globale Fraktionierung von PCBs in 
nordeuropäischen Böden (Messdaten, oben) und im Modell 
CliMoChem (unten). Quelle der Graphik links: Environ. Sci. 
Technol. 36 (2002), 2151 /21/. 
 
Validieren lässt sich das Modell CliMoChem durch den Ver-
gleich der berechneten Konzentrationen mit in der Umwelt 
gemessenen Werten. Damit die Modellresultate in Beziehung 
zu gemessenen Werten gesetzt werden können, müssen 
historische Emissionsdaten in das Modell eingespeist werden. 
Für viele Substanzen sind langfristige und globale Emissions-
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daten jedoch nicht verfügbar, s. Abschnitt 3.3, was diese Art 
der direkten Validierung bei globalen Modellen erheblich 
erschwert. Für DDT sind mittlerweile relativ verlässliche 
Emissionsdaten verfügbar /23–26/, und in einem derzeitigen 
Projekt analysieren wir, wie gut das Modell CliMoChem die in 
verschiedenen Regionen der Welt gemessenen Konzen-
trationen in Wasser, Boden und Luft reproduziert, und zwar 
für DDT selbst und seine Umwandlungsprodukte DDE und 
DDD /6/.  
 
Datenbedarf: Die Datenanforderungen im Modell CliMoChem 
und ähnlichen globalen Modellen sind höher als bei evalua-
tiven Modellen wie ChemRange, weil mehr Umweltkompar-
timente und mehr Regionen abgebildet werden. Neben den 
Verteilungskoeffizienten und Halbwertszeiten werden auch 
die Temperaturabhängigkeiten dieser Größen benötigt. Für 
die Abbaureaktionen sind dies entweder Aktivierungsenergien 
oder Angaben zur Zu- oder Abnahme der Reaktionsge-
schwindigkeit bei einer bestimmten Temperaturänderung; für 
die Verteilungskoeffizienten müssen die Enthalpien des 
Phasenübergangs zwischen Wasser und Luft sowie Oktanol 
und Luft bekannt sein.  
 
Für “realistische” Modellrechnungen werden neben den Stoff-
eigenschaften auch Daten zur räumlichen und zeitlichen Ver-
teilung der Emissionen benötigt, s.o. Wenn solche Emissions-
daten nicht vorliegen, lassen sich immerhin noch idealisierte 
Berechnungen durchführen, bei denen für alle Stoffe eine Ein-
heitsemission verwendet wird. Auch wenn diese Berech-
nungen keine realistischen Bedingungen repräsentieren, sind 
sie oft sehr hilfreich, um das Stoffverhalten prinzipiell zu 
verstehen.  
 
2.4 Modelle zur Erfassung von Transformations-
produkten 
Da sich die mathematische Struktur von Multikompartiment-
Modellen relativ einfach um Massenbilanzgleichungen für 
weitere Substanzen erweitern lässt und weil der Rechen-
aufwand der Modelle relativ niedrig ist, können mit diesen 
Modellen auch Kaskaden aus Ausgangssubstanz und Um-
wandlungsprodukten untersucht werden /27, 28/. Die größte 
Herausforderung besteht bei solchen Untersuchungen darin, 
die relevanten Umwandlungsprodukte zu identifizieren sowie 
Daten zur Kinetik ihrer Bildung und zu ihren physikalisch-
chemischen Eigenschaften zu finden. In vielen Fällen sind 
diese Daten nur ansatzweise vorhanden und müssen mit 
Abschätzmethoden gewonnen werden, s. Abschnitt 3.2. 
Andererseits wird das Problem dadurch etwas entschärft, 
dass oft nur Umwandlungsprodukte der ersten und allenfalls 
zweiten Generation relevant sind (hinsichtlich Menge und/ 
oder toxischen Eigenschaften) /28/.  
 
In einigen Fällen sind Umwandlungsprodukte auch auf 
globaler Ebene von Bedeutung, so z. B. bei einigen der unter 
der Stockholm-Konvention regulierten persistenten orga-
nischen Schadstoffe (POPs). Ein wichtiger Fall ist DDT, das 

sich in die ebenfalls persistenten Substanzen DDE und DDD 
umwandelt, welche weltweit nachgewiesen werden können 
/6/.  
 
3 Datenbedarf 
Multikompartiment-Modelle benötigen zwei Sorten von Daten: 
Umweltparameter und Stoffeigenschaften. Umweltparameter 
beschreiben z.B. den Gehalt des Bodens an organischem 
Kohlenstoff, die Regenintensität, die Konzentration von 
Aerosolpartikeln in der Luft u.v.a.m. Bei Modellen mit geringer 
räumlicher Auflösung werden für diese Umweltparameter 
großräumige oder globale Mittelwerte verwendet. Bei 
Modellen mit höherer Auflösung hingegen werden zuneh-
mend auch hochaufgelöste Umweltdaten aus Bodenmess-
stationen oder Satellitenmessungen verwendet, z.B. für 
Temperatur, Vegetationstypen, Niederschlagsintensität und 
Aerosolkonzentrationen. In Zukunft werden hochaufgelöste 
Umweltdaten, auch auf der Basis geographischer Informa-
tionssysteme, für die Weiterentwicklung von Multikompar-
timent-Modellen weiter an Bedeutung gewinnen. Diese um-
fassende Thematik können wir hier jedoch nicht weiter 
ausführen; wir betrachten im Folgenden die zweite Para-
metergruppe, die substanzbezogenen Daten. Diese umfassen 
physikalisch-chemische Eigenschaften (Abschnitt 3.1), Ge-
schwindigkeitskonstanten für chemischen und biologischen 
Abbau (Abschnitt 3.2) sowie Angaben zum Emissionsmuster 
(Abschnitt 3.3). 
 
3.1 Physikalisch-chemische Eigenschaften 
Um das Verteilungsgleichgewicht zwischen den verschie-
denen Modellkompartimenten zu  beschreiben, werden 
Henrykonstante (Luft-Wasser), Kow (Boden-Wasser; orga-
nisches Material im Boden wird durch Oktanol beschrieben) 
und Koa (Boden-Luft) benötigt. Alle drei Verteilungs-
koeffizienten können direkt gemessen werden, zudem kann 
einer der drei aus den beiden anderen berechnet werden. 
Weiterhin kann jeder der drei Verteilungskoeffizienten aus 
den jeweiligen beiden Löslichkeiten bestimmt werden (die 
“Löslichkeit” in Luft ergibt sich aus dem Dampfdruck). Ins-
gesamt stehen für eine gegebene Substanz somit maximal 
sechs gemessene Größen zur Verfügung, die zudem unter-
einander in Beziehung stehen. Wenn alle drei Komponenten 
einer solchen Beziehung, z.B. Dampfdruck, Löslichkeit in 
Oktanol und Koa, gemessen wurden, kann die theoretische 
Beziehung zwischen den drei Größen benutzt werden, um 
festzustellen, ob die gemessenen Werte vom theoretischen 
Zusammenhang abweichen. Wenn Abweichungen bestehen, 
was aufgrund von Messungenauigkeiten meistens der Fall ist, 
können diese Abweichungen durch Anpassung der gemes-
senen Werte korrigiert werden. Diese Anpassungen werden 
anhand eines Verfahrens zur Minimierung der kleinsten 
Quadrate vorgenommen /29/. Auf der Web-Seite www.sust-
chem.ethz.ch/downloads steht eine Excel-Datei zur Ver-
fügung, welche das Anpassungsverfahren und angepasste 
physikalisch-chemische Daten für diverse Substanzen enthält.  
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Unter REACH werden drei der sechs physikalisch-
chemischen Basisgrößen für alle registrierten Stoffe verlangt, 
nämlich Wasserlöslichkeit, Dampfdruck und Kow. Für viele 
Stoffe lassen sich in der Literatur weitere gemessene oder 
abgeschätzte Werte finden, zudem werden weiterhin ver-
besserte Schätzverfahren für physikalisch-chemische Eigen-
schaften entwickelt /30/. Trotz erheblichen Unsicherheiten in 
den physikalisch-chemischen Daten insbesondere für mittel-
flüchtige Substanzen kann die Datenlage in diesem Bereich 
als einigermaßen gut bezeichnet werden. Dennoch sind – an-
gesichts der bestehenden Lücken und Unsicherheiten – 
weitere systematische Messungen der physikalisch-
chemischen Eigenschaften umweltrelevanter Substanzen not-
wendig.  
 
Weniger gut verfügbar sind Angaben zur Temperatur-
abhängigkeit der physikalisch-chemischen Eigenschaften. Die 
Temperaturabhängigkeiten der einzelnen Größen werden 
durch Verdampfungs- und Lösungsenthalpien beschrieben. 
Für einige Substanzen und Substanzgruppen sind Verdamp-
fungs- und Lösungsenthalpien relativ gut charakterisiert, sie 
stehen jedoch nicht für die Gesamtmenge der unter REACH 
zu registrierenden Stoffe zu Verfügung. Die Verdampfungs-
enthalpie kann aus dem Dampfdruck abgeschätzt werden 
/31/. Die Enthalpie der Lösung in Oktanol kann für viele 
organische Substanzen – im Vergleich zur Verdampfungs-
enthalpie und der Lösungsenthalpie für Wasser – als klein 
angenommen werden. Die größte Unsicherheit besteht bei 
der Lösungsenthalpie für Wasser, die erheblich schwanken 
und sogar negative Werte annehmen kann.  
 
Neben den erwähnten Verteilungskoeffizienten und Löslich-
keiten, die sich auf Boden (Oktanol), Wasser und Luft 
beziehen, werden für andersartige Umweltkompartimente 
weitere Verteilungskoeffizienten benötigt. Beispiele sind 
Vegetation, Eis- oder Schneeoberflächen und mineralische 
Oberflächen. Um Verteilungskoeffizienten für die Adsorption 
an Oberflächen zu bestimmen, haben Goss et al. in den 
letzten Jahren die so genannte Abraham-Gleichung auf 
umweltrelevante Systeme übertragen /32/. Für viele Sub-
stanzen mit einfacher Molekülstruktur sind Abraham-Para-
meter vorhanden und tabelliert, bei komplizierteren Molekülen 
(Pestizide, Pharmaka) fehlen sie hingegen oft bzw. sind nicht 
in der offenen Literatur verfügbar.  
 
Aufgrund ihrer mechanistischen Fundierung und allgemeinen 
Anwendbarkeit hat die Abraham-Gleichung ein großes 
Potential für die systematische Beschreibung von Phasen-
gleichgewichten im Rahmen der Expositionsanalyse. Damit 
dieses Potential auch genutzt werden kann, müssen jedoch 
unbedingt mehr Messungen der Abraham-Parameter für ein 
breites Spektrum umweltrelevanter Substanzen durchgeführt 
werden. Man vergleiche hierzu auch Schüürmann et al. /30/.  

 
 
 

3.2 Daten zu chemischem und biologischem Abbau 
Um Abbauprozesse in Multikompartiment-Modellen zu 
beschreiben, werden zumindest Daten zum aeroben bio-
logischen Abbau und zur Gasphasenreaktion mit OH-
Radikalen benötigt. Bereits diese Prozesse sind für viele 
Substanzen nur unzureichend charakterisiert; die umfassende 
Reaktivität einer Substanz in der Umwelt umfasst eine ganze 
Reihe weiterer Reaktionen (Hydrolyse, direkte Photolyse, 
diverse Oxidations- und Reduktionsreaktionen). Somit ist die 
Datenlage bezüglich Abbauprozessen deutlich schlechter als 
bezüglich physikalisch-chemischen Eigenschaften. Es ist 
dringend erforderlich, die verschiedenen Abbauprozesse in 
umfassenden Forschungsprogrammen experimentell zu 
untersuchen und systematisch Daten zu erheben.  
 
Unter REACH ist zunächst (ab 1 t/a Produktionsvolumen) nur 
der Test auf leichte biologische Abbaubarkeit gefordert, 
welcher keine Angaben über die Kinetik des Abbaus liefert. 
Ab 10 t/a kommen Angaben zur Hydrolyse hinzu, und erst ab 
100 t/a müssen Halbwertszeiten in Simulationstests bestimmt 
werden (vor allem für Wasser und bei starker Adsorption an 
organisches Material auch für Boden). Die Reaktivität in der 
Gasphase wird unter REACH gar nicht betrachtet. Für 
Substanzen mit Produktionsvolumina unter 100 t/a –das sind 
ca. 20 000 Substanzen – stehen somit keine Halbwertszeiten 
für die Hauptabbauprozesse in Boden, Wasser und Luft zur 
Verfügung. Dies erschwert erstens die Berechnung der zu 
erwartenden Umweltkonzentration (PEC) mittels Multikompar-
timent-Modellen, und zweitens verunmöglicht es die Anwen-
dung der Halbwertszeit-Kriterien aus Anhang XIII von 
REACH, die im Rahmen der für alle Substanzen vorgese-
henen PBT-Bewertung vorgeschrieben ist. 
 
Für viele Substanzen besteht der einzige Ausweg zurzeit 
darin, die benötigten Halbwertszeiten aus der molekularen 
Struktur abzuschätzen. Dies ist möglich mit den Schätz-
verfahren des Programmpakets EpiSuite (Estimation Program 
Interface), das von der US EPA zur Verfügung gestellt wird 
(BioWin für biologischen Abbau, AOPWin für Reaktionen mit 
OH-Radikalen) /33/. Bei diesen Abschätzungen bestehen 
jedoch erhebliche Unsicherheiten. BioWin liefert zunächst 
einen Zahlenwert zwischen 0 und 5, der anschließend in eine 
Halbwertszeit umgerechnet werden muss /34/. Fenner et al. 
haben für die Unsicherheit dieser Umrechnung einen Faktor 
von mindestens 5 in den resultierenden Halbwertszeiten 
bestimmt /35/. Eine Implikation dieser Unsicherheit ist, dass 
unter den ca. 20 000 Substanzen mit Produktionsvolumina 
unter 100 t/a die Zahl der möglicherweise falsch positiven und 
der möglicherweise falsch negativen Resultate der 
Persistenz-Bewertung bei einigen 100 bis einigen 1000 
Substanzen liegt /2/.  
 
AOPWin liefert verlässliche Werte für Verbindungen mit 
einfacher Molekülstruktur, weil die zugrunde liegende Struk-
tur-Reaktivitäts-Beziehung nur anhand einfacher Strukturen 
entwickelt wurde. Komplizierte Moleküle hingegen liegen 
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außerhalb der Anwendungsdomäne von AOPWin, und die 
Unsicherheiten der Resultate für solche Moleküle sind 
erheblich. Es wäre daher geboten, dass für mittelflüchtige 
Substanzen die Reaktivität mit OH-Radikalen experimentell 
untersucht und die Anwendungsdomäne von AOPWin 
vergrößert wird.  
 
Bei Umwandlungsprodukten schließlich ist die Datenlage 
noch fragmentarischer. Im Bereich der Industriechemikalien 
wurden Umwandlungsprodukte bisher nur vereinzelt betrach-
tet und in Risikobewertungen einbezogen. Unter REACH wird 
sich das insofern ändern, als wichtige Umwandlungsprodukte 
bei Substanzen mit Produktionsvolumina über 100 t/a iden-
tifiziert werden müssen. Solange Umwandlungsprodukte nicht 
experimentell identifiziert werden, kann man das Spektrum 
möglicher Umwandlungsprodukte mit Expertensystemen wie 
CATABOL oder der Biocatalysis/Biodegradation Database der 
Universität Minnesota untersuchen /36, 37/. Diese Systeme 
liefern bisher jedoch nur erste Anhaltspunkte, da in ihrer 
Datenausgabe viele nicht relevante Umwandlungsprodukte 
enthalten sind oder aber auch einige relevante Umwand-
lungsprodukte fehlen. 
 
 
3.3 Emissionsdaten 
Die Untersuchung von Breivik et al. zu PCB-Emissionen /38/ 
hat gezeigt, wie schwierig es sein kann, für Substanzen, die in 
vielen Produkten und Prozessen, an vielen Orten und über 
längere Zeiten angewendet werden, die Emissionen in die 
Umwelt abzuschätzen. Dementsprechend fehlen bisher um-
fassende Emissionsinventare für die meisten Industrie-
chemikalien. Bei Pestiziden sind die Unsicherheiten tenden-
ziell geringer; im Vergleich zu einem Faktor von ca. 100, um 
den die jährlichen weltweiten PCB-Emissionen bei Breivik et 
al. unsicher sind, haben wir einen Faktor von ungefähr 10 für 
unser Emissionsinventar für DDT gefunden. Dies beruht 
darauf, dass die Anwendungsform, -periode und -region von 
Pestiziden i. a. weniger heterogen und besser bekannt ist als 
bei einer Substanzgruppe wie den PCBs. Bei regionalen 
Betrachtungen, bei denen die relevanten Quellen besser 
eingegrenzt werden können, sind die Unsicherheiten auch bei 
Industriechemikalien geringer als im Fall der globalen PCB-
Emissionen. Dennoch ist festzuhalten, dass es oft die Un-
sicherheiten der Emissionsdaten sind, welche die Unsicher-
heiten der Modellresultate dominieren. Je weiter die Entwick-
lung der Modelle zu höherer Realitätstreue voranschreitet und 
je besser die Stoffeigenschaften bekannt sind, desto wichtiger 
wird es, auch die Emissionsdaten systematischer zu erheben 
und zu dokumentieren. Idealerweise würde der unter REACH 
geforderte Informationsaustausch entlang der Wertschöp-
fungskette dazu beitragen. 
 
 
 
 
 

4 Schlussfolgerungen 
Multikompartiment-Modelle sind ein zweckmäßiges Instru-
ment, um die weiträumige Verteilung von Chemikalien, die 
zwischen mehreren Umweltmedien hin- und herwechseln, zu 
untersuchen; dies wird zunehmend auch durch den Vergleich 
mit Felddaten bestätigt. Die Modelle dieses Typs haben sich 
in den letzten Jahren stark weiterentwickelt und können nun 
mehr Umweltkompartimente (neben Boden, Wasser und Luft 
auch Vegetation, Schnee u.a.m.) sowie neben den Ausgangs-
substanzen auch Umwandlungsprodukte beschreiben. Im 
regulatorischen Kontext können die Modelle eingesetzt 
werden, um expositionsbezogene Gefährdungs-Indikatoren 
wie Persistenz und Ferntransportpotential zu berechnen, und 
um in der Risikobewertung Schadstoffkonzentrationen in der 
Umwelt (PEC-Werte) abzuschätzen. 
 
Multikompartiment-Modelle ermöglichen es, das umwelt-
chemische Wissen zum Verteilungs- und Umwandlungsver-
halten einer Substanz in einer Massenbilanz zu bündeln. 
Dadurch können die wichtigsten Massenflüsse, welche Trans-
port und Verteilung bestimmen, identifiziert werden; es wird 
auch erkennbar, in welchen Bereichen die größten Unsicher-
heiten bestehen und wie sich diese Unsicherheiten auf die 
Modellresultate auswirken.  
 
Bei den Stoffeigenschaften, die in die Modelle eingegeben 
werden müssen, bestehen große Unterschiede hinsichtlich 
ihrer Verfügbarkeit. Dampfdruck, Wasserlöslichkeit und Kow 
sind i. a. vorhanden und werden auch unter REACH gefor-
dert. Halbwertszeiten oder Geschwindigkeitskonstanten des 
chemischen oder biologischen Abbaus sind viel weniger 
umfassend verfügbar und werden auch unter REACH nicht in 
genügender Weise verlangt. Damit die hier bestehenden Un-
sicherheiten vermindert werden können, müssen zumindest 
die Abschätzmethoden für Halbwertszeiten des biologischen 
Abbaus und der Reaktion mit OH-Radikalen verbessert 
werden. Zu diesem Zweck wiederum sind gezielte Mes-
sungen an verschiedenen Substanzklassen erforderlich, 
damit die Trainingsdatensätze für die Abschätzmethoden 
erweitert werden können.  
 
Multikompartiment-Modelle haben weiteres Entwicklungs-
potential, das für die Chemikalienbewertung genutzt werden 
kann. So wird es z.B. die weitere Anwendung der Abraham-
Gleichung ermöglichen, weitere Umweltkompartimente einzu-
beziehen. Weiterhin wird sich durch die Verfügbarkeit hoch-
aufgelöster Umweltdaten die Auflösung der Modelle erhöhen 
lassen. Aufgrund ihres relativ geringen Bedarfs an Rechen-
leistung sind Multikompartiment-Modelle vor allem geeignet 
für die vergleichende Untersuchung vieler Substanzen, für 
umfassende Sensitivitäts- und Unsicherheitsanalysen, und für 
die systematische Analyse des Einflusses, den die einzelnen 
Stoffeigenschaften auf die Modellresultate haben. Dies unter-
stützt ein mechanistisches Verständnis des Stoffverhaltens 
und hilft, besonders problematische Kombinationen von Stoff-
eigenschaften zu erkennen und zu vermeiden. 
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