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Abkiirzungen

AP
APIEO
AP2EO
ApnEO
DES
E2
EC50

EE2
LC50

LOEC

LZV
LP50
NOEC

NP
NPIEC

NP1EO
NP2EC

NP2EO
NPnEO
VG

4-alkylphenol = 4-Alkylphenol

4-alkylphenolmonoethoxylate = 4-Alkylphenolmonoethoxylat
4-alkylphenoldiethoxylate = 4-Alkylphenoldiethoxylat
4-alkylphenolpolyethoxylate = 4-Alkylphenolpolyethoxylat
Diethylstilbestrol

17B-Estradiol

Effect Concentration; Gibt diejenige Konzentration an, bei der der gemessene
Effekt 50 % betragt.

17a-Ethinylestradiadol

Lethal Concentration; Konzentration eines Agens in einem Medium (Luft,
Wasser), die fiir 50% der Testorganismen todlich ist

Lowest Observed Effect Concentration; niedrigste Konzentration im Ver-
suchsansatz, bei der erste, signifikante Effekte bei chronischer Exposition
nachgewiesen werden.

Langzeitversuch

Dosis eines Agens, bei der nach Applikation 50% der Testorganismen sterben
No Observed Effect Concentration; hochste gepriifte Konzentration der Priif-
substanz, bei der eine letale oder andere sichtbare Wirkung nicht auftritt.
4-nonylphenol = 4-Nonylphenol

4-nonylphenolmonocarboxylate = 4-Nonylphenolmonocarbonsdure = 4-
Nonylphenoxyessigsdure

4-nonylphenolmonoethoxylate = 4-Nonylphenolmonoethoxylat
4-nonylphenoldicarboxylate = 4-Nonylphenoldicarbonsiure = 4-
Nonylphenoxyethoxyessigsdure

4-nonylphenoldiethoxylate = 4-Nonylphenoldiethoxylat
4-nonylphenolpolyethoxylate = 4-Nonylphenolpolyethoxylat

Vitellogenin (Eidottervorlauferprotein)






I. Einleitung

Alkylphenolpolyethoxylate und vor allem deren Abbauprodukte, welche iiber die Kléranla-
genablédufe in die Oberflichengewésser gelangen konnen, wie die Nonylphenolmonoethoxy-
late (NP1EO), Nonylphenoldiethoxylate (NP1EC) und schlieBlich das Nonylphenol (NP)
selbst stellen aufgrund ihres toxischen Potentials gegeniiber aquatischen Organismen 6koto-
xikologisch bedeutsame Sustanzen dar.

Dariiberhinaus sind sie in geringerem MaBe als das natiirliche Ostrogen 17pB-Estradiol (E2)
und die ebenfalls in die Kliranlagenabliufe gelangenden synthetischen Ostrogene aus Kon-
trazeptiva wie das 17a-Ethinylestradiol (EE2) und das Diethylstilbestrol (DES) 0Ostrogen
wirksam. Somit sind sie fiir freilebende Populationen und tiber die Nahrungskette schlieBlich
auch fiir den Menschen reproduktionstoxisch von Bedeutung. In Industrie und Haushalt fan-
den die Alkylphenolethoxylate als nicht-ionische grenzflichenaktive Substanzen in den ver-
gangenen Jahrzehnten ein breites Einsatzfeld.

Im Rahmen eines vom Bayerischen Staatsministerium fiir Landesentwicklung und Umwelt-
fragen geforderten Projektes werden sowohl die endokrinen Wirkungen als auch andere
subletale, toxische Effekte von Nonylphenol und der Vergleichssubstanz, dem synthetischen
Ostrogen 17a-Ethinylestradiol (EE2), auf Fische anhand endokrinologischer und medizi-
nisch-toxikologischer Methoden ermittelt .

Gegenstand vorliegender Arbeit ist es also, mittels klinischer Beobachtungen, hdmatologi-
scher und klinisch-chemischer Untersuchungsmethoden einen Beitrag hinsichtlich mdglicher
toxischer Effekte auf Fische zu leisten. Zur Abbildung einer dstrogenen Aktivitit wurde am
Zoologischen Institut der Universitdt Heidelberg mittels immunologischer Arbeitsmethoden

Vitellogenin im Blutplasma von Fischen bestimmt.



II. Literaturubersicht

1. Substanzcharakterisierung

1.1. Chemische Bezeichnung

DUPAC-Name: Phenol, nonyl-
Gebrauchsname: Nonylphenol, Isononylphenol
CAS-Nummer: 25154-52-3 und 111066-49-2
EWG-Nr.: 246-672-0

1.2. Summen- und Strukturformel
C15 H24 O
OH

C9 H19

1.3. Weitere Namen

CA-Name: 4-Nonyl-hydroxybenzene

deutsche Namen: 4-n-Nonylphenol, Nonylphenol
1-Hydroxy-4-nonylbenzol (Roth, 1988)

englische Namen 1-Hydroxy-4-nonylbenzene (Roth, 1988)

Abkiirzung: NP (4-NP)

1.4. Physikalisch-chemische Eigenschaften

Wichtige physikalische und chemische Eigenschaften sind in Tabelle 1 aufgefiihrt:



Tabelle 1

Physikalisch-chemische Eigenschaften von NP (Contensio GmbH, 1997)

Molekulargewicht: 220,24 g/mol (Falbe und Regitz,1989-1992)
Aggregatzustand: zahfliissig bei 25°C

Geruch: geruchlos neutral

Farbe: farblos

Siedebereich: ca. 175°C- 188°C bei 27 mbar

Farbzahl (APHA): 50 mg Pt/

Flammpunkt: ca. 180°C

Dichte bei 20°C: 0,912 g/cm’

Dichte bei 50° C: 0,930 g/cm’

Dampfdruck bei 170°C:

1,9 hPa (BUA, 1988)

Viskositit bei 20°C:

ca. 3.300 mPas (BUA, 1988)

Wasserloslichkeit bei 20°C:

3 mg/l

Verteilungskoeffizient

log P,y 3,28 (gemessen)

log POW (pA =7)

3,28 (BUA, 1988)

log POW (pA =10)

2,86 (BUA, 1988)

1.5. Stoffspezifische Regelungen

Nonylphenol ist in dem vom Beirat des Bundesministers des Inneren ,,Lagerung und Trans-
port wassergefahrdender Stoffe* erarbeiteten Katalog ,,wassergefidhrdender Stoffe* unter der

laufenden Nummer 272 als ,,wassergefdhrdender Stoff in die Wassergefdhrdungsklasse

(WGK) 3, stark wassergefidhrdend, eingestuft (Roth, 1988).

In der ,,Technischen Anleitung zur Reinhaltung der Luft* (TA Lutft) ist das Nonylphenol nicht
genannt. Es wire der Klasse II zuzuordnen (eigene Einstufung der Industrie, BUA, 1988).

Das Nonylphenol ist aufgrund seiner Eigenschaften nach den Kriterien des Anhang I ,,Ein-
stufung und Kennzeichnung gefdhrlicher Stoffe und Zubereitungen™ der GefStoffVO vom

26.08.1986 als ,,dtzend* und ,,mindergiftig® beim Verschlucken eingestuft. Somit ist es wie

folgt zu kennzeichnen:

Das Gefahrensymbol fiir NP lautet C-N (mindergiftig).




Auf Behiltern, in denen sich Nonylphenol befindet, miissen Hinweise auf besondere Gefah-
ren (R-Sdtze) sowie Sicherheitsratschldge (S-Sitze) angebracht werden. Aus den R-Sitzen
sind die Nummern R-22/34/50/53 (gesundheitsschédlich bei Verschlucken, verursacht Verét-
zungen, sehr giftig fiir Wasserorganismen, kann in Gewéssern ldngerfristig schidliche Wir-
kungen haben) vorgeschrieben. Von den S-Sétzen miissen die Nummern 26 und 28, 36/37/39,
45 und 61 vorhanden sein (Contensio, GmbH, 1997). Nach den im DIN-Sicherheitsblatt der
Dr. Ehrenstorfer GmbH (1996) enthaltenen Vorschriften miissen Produkte, die 4-n-
Nonylphenol enthalten, mit dem Gefahrensymbol ,,Xn“ (mindergiftig) versehen werden.
AuBerdem miissen beim Transport folgende Angaben vorliegen:

- GGVE/GGVSRID/ADR:

Klasse 8, Ziffer 40b, Gefahr-Nr. 80, Stoff-Nr.: 3145

Bezeichnung des Gutes dann: 80/3145 Alkylphenole, fliissig, n.a.g., Nonylphenol

- ADNR:

Klasse 8, Ziffer 40b

Bezeichnung des Gutes dann: 80/3145 Alkylphenole, fliissig, n.a.g., Nonylphenol

- GGVSEE/IMDG-Code:

Klasse 8, UN-Nr. 3145, PG II, EMS-Nr. 8-15, MFAG 710

Richtiger technischer Name dann: Alkylphenole, liquid, n.o.s., (Nonylphenol), MARINE
POLLUTANT, UN-No. 3145

- ICAO/IATA-DGR:

Klasse 8, UN/ID-Nr. 3145, PG II

Richtiger technischer Name dann: Alkylphenole, liquid, n.o.s., (Nonylphenol), UN 3145

(Dr. Ehrenstorfer GmbH, 1996).

Im Falle einer NP-Exposition sind nach Contensio GmbH (1997) folgende Erste-Hilfe-
MafBnahmen zu ergreifen:

Die beschmutzte Kleidung ist sofort zu entfernen.

Nach einem eventuellen Einatmen ist fiir Frischluft zu sorgen. Nach einem Hautkontakt sollte
mit viel Wasser und wenn moglich mit Polyethylenglykol 200-400 gespiilt werden, nach ei-
nem Augenkontakt sofort mit viel Wasser etwa 15 Minuten lang spiilen und danach den Au-
genarzt aufsuchen, nach einem Verschlucken kein Erbrechen herbeifiihren und sofort zum

Arzt gehen.
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Fiir den Brandfall sind Wasserspriihstrahl, Schaum, CO, und Loschpulver geeignet. Es sind
umgebungsluftunabhidngiges Atemschutzgerit und Vollschutzanzug zu tragen.

Bei unbeabsichtigter Freisetzung, Beriihrung mit den Augen und der Haut vermeiden und
versuchen, mit mechanischen Methoden oder fliissigkeitsbindendem Material zu reinigen.
Hierfiir geeignete Bindemittel sind beispielsweise Universalbinder und Fliissigkeitsbinder.
Beziiglich der Handhabung und Lagerung sind geschlossene Ab-, Umfiill- und Dosierbehalter
notwendig, die dicht schlieBen sollten. Es sind keine besonderen Brand- und Explosionsmal3-
nahmen zu ergreifen.

Entsprechende MAK-Werte (maximale Arbeitsplatz-Konzentration) sind fiir 4-n-Nonylphenol
nicht festgelegt. Zur Entsorgung ist das 4-n-Nonylphenol, unter Beachtung der ortlichen be-

hordlichen Vorschriften, zum Beispiel einer geeigneten Verbrennungsanlage, zuzufiihren.
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2. Umweltrelevanz von Nonylphenol

2.1. Produktion und Anwendung

2.1.1. Produktion

2.1.1.1. Produktionsverfahren

Nonylphenol wird durch Umsetzung von Phenol mit verzweigten Nonenisomeren (Tripropy-
len) in Anwesenheit eines sauren Katalysators gewonnen. Zur Herstellung von einer Tonne
Nonylphenol werden stochiometrisch 427 kg Phenol und 573 kg Nonen benétigt.Die Produk-
tion erfolgt heute nahezu ausschlieBlich in kontinuierlich betriebenen geschlossenen Anlagen
unter Einsatz heterogener Katalysatoren, die die korrosiv wirkenden und das Abwasser bela-
stenden fliissigen Mineralsduren ersetzt haben. Die Ausgangsstoffe werden vermischt und in
einem Reaktor (Riihrkessel, Reaktionsrohr) bei 50° - 150° C und einer Verweilzeit von 5 - 30
min. zur Reaktion gebracht. Hierbei entsteht ein Isomerengemisch, das neben dem 4-
Nonylphenol kleinere Anteile von 2-Nonylphenol und von 2,4-Dinonylphenol enthilt. Das
Rohprodukt wird durch mehrstufige Vakuumdestillation von unumgesetzten Einsatzstoffen,
Dinonylphenol und hochsiedendem Riickstand, der aus hoher alkalierten Phenolen besteht,
getrennt. Nonen und Phenol werden in die Reaktion zuriickgefiihrt. Dinonylphenol kann ent-
weder der Anlage als Wertprodukt entnommen oder in einem gesonderten Reaktor unter Zu-
satz eines Uberschusses an Phenol zu Nonylphenol umalkyliert werden. Die Ausbeute an NP
liegt zwischen 95 und 99 %. Wihrend der Herstellung von NP erfolgt kein Eintrag ins Was-
ser. Durch den Betrieb der Vakuumaggregate der Anlage findet nur eine geringfiigige gas-
formige Emission statt; sie betrégt etwa 0,1 mg NP pro Betriebsstunde und Tonne Kapazitit

(BUA, 1988).
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2.1.1.2. Produktionsmenge

In Westeuropa wird NP von fiinf Unternehmen hergestellt und vertrieben. Von der Gesamt-
menge (ca. 70 000 t/Jahr) wurden 1987 ca. 80% (56 000 t) in Westeuropa verbraucht, etwa

14 000 t wurden exportiert (BUA, 1988).

Die heutige Produktionsmenge liegt fiir Deutschland bei etwa 35 000 t/Jahr, wovon 70 — 80 %
zu Nonylphenolethoxylaten umgesetzt werden (Zellner und Kalbfus, 1997). Die Menge der in
Deutschland selbst verwendeten Nonylphenole bzw. Nonylphenolethoxylate betrigt etwa
17.000 t/Jahr.

Der Hersteller von NP in Deutschland ist die Firma Contensio GmbH mit Standort in Marl.
Andere Hersteller sind: Montedipe (Muntova, Italien), SISAS (Pioltello, Italien), ICI (Bil-
lingham, GroBbritannien), Berol (Mélndal, Schweden) (BUA, 1988).

2.1.2. Anwendung

Das technische Nonylphenol wird in erster Linie als Zwischenprodukt fiir chemische Umset-
zungen verwendet. In geringen Mengen wird auch das unverdnderte NP eingesetzt, beispiels-
weise zum Markieren des steuerbegiinstigten leichten Heizols, als Additiv fiir Schmierdle
(Alterungsschutzmittel), in Gerbereien und als Bestandteil von Pestizidformulierungen.

Die Hauptmenge an NP (ca. 80% des Verbrauchs in Westeuropa) wird mit Ethylenoxid zu
grenzflichenaktiven Oxethylaten weiterverarbeitet. Diese Nonylphenolpolyethoxylate kom-
men im Haushalt, Gewerbe und in der Industrie in vielfdltiger Weise zum Einsatz (BUA,
1988; Zellner und Kalbfus, 1997; Fent, 1995).

Im industriellen Bereich finden die Nonylphenolpolyethoxylate nach BUA (1988) und Zellner
und Kalbfus (1997) ihre Verwendung in der metallverarbeitenden Industrie als Bohrhilfsmit-
tel und Flotationshilfsmittel (etwa 6.700 t/Jahr), in der Photoindustrie als Verlaufmittel (etwa
500 t/Jahr) und als Férbehilfsmittel (etwa 350 t/Jahr) bei der Farbenherstellung. AuBBerdem
werden sie bendtigt in der Textilindustrie beim SpinnprozeB3, bei der Walke, Carbonisierung
und Mercerisierung von Wolle und bei der Beuche, Entbastung und Nachbehandlung von

Baumwolle. Die Stoffgruppe dient dariiberhinaus als Polymerisationshilfsmittel fiir Kunst-
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stoffe, Plastifizierungsmittel, Dispergiermittel fiir Farbpigmente und Luftporenbildner fiir
Mortel und Zement.

Im Haushaltsbereich fanden die NPnEO bis 1986 vor allem als grenzflichenaktive Kompo-
nenten in Wasch- und Reinigungsmitteln Verwendung.

Ein Teil der NPnEO werden zu TNPP (Trisnonylphenolphosphit) weiterverarbeitet und kom-
men als Antioxidans und Alterungsschutzmittel in der Kunststoff- und Kautschukindustrie
zum FEinsatz. Sie sind als Zusatz beispielsweise fiir Kunststoftbehdlter, -geschirr und -
verpackungen im Lebensmittelsektor zugelassen.

Ein weiterer Teil (etwa 250 t/Jahr) dient zusammen mit Ba- und Cd-Salzen des Nonylphenols

als PVC-Stabilisator.

2.2, Gewisserbelastung

2.2.1. Kontaminationswege

Das in den Oberflichengewéssern nachgewiesene Nonylphenol stammt zum iiberwiegenden
Teil aus dem aeroben und anaeroben mikrobiologischem Abbau von Nonylphenolpolye-
thoxylaten. Uber industrielle und kommunale Abwisser gelangen sie in die Kliranlagen. Hier
werden sie in den aeroben Vorklidr- und Belebtschlammbecken in Nonylphenole, Nonylphe-
nolmono- und diethoxylate und Polyglykolketten gespalten. Die nun ziemlich hydrophoben
Nonylphenole und Nonylphenolmono- und diethoxylate reichern sich in erster Linie in den
Klédrschlimmen an, wo sie unter den herrschenden anaeroben Bedingungen nicht weiter abge-
baut werden koénnen. Die Nonylphenole und ihre kurzkettigen Ethoxylate gelangen zum Teil
bei der Schlammeindickung in die Kldranlage zuriick und zum Teil bei der Verwendung des
Faulschlammes als Diinger auf landwirtschaftliche Nutzflachen. Von hier aus konnen durch
Ausschwemmung und Bodenerosion sekundédr Oberflaichengewisser und Grundwasser bela-
stet werden. Ein geringer Teil des Nonylphenols und seiner kurzkettigen Ethoxylate und Car-
boxylate gelangt auf direktem Wege mit den Abldufen der Kldranlagen als biologisch gerei-
nigtes Wasser in die Oberflachengewisser. In den Kldranlagenabldufen bewegen sich die NP-
Konzentrationen in Bereichen zwischen 0,2 und 0,9 pg/l. (Zellner und Kalbfus, 1997; Ell,
1998). Aufgrund einer freiwilligen Vereinbarung der Industrie, ab 1986 die Alkylphenolpo-
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lyethoxylate stufenweise durch Fettalkoholethoxylate zu ersetzen, gehen die NP-Werte in den
Kléranlagenabldufen jihrlich zuriick. Zahlen aus vorangegangenen Jahren zeigen noch deut-
lich hohere Konzentrationen auf. So wurden 1986 von Giger et al. in den Abldufen schweize-
rischer Kldranlagen noch Werte von bis zu 13 pg/l Nonylphenol gemessen, was aufgrund der
hohen aquatischen Toxizitdt dieser Verbindung zu Bedenken Anlass gab. Briischweiler et al.
fanden 1983 sogar NP-Werte bis zu 50 pg/l. Das gereinigte Abwasser aus Klidranlagen spezi-
fischer Industriezweige wies dabei bei ungeniigender Abwasserbehandlung noch hoéhere

Werte auf.

2.2.2. Nonylphenol in Oberflichengew:ssern

Umfangreiche Messungen der NP-Konzentrationen in britischen Fliissen und Buchten liegen
aus den Untersuchungen von Blackburn und Waldock (1995) vor. Dazu wurden Proben aus
sechs Fliissen in England und Wales nahe den FluBmiindungen gezogen. Die Auswahl der
Fliisse sollte dabei ein mdglichst breites Profil der NP-Vorkommen und -Konzentrationen
ergeben. Der Flul Wye, der vor allem durch landwirtschaftlich genutztes Gebiet flie3t, wies
hierbei mit einer Konzentration von unter 0,4 pg/l den niedrigsten Wert auf.

Im Gegensatz dazu flieBt der FluB Aire durch hochindustrialisiertes Gebiet und nimmt viele
Einlaufe mit grenzflichenaktiven Stoffen aus der Textilindustrie auf. Folglich erreichen die
Nonylphenolkonzentrationen sehr hohe Werte von bis zu 140 pg/l.

Naylor et al. (1992) stellten eine von den Chemieverbidnden der Vereinigten Staaten unter-
stiitzte und in Zusammenarbeit mit der Umweltbehorde durchgefiihrte Studie vor. Diese er-
brachte Messdaten von 30 nach dem Zufallsprinzip ausgewéhlten nordamerikanischen Fliis-
sen, welche allesamt stddtische und industrielle Abwiésser enthielten.

Nonylphenol trat dabei in 75% der Proben in Konzentrationen von durchschnittlich 0,1 pg/l
auf.

Aufgrund des oben genannten freiwillgen Verzichtes der Industrie gingen die NP-Werte zum
Beispiel im schweizerischen Flufl Glatt zwischen 1994 und 1998 von mehr als 1,0 pg/l auf
weniger als 0,04 ug/l zuriick (Ahel und Giger, 1998).
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Nach Ell (1998) lagen in den Jahren 1997/1998 die NP-Gehalte verschiedener deutscher Fliis-
se ebenfalls in einem Bereich um 0,03-0,04 pg/l. Je nach Bevdlkerungsdichte und industriel-
ler Struktur wurden jedoch unterhalb von Kldranlagen auch Werte zwischen 0,1 und 4 pg/l
gemessen.

In unbelasteten FlieBstrecken lagen die Werte in einem Bereich zwischen 0,01 und 0,08 pg/l
(Zellner und Kalbfus, 1997).

Beziiglich Nonylphenolmessungen im Salzwasser liegen Daten aus England und Italien vor.
In England wurden Proben aus sechs Meeresbuchten und einem Hafen entnommen. Die Pro-
ben wurden bei moglichst niedrigem Wasserstand gezogen, um ein Minimum an Verdiinnung
zwischen Buchtwasser und einstromendem Seewasser zu gewihrleisten. Die gemessenen NP-
Werte zeigten sich bei allen sieben Messungsorten relativ konstant um 0,08 pg/l (Blackburn
und Waldock, 1995).

Die in Italien gewonnenen NP-Proben stammten aus der Lagune von Venedig (Wassertiefe
zwischen 0,4 und 1,2 m). Sie wiesen jahreszeitlich bedingt Schwankungen auf. Die Februar-
werte lagen liber den Werten der Monate April bis Juli. Die zu dieser Zeit gemessenen Werte
sind auf das Wachstum von Makroalgen zuriickzufiihren, die hydrophobe organische Stoffe
wie das NP und das NPEO aufnehmen kénnen (Mahanty, 1986; Pavani et al. 1990).

Im Durchschnitt wiesen die Algen eine Konzentration von 0,15-0,25 pg/g an NP und NP-
Ethoxylaten (NP1EO und NP2EO) auf (Marcomini et al., 1990).
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Tabelle 2 informiert iiber die Untersuchungsergebnisse der NP-Gehalte von Sii3- und Salz-
wasserproben des In- und Auslandes:
Tabelle 2

Konzentrationen (pg/l) von Nonylphenolin in Oberflaichengewissern

Region Konzentration in pg/l | Quelle
Siilwasser/Fliegewésser

England/Wales:

Fliisse:

Aire 140,0 | Blackburn und Waldock (1995)
Thames 2,2 | Blackburn und Waldock (1995)
Lea 12,0 | Blackburn und Waldock (1995)
Wye < 0,4 | Blackburn und Waldock (1995)
Ouse 1,3 | Blackburn und Waldock (1995)
Nordamerika:

Durchschnittswert aus 30 unter- 0,12 | Naylor et al. (1992)

suchten Fliissen

Schweiz:

Fliisse:

Glatt > 1,0 | Ahel et al. (1994%)

Glatt 0,04 | Ahel und Giger (1998)
Deutschland:

div. Fliisse: 0,03-0,04 | Ell (1998)

Main / (Forster Bucht) 0,11 | Zellner und Kalbfus (1997)
Main / Zell 0,021 | Zellner und Kalbfus (1997)
Isar / Isargmiind 0,088 | Zellner und Kalbfus (1997)
Donau / Thundorf 0,04 | Zellner und Kalbfus (1997)
Lech / vor Schongau 0,34 | Zellner und Kalbfus (1997)
Lech / Ellgau 0,08 | Zellner und Kalbfus (1997)
Wertach / Augsburg 0,018 | Zellner und Kalbfus (1997)
Lech / Kaufering 0,015 | Zellner und Kalbfus (1997)
Salzwasser

England; Wales

Meeresbuchten:

Wear < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Tees 0,09 | Blackburn und Waldock (1995)
Tyne < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Blyth < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Mersey < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Poole Harbour < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Hafen: Blackburn und Waldock (1995)
Southampton Water < 0,08 | Blackburn und Waldock (1995)
Italien:

Lagune Venedig 0,1 - 0,3 | Marcomini et al. (1990)
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2.2.3. Persistenz und Abbau

Unter Umweltbedingungen werden die nicht-ionischen grenzfldchenaktiven Alkylphenolpo-
lyethoxylate (APnEO) zuerst durch eine Verkiirzung der hydrophilen Kette abgebaut. Da-
durch entstehen lipophilere Metaboliten, welche resistenter fiir einen weiteren mikrobiellen
Abbau werden (Ahel et al., 1994%). SchlieBlich werden die Alkylphenole (Nonylphenole,
Octylphenole) durch mikrobiellen Abbau (Ekelund et al., 1993, DIFF, 1994) und photochemi-
sche Prozesse (Ahel et al., 1994%) vollstindig zu CO, und H,O abgebaut.

Das folgende Schema zeigt den vollstindigen Abbau von Nonylphenolpolyethoxylaten in
Wasser (Ahel et al., 19941; Ahel et al., 19942; BUA, 1998; Ekelund et al., 1993; mod.; DIFF,
1994)

H,BCB_@_ 0-[CHCHOL-CH,CHOH
n=0-20(NP.ED)

HisCa{(Q)=0-[CHCH. 0l CHCOOH H.gc,-@-o-m-m-okmoH
n=01MNPIEC NP2EC) n=0,1{MP1ED MNP 2E D)

HisCs 0-[CHCH,0];CH-CHOH H,SCS.@.OH
n=0, MNP IED, NP2ED) T

anasrok

{O)-or
P

aerab /LW
volstandiger biologischer Abbau

CO, HO
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2.2.3.1. Photochemischer Abbau

Ahel et al. bestimmten 1994’ die Photolyseraten von Nonylphenol (NP) und Nonylphenol-
polyethylaten (NPnEO) in natiirlichen Gewissern, indem sie Losungen aus filtriertem See-
wasser (DOC (dissolved organic carbon) = 4 mg/l) dem Sonnenlicht aussetzten. Die photo-
chemische Zersetzung von phenolischen Stoffen in natiirlichen Gewéassern wurde schon davor
bearbeitet (Hwang et al., 1986; Scully und Hoigné, 1987; Hoigné, 1990; Tratnyek und
Hoigné, 1991). Scully und Hoigné zeigten 1987 die Bedeutung der Photooxidation mit Sin-
gulett-Sauerstoff ('0,) fiir die Photolyse von dissozierten Phenolen auf. In natiirlichen Ge-
wissern sind bei einem pH-Wert von 6 - 9 allerdings weniger als 10% der Nonylphenole dis-
soziert. Die entsprechenden Versuche von Ahel et al. (1994°) erbrachten erst bei pH-Werten
von iiber 10 erwidhnenswerte Photolyseraten von Nonylphenolen durch Singulett-Sauerstoft.
Folglich stellt der Singulett-Sauerstoff kein wichtiges Photooxidationsmittel fiir in natiirlichen
Gewissern vorkommende Nonylphenole dar.

Weitere Untersuchungen von Ahel et al. (1994°) zur direkten Photolyse von Nonylphenol und
Nonylphenolpolyethoxylaten ergaben, dall diese auf die Absorption von UV-B-Licht mit
Wellenldangen zwischen 280 nm und 295 nm (Ap.x =277 nm) zuriickzufiihren ist. Der Einflufl
der direkten Photolyse auf den photochemischen Nonylphenolabbau war jedoch vergleichs-
weise gering.

Den Hauptanteil am photochemischen Abbau von Nonylphenolen in natiirlichen Oberfli-
chengewdssern beansprucht die lichtwiarmeempfindliche (infrarote) Photolyse. Insgesamt er-
rechneten Ahel et al. (1994°) eine maximale Halbwertszeit fiir den Nonylphenolabbau von 10-
15 Stunden in den oberflichlichen Lagen natiirlicher Gewisser wihrend der Hochsommer-
monate Juni und Juli bei durchgehend wolkenlosem Nachmittagshimmel. Die Sonnenlichtin-
tensitit betrigt hierbei annahernd 1000 kW/m?” (Haag und Hoigné, 1986).

Fiir die Spatsommermonate August und September ergaben sich bei einer durchgehenden
nachmittiglichen Sonnenlichtintensitit von 700 kW/m” (Haag und Hoigné, 1986) Halbwerts-
zeiten von 15 bis 20 Stunden.

Die Photolyserate in den tieferen Gewésserlagen ist stark herabgesetzt. Sie verlduft in Was-

sertiefen von 20 bis 25 cm nahezu um den Faktor 1,5 langsamer als an der Oberflédche.
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Folglich kann der photochemische Abbau von Nonylphenol nur in klaren und seichten Ge-
wissern eine Rolle bei der Eliminierung dieses Stoffes spielen. Im Vergleich zum photoche-
mischen Nonylphenolabbau scheint der photochemische Abbau von Nonylphenolethylaten
unbedeutend zu sein (Ahel et al., 1994%).

2.2.3.2. Mikrobieller Abbau

Untersuchungen zum mikrobiellen Abbau von Nonylphenolpolyethoxylaten in diversen japa-
nischen Fliissen mit Hilfe der TOC-Handai-Methode wurden von Maki et al. (1996) durch-
gefiihrt. Die TOC (total organic carbon)-Handai-Methode beruht auf der Berechnung der
vollstdndigen biologischen Abbaubarkeit von organischen Chemikalien durch Mikroorganis-
men aus natiirlicher aquatischer Umwelt durch das vollstindige Verschwinden des organi-
schen Kohlenstoffes. Letztlich werden dann die Endabbauprodukte der Nonylphenolpolye-
thoxylate bestimmt.

Im FluBwasser werden die Nonylphenolpolyethoxylate (NPnEOs) zuerst von aeroben Mikro-
organismen zu Nonylphenolpolycarboxylaten (NPnECs) oxidiert. Als weitere Abbauprodukte
entstehen dann aerob Nonylphenolmono-(NP1EO) und -diethoxylate (NP2EQO) bzw. Nonyl-
phenolmono- (NP1EC) und Dicarboxylate (NP2EC). SchlieBlich erfolgt der Abbau zu 4-
Nonylphenol NP). Dieser Abbauschritt geschieht in erster Linie durch anaerobe Mikroorga-
nismen (Giger et al., 1984).

Maki et al. (1996) fanden heraus, dal die Abbaugeschwindigkeiten der Nonylphenolpolye-
thoxylate je nach Entnahmestelle der Impfprobe schwankte. Insgesamt waren die Nonylphe-
nolpolyethoxylate, beimpft mit Wasserproben nahe den FluBmiindungen, schneller abgebaut
als solche, die mit Wasserproben aus den mittleren Bereichen der Fliisse beimpft wurden.
Dies zeigt, daB3 die mikrobielle Flora der mittleren FluBBbereiche bereits an die ins Wasser ab-
gegebenen Nonylphenolpolyethoxylate praadaptiert worden ist. Im weiteren wurde kein of-
fensichtlicher Zusammenhang zwischen dem Abbau der NPnEO und der in der entnommenen
Impfprobe enthaltenen Bakterienzahl beobachtet. Alle Untersuchungen von Maki et al. (1996)
wurden bei einer Temperatur von +4°C durchgefiihrt. Dies entsprach in etwa den natiirlichen

Werten der Probenentnahmestellen in den Fliissen.
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Weitere Untersuchungen zum aeroben mikrobiellen Abbau von Alkylphenolpolyethoxylaten
fiihrten Ahel et al. (1994*) durch. Drei verschiedene Bakterienkulturen, isoliert aus Abwasser,
FluBwasser und Waldsumpfwasser, wurden mit kurzkettigen Alkylphenolpolyethoxylaten
vermischt, dazu kam ein Kontrollansatz. Der vollstindige Abbau der Nonyl- und Ocytylphe-
nolpolyethoxylatmixturen in allen 3 Ansdtzen war nach 6 bis 23 Tagen erreicht. Der Haupt-
mechanismus beim Abbau der Ethoxylatkette bestand in einer hydrolytischen Atherabspal-
tung mit anschliefender Oxidation der endstdndigen OH-Gruppe (Swisher, 1987; Ball et al.,
1989).

Die entstandenen Abbauprodukte setzten sich aus Alkylphenolmono- und Diethoxylaten, Al-
kylphenolmono- und Dicarbonséure und schlie8lich aus dem NP selbst zusammen. Die Ver-
suche wurden bei konstant +4°C durchgefiihrt.

Versuche, den weiteren biologischen Abbauweg des stark lipophilen, schwer abbaubaren
Nonylphenols (Tschui und Brunner, 1985) darzustellen, wurden von Ekelund et al. (1993) mit
%C radioaktiv markiertem Nonylphenol durchgefiihrt. Der Abbau des '*C markierten Nonyl-
phenols erfolgte in einer Meerwasserprobe. Das dabei entstandene '*C markierte CO, wurde
gesammelt und quantifiziert. Somit konnte die Abbaumenge an Nonylphenol durch die aero-
ben Mikroorganismen der Meerwasserprobe errechnet werden. Die Nonylphenolabbauge-
schwindigkeit war bei Anwesenheit von Sediment und Sauerstoff von Anfang an schnell. Sie
betrug 1-2% abgebautes Nonylphenol/Tag. Die héhere Nonylphenolabbaurate bei Anwesen-
heit von Sediment ist wahrscheinlich auf die groere Anzahl von Mikroorganismen zuriick-
zufithren. Die Wahrscheinlichkeit, dal Bakterien vorhanden sind, die Nonylphenol abbauen
konnen, war erhoht. Die Nonylphenolabbaugeschwindigkeit ohne Sedimentzusatz war wih-
rend der ersten 4 Wochen sehr langsam (etwa 0,06% abgebautes Nonylphenol/Tag). Sie stei-
gerte sich aber danach auf bis zu 1% abgebautes Nonylphenol/Tag. Offensichtlich waren die
Mikroorganismen dann an das Substrat Nonylphenol angepal3t. Nach 58 Tagen fand sich dann
etwa die Hilfte des '*C-markierten Nonylphenols in der CO, Fraktion wieder.

In den Probenbehiltern, in denen Formalin zugegeben wurde, konnten 84% des radioaktiven
'%C mit Hexan extrahiert werden. Dies zeigt deutlich die notwendige Anwesenheit der aero-
ben Mikroorganismen fiir den Nonylphenolabbau. Das Formalin tdtete hier die Keimflora

weitestgehend ab.
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Ein Mangel an Sauerstoff reduzierte trotz Anwesenheit von Sediment die Nonylphenolabbau-
rate um die Hélfte.
Die Laborversuche von Ekelund et al. (1993) wurden bei +11°C durchgefiihrt. Diese Tempe-

ratur entsprach in etwa der Temperatur des Meerwassers in seiner maritimen Umwelt.

2.2.3.3. Bewertung der Abbaumaoglichkeiten

Von den beschriebenen Abbaumdglichkeiten sind in den natiirlichen Gewéssern nur der Ab-
bau durch das Sonnenlicht und der mikrobiologische Abbau von Bedeutung.

Der Abbau durch das Sonnenlicht wird dadurch begrenzt, dal der wirksame UV-B-Anteil
durch Phytoplankton und Triibstoff absorbiert wird. Den groften Anteil beim Nonylpheno-
labbau durch das Sonnenlicht hat jedoch der Abbau durch die Infrarot- oder Warmestrahlung
der Sonne.

Ahel et al. (1994°) folgern daraus, daB diese Form des Abbaus nur in den obersten Lagen na-
tiirlicher Gewésser und in erster Linie in den Sommermonaten stattfinden kann. In den Win-
termonaten soll der Abbau noch viel langsamer ablaufen. Diese Tatsache kann leicht durch
die kiirzere Tageslichtmenge und die tieferen Temperaturen, die eine geringere mikrobiologi-
sche Aktivitdt zur Folge haben, erklart werden.

Es iiberrascht also nicht, in den Sommermonaten deutlich niedrigere Konzentrationen der NP-
Komponenten (NP, NP1EO, NP2EO), NP1EC, NP2EC) als in den Wintermonaten November
bis Januar vorzufinden (Ahel et al., 1994%).

Zu diesen saisonalen Schwankungen tragen die H,O-Temperaturen, die Sonnenlichtstirke
und -dauer sowie die Niederschldge bei. Diese natiirlichen Gegebenheiten wirken sich auf den
gesamten Abbauweg der Nonylphenolpolyethoxylate bis hin zum Abbau des Nonylphenols
selbst zu CO; und H,O aus.

Dartiber hinaus spielt die Tatsache, da3 durch den Abbauvorgang die hydrophile Seitenkette
der Nonylphenolethoxylate immer kiirzer wird, eine Rolle. Es entstehen Metaboliten mit stei-
gender Lipophilitit, die einem weiteren mikrobiologischen Abbau immer resistenter gegen-

iiberstehen (Jobst, 1995; Ahel et al., 19942).
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2.24. Belastung der Gewissersedimente

Sowohl im SiiBwasser als auch im Salzwasser wird der grof3te Teil der entstandenen Nonyl-
phenolmono- und Nonylphenoldiethoxylate sowie des Nonylphenols selbst durch die geringe-
re Hydrophilitét stark an die lipophile Schlamm- und Sedimentschicht der Gewésser gebun-

den.

2.2.4.1. Adsorption und Desorption

Der Verteilungskoeffizient zwischen Wasser und Sediment gibt Auskunft tiber das Adsorpti-
ons- und Desorptionsverhalten eines Stoffes und wird durch die Bildung des Quotienten aus
dem Gehalt eines Stoffes im Sediment und in der dariiberliegenden Wasserschicht errechnet.
In der Literatur werden verschiedene Verteilungskoeffizienten fiir Nonylphenol angegeben.
So fanden Naylor et al. (1992) als Durchschnittswert von 30 untersuchten nordamerikani-
schen Fliissen einen Verteilungskoeffizienten von 3 825.

Ahel et al. (1994%) konnten in ihren Versuchen Nonylphenol als vorherrschenden Stoff neben
Nonylphenolmono- und Nonylphenoldiethoxylaten in verschiedenen Sedimentproben entlang
des schweizerischen FluBes Glatt ermitteln. Die entsprechenden Verteilungskoeffizienten
bewegten sich zwischen 364 und 5.100.

Um natiirliche Verhéltnisse nachzuahmen, wie sie beispielsweise in der Lagune vor Venedig
anzutreffen sind, montierten und eichten Tsai und Lick (1988) ein tragbares Gerit, mit dessen
Hilfe ein Wieder-in-Schwebebringen des Meeresbodensediments und somit des im Sediment
adsorbierten Nonylphenols und seiner Nonylphenolmono- und Nonylphenoldiethoxylate si-
muliert und gemessen werden konnte (Marcomini et al., 1990). Die Schwerkrifte, die in die-
sem Gerit zur Entfaltung kommen, treffen auf die meisten Stromungsverhéltnisse zu und wa-
ren denen in der Venediger Lagune sehr dhnlich (Ziegler et al., 1988).

In das zylinderférmige Gerdt kommt die Sedimentfiillung, anschlieBend Wasser (festgesetzt
auf 1,36 1) und dariiber ein schwingendes Gitter, angetrieben von einer Schwingscheibe, wel-
che die Schwerkrifte erzeugt. Nach einiger Zeit des Laufens stellt sich ein dynamisches
Gleichgewicht zwischen desorbiertem und adsorbiertem Sediment entsprechend dem Nonyl-

phenol ein. Dies brachte nachfolgende Ergebnisse (Marcomini et al., 1990):
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Die Mengen an wieder in Losung gegangenem Nonylphenol und Nonylphenolmono- und
Nonylphenoldiethoxylaten zeigten die hochsten Werte fiir Februar, im Durchschnitt 6,7 pg/kg
Sedimentnonylphenol, der Oktoberwert lag durchschnittlich bei 1,3 pg/kg, die Juli- und
Aprilwerte durchschnittlich bei 1,5 pg/kg. Die Durchschnittswerte fiir Nonylphenol und sei-
nen Mono- und Diethoxylaten betrugen dabei im Februar 52 ng/kg, im Oktober 59 pg/kg und
im April und Juli 40 pg/kg.

Als ein Hauptfaktor fiir die hoheren Nonylphenolwerte im Februar wird das Wachstum der
Makroalgen erachtet, die durchschnittlich eine Nonylphenol und Nonylphenolmono- und -
diethoxylatkonzentration zwischen 0,15 und 0,25 pg/g aufweisen.

Insgesamt geht aus den Arbeiten hervor, dal Nonylphenol und seine Mono- und Diethoxylate
aufgrund ihrer Lipophilitdt sehr stark an den organischen Stoffen des Sediments adsorbieren.
Diese Anhdufung von lipophilen Nonylphenolpolyethoxylatmetaboliten ist von enormer Um-
weltbedeutung, denn durch die FlieBgeschwindigkeit der Fliisse stellen die Sedimente durch
die teilweise stattfindende Desorption eine zweite Kontaminationsquelle fiir das Wasser dar

(Ahel et al., 1994%; Ahel et al., 1986).
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In Tabelle 3 sind einige Werte von Nonylphenolkonzentrationen im Sediment zusammenge-

faBt.
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Konzentrationen in Sedimenten

Tabelle 3: Konzentrationen von Nonylphenol in Sedimenten

rikanischen Fliissen

Region Nonylphenol-Konzentration im | Quelle
Sediment (ug/kg)
SiiBwasser:
div. Flisse (unbelastete FlieBstrek- 70,0 Kalbfus (1998)
ken)
Deutschland:
Durchschnittswert (unterhalb Kléar- 5000,0 Zellner und Kalbfus (1997)
anlagen)
Schweiz:
Glatt 90,0 Ahel und Giger (1998)
Nordamerika:
Durchschnittswert aus 30 nordame- <2,9-2960 Naylor et al. (1992)

Durchschnittswert aus 30 nordame-
rikanischen Fliissen

<2,3-175 (NP1EO)

Naylor et al. (1992)

Salzwasser:

Italien:

Lagune Venedig

18,0

Marcomini et al. (1990)

Lagune Venedig

50,0 (NP1EO)

Marcomini et al. (1990)

Lagune Venedig

20,0 (NP2EO)

Marcomini et al. (1990)

Siilwasser:

Deutschland:

Bodensee (Mittelwert)

50,0

Zellner und Kalbfus (1997)

2.2.4.3. Abbau in den Sedimenten natiirlicher Gewisser und in den Klar-

schlimmen

Die nichtionischen Tenside 4-Nonylphenolpolyethoxylate werden durch aerobe Mikroorga-
nismen sowohl in natiirlichen Gewéssern als auch wéhrend der aecroben Abwasserbehandlung
zu NP2EO und NP1EO abgebaut (Rudling und Solyom, 1974).

Die entstandenen 4-NP1EO und 4-NP1EO sind schlechter abbaubar und weniger hydrophil
als die Ausgangsprodukte und werden so in der Folge zum grofBiten Teil von lipophilen

Schlamm- und Sedimentflocken adsorbiert. In den nahezu anaeroben Sedimenten und Klar-
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schlimmen werden die 4-NP1EO und 4-NP2EO nahezu vollstindig zu 4-NP deethoxyliert
(Tschui und Brunner, 1985; Giger et al., 1984; Ahel et al., 1987, Ahel et al., 19941).

Die Frage, ob das in den Sedimenten und Kldrschlimmen nun entstandene 4-NP weiter abge-
baut wird, wurde von Tschui und Brunner (1985) anhand von Batchversuchen {iber eine lan-
gere Zeitspanne (70 bis 125 Tage) untersucht. Dafiir verwendeten sie jeweils ausgefaulten
UberschuBschlamm des kontinuierlich betriebenen Fermenters als Impfschlamm. Als Substrat
gaben sie Trockenschlamm hinzu. In einem Fall wurde zudem angereichter Schlamm beige-
fiigt. Beurteilt aufgrund der untersuchten Faulungsparameter, verlief der anaerobe Abbau der
organischen Substanz ohne Stérungen.

Auch auf 40 g/kg TS erhohte NP-Konzentrationen bewirkten keine Hemmung des Faulvor-
ganges.

Die im Laufe des Versuchs festgestellten Schlammkonzentrationen von NP bewegten sich
allesamt in Bereichen von 150-200 pmol/l.

Eine Wiederholung dieses Versuches mit noch hoheren NP-Konzentrationen bestétigte dieses
Ergebnis. Aufgrund der festgestellten Konzentrationsverldufe war festzustellen, dal NP unter
anaeroben Bedingungen nicht abgebaut wird.

Inwieweit nun die Transformation von NP2EO und NP1EO zur weiteren und zusitzlichen
Anreicherung von NP im Kldrschlamm und Sediment fiihrt, wurde ebenfalls mit Hilfe konti-
nuierlicher Laborexperimente von Tschui und Brunner (1985) untersucht. Nach dem Anfah-
ren wurde der Fermenter iiber 100 Tage mit einer hydraulischen Aufenthaltszeit von 20 Tagen
betrieben, bis ein stationdrer Zustand erreicht wurde. Die Bilanzierungsperiode betrug in der
Folge zwei Aufenthaltszeiten. Die Bestimmungen des CSB und des Kohlenstoffes zeigten
gute Wiederfindungsraten von 106% bzw. 94% der eingetragenen Mengen.

Die Bilanzierung der Ethoxylate und der NP ergab einen NP2EO- und NP1EO-Abbau und
eine NP-Anreicherung.

Nach einer Erhdhung der Belastung auf eine hydraulische Aufenthaltszeit von 15 Tagen wur-
de der stationdre Zustand nach 30 Tagen erreicht. Die Bilanzierungsperiode dauerte wiederum
2 Aufenthaltszeiten. Die CSB-Bilanz ergab eine Wiederfindungsrate von 107% des einge-
brachten Substrates. Die Bilanzierung erbrachte das gleiche Ergebnis wie bei 20 Tagen Auf-
enthaltszeit. Bei beiden Aufenthaltszeiten wurden jeweils 60% der zugefiihrten NP2EO und

NPI1EO abgebaut, wihrend NP um 100% angereichert wurde. Die Bilanzierung zeigte auch,
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daf} die gefundene NP-Menge nicht allein durch den Abbau von NP1EO und NP2EO entstan-
den sein konnte.

Um nun nachzuweisen, dal3 NP2EO und NP1EO Edukte von NP sind, wurde der Fermenter
von Tschui und Brunner (1985) mit einem technischen Produkt, welches aus 72% NPI1EO,
23% NP2EO und 7% NP3EO bestand, aufgestockt. Ausgehend vom stationdren Zustand des
Fermenters bei einer Aufenthaltszeit von 15 Tagen wurden 1,74 g des technischen Produktes
in den Fermenter gegeben. Wéhrend 60 Tagen wurde der Verlauf der Konzentrationen von
NP, NP1EO und NP2EO gemessen. Die durchgefiihrte CSB-Bilanz ergab iiber diese Zeit-
spanne eine Wiederfindungsrate von 97% des Zulaufs. Die zugefiihrten Ethoxylate wurden zu
NP abgebaut. NP reicherte sich an und wurde im weiteren Versuchsverlauf ausgewaschen.
Der gemessene Verlauf der Konzentrationen NP, NP1EO und NP2EO wurde dem berechne-
ten gegeniibergestellt. Die gute Ubereinstimmung der gerechneten und im Experiment gemes-
senen Werte bestitigte die Hypothese, da3 NP tatsdchlich aus den Abbauprodukten NP2EO
und NP1EO entstanden ist.

Durch diese Versuche von Tschui und Brunner (1985) ist im Zusammenhang mit fritheren
Arbeiten liber die 4-Nonylphenolpolyethoxylate (Stephanon und Giger, 1982) der Beweis
erbracht, daB3 nichtionische Tenside vom Typ der 4-Nonylphenolpolyethoxylate fiir die gro-
en Mengen an 4-NP in den Sedimenten der Gewisser und den Klirschlimmen verantwort-
lich sind.

Untersuchungen von Giger et al. (1984) erbrachten gleichfalls, daB3 die 4-NP-Konzentrationen
in anaeroben Klirschlimmen unter anderem durch einen weiteren der AP1EO und AP2EO

anstieg.
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2.3. Eintrag, Vorkommen und Abbau im Boden

Kingsbury et al. (1981) brachten Nonylphenol in einer nichtgenannten Konzentration auf den
Boden auf, die der jahreszeitlich hochstzuldssigen Menge nonylphenolhaltiger ,,Metacil*“-Be-
lastung (Bespriihung) entspricht. Sie konnten im Boden jedoch kein Nonylphenol nachwei-
sen.

Bei der Verwendung des Faulschlammes als Bodenverbesserer gelangt 4-NP auf landwirt-
schaftlich geniitzte Bodenfldchen. Im Boden ist das Nonylphenol unter aeroben Bedingungen
biologisch mineralisierbar.

Trocme et al. (1986) untersuchten in Laborexperimenten den 4-Nonylphenolabbau im Boden
sowie dessen EinfluB} auf die Nitrifikation. Die Verfasser dotierten den Untersuchungsboden
mit Faulschlamm - ein Drittel des Bodenvolumens - , dem 0,100 000 bzw. 1 000 000 pg/kg 4-
Nonylphenol zugesetzt worden waren. Die Ansdtze mit 100 000 pg/kg ergaben keine Beein-
trachtigung der Nitrifikationsvorgidnge. 4-NP wurde innerhalb von 40 Tagen zu 92% abgebaut
(Gaschromatographie). In den Ansédtzen mit 1 000 000 pg/kg NP wurde das NP nur zu 60%
biologisch abgebaut, die Atmung der Bodenorganismen wurde vom dritten Versuchstag an
gehemmt und die ATP-Analyse lie} auf ein beginnendes Absterben der Bodenorganismen
schlieen. Trocme et al. (1986) ziehen aus diesen Ergebnissen den Schluss, dafl 4-NP, das mit
Faulschlamm in einer Konzentration von 100 000 pg/kg auf landwirtschaftlich geniitzte Bo-
den aufgebracht wird, keinerlei negative Wirkungen zur Folge hat und in relativ kurzer Zeit
remineralisiert wird.

In spéteren Versuchen von Marcomini et al. (1989) wurde ebenfalls das Verhalten von aro-
matischen nichtionischen grenzflichenaktiven Stoffen in mit Kldrschldimmen behandelten
Boden und Landstrichen untersucht.

Die anfianglichen Konzentrationen an NP, NP1EO und NP2EO lagen dabei bei 4, 7, 1,1 und
0,1 mg/kg in der Trockensubstanz. 320 Tage nach der letzten Schlammausbringung ergaben
sich Werte von nur mehr 0,5 ng/kg NP, 0,1 ng/kg NP1EO und 0,01 ng/kg NP2EO. Alle diese
Nonylphenolpolyethoxylatmetaboliten zeichneten sich durch einen raschen aeroben Abbau

innerhalb des ersten Monats nach Ausbringung aus (> 80 %). Die Ausbringung mittels Fliis-
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sigsprithverfahren beschleunigte die aeroben Abbaumdglichkeiten (Sedlak und Booman,

1986; Giger et al., 1987).

2.4. Eintrag, Vorkommen und Abbau in der Flora

In Untersuchungen von Sundaram et al. (1980) konnten eine Stunde nach NP-Besprithung
18.900ug/kg NP in den Nadeln behandelter Weiltannen nachgewiesen werden. Diese Kon-
zentration nahm anschlieBend mit einer Halbwertszeit von 2,8 Tagen ab. Nach 62 Tagen war

kein NP mehr nachweisbar.

2.5. Eintrag und Vorkommen im Grundwasser

Trotz der hohen Anreicherungsrate, die bei den Untersuchungen der Sedimente und Schldm-
me gemessen wurde, besitzt das gegeniiber den NPnEO sehr viel lipopherere NP noch genug
hydrophile Eigenschaften fiir eine nicht unerhebliche Mobilitit.

Laut Zellner und Kalbfus (1997) konnten bei Analysen von Grundwasserproben, die aus dem
Uferfiltrat des Mains entnommen wurden, mit zunehmender Entfernung vom Main sinkende
Konzentrationen von 150 ng/l bis 47 ng/l nachgewiesen werden. Bei den weiter entfernten
Brunnen, die eine Belastung von 93 ng/l bzw. 47 ng/l aufwiesen, handelt es sich um Trink-
wasserbrunnen. Im aufbereiteten Trinkwasser lagen die Konzentrationen zu verschiedenen
Zeiten zwischen 27 ng/l und 65 ng/l. Durch die Trinkwasseraufbereitung ist also keine deutli-
che Minderung der Nonylphenolkonzentration zu erwarten.

Auch das an die Klarschlimme gebundene NP, das mittels Diingung auf die Boden ausge-
bracht wird, kann in Oberflichengewisser und Grundwasser gelangen (Ahel et al. 1994';

Schaffner et al., 1986).
2.6. Eintrag, Belastung und Abbau in Kliranlagen
Die als nichtionische Tenside industriell und in den Haushalten verwendeten Alkylphenolpo-

lyethoxylate werden mit kommunalen und industriellen Abwéssern in die Kldranlagen einge-

leitet. Messungen in  schweizerischen Kldranlagen ergaben, daB die 4-
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Nonylphenolpolyethoxylate in Konzentrationen von 400 bis 2.200 mg/m’ im Rohabwasser
und im mechanisch gereinigten Abwasser enthalten waren. In den Belebungsbecken wurden
die eigentlichen Tenside wirkungsvoll eliminiert (meistens zu mehr als 90%). Deren schwer
abbaubare Metaboliten (NP, NP1EO und NP2EO und deren entsprechende Carbonsiure)
wurden in biologisch gereinigtem Abwasser im Konzentrationsbereich von 10 bis 100
pmol/m’ gefunden.

Die carboxylierten Verbindungen (NP1EC und NP2EC) traten im gereinigten Abwasser in
erhohten Konzentrationen von 200 bis 300 pmol/m’ auf (Giger et al., 1986). Mit spezifisch
entwickelten Bestimmungsmethoden fiir die wichtigsten Nonylphenolverbindungen konnte
ihr Verhalten in den mechanisch-biologischen Abwasserreinigungsanlagen gekldrt werden
(Ahel und Giger, 19851; Ahel und Giger, 19852). Die NPnEO-Tenside wurden mit Hilfe der
Standardextraktionsmethode fiir nichtionische Tenside nach Wiebold mittels Ausblasen im
Ethylacetat angereichert (Ahel und Giger, 1985"). Eine kontinuierliche im Kreislauf gefiihrte
Wasserdampfdestillation mit dicht anschlieBender Perkolation des Destillates durch Cyclo-
hexan wurde fiir NP, NPIEO und NP2EO eingesetzt (Ahel und Giger, 1985%). Die Siuren
NP1EC und NP2EC wurden mittels kontinuierlicher Losemittelextraktion erfasst (Ahel et al.,
1987). Mit diesem Anreicherungsverfahren konnten Wasser- und Schlammproben analysiert
werden. Die Gesamtkonzentration an NP-Stoffen fiir erste und zweite Kldranlagenabldufe
bewegte sich zwischen 1.090 und 2.060 und von 240 bis 760 pg/l. In den ersten Kldranlagen-
abldufen fanden sich noch 82% an NPnEO, 12% an NP1EO und NP2EO-Metaboliten, 3%
NP1EC und NP2EC-Metaboliten und 3% NP-Metabolit. In den zweiten Abldufen befanden
sich nur noch 28% der urpriinglichen NPnEO, dagegen 22% an NPI1EO und NP2EO-
Metaboliten, 46% an NP1EC-Metaboliten und 4% an Metaboliten (Ahel et al., 1994"). Die
Konzentrationen an NP, NP1EO und NP2EO in beiden Abldufen blieb relativ konstant. Sie
wurden aber aufgrund steigender Lipophilitdt in den Kldrschlimmen angereichert. Der Anrei-
cherungsfaktor fiir NP im Klarschlamm liegt bei 10° bis 10, so daB hier Konzentrationen von
0,1 bis 10 mg/kg NP zu erwarten sind. Die NP-Konzentrationen an den Kldranlagenabldufen
bewegten zwischen 0,2 und 0,9 pg/l (Zellner und Kalbfus, 1997). Von Giger et al. (1984)
wurden sogar NP-Gehalte von 0,45 bis 2,6 g/kg Trockensubstanz in anaerob stabilisierten

Faulschlimmen gemessen.



30

3. Toxikokinetik, Bioakkumulation und Metabolisierung

3.1. Toxikokinetik in Tieren

3.1.1. Toxikokinetik in Fischen

Coldham et al. (1998) untersuchten den EinfluB von Biotransformation, Stoffverteilung und
Stoffausscheidung durch biologische Aktivititen mit juvenilen Regenbogenforellen. Diese
wurden intravends mit einer Dosis an Tritium (*H)-markiertem 4-Nonylphenol einmalig ge-
impft.

Die Verteilung und Ausscheidung der Tritium-4-Nonylphenol-Riickstinde wurde in den un-
tersuchten Geweben in Zeitrdumen von 1, 2, 4, 24, 48, 72 und 144 Stunden mit Hilfe von
Probenveraschungen und Fliissigkeitsszintillationszdhlung bestimmt. Dabei fanden sich nach
1 bis 2 Stunden nach Injektion hohe Konzentrationen an 4-Nonylphenol im Blutplasma
(durchschnittlich 5 nmol/g), im Herz (durchschnittlich 8§ nmol/g), in den Kiemen (durch-
schnittlich 4 nmol/g), im Gehirn (durchschnittlich 4 nmol/g), in der gestreiften Muskulatur
(durchschnittlich 3 nmol/g), in der Leber (durchschnittlich 40 nmol/g) und in der Niere
(durchschnittlich 10 nmol/g). 144 Stunden nach Dosisinjektion befanden sich die hochsten
Riickstandskonzentrationen an 4-Nonylphenol in der Galle (durchschnittlich 40 nmol/g), im
Faeces (durchschnittlich 40 nmol/g), in den Pylorusanhéngen (durchschnittlich 22 nmol/g), in
den distalen Eingeweiden (durchschnittlich 50 nmol/g) und in der Leber (durchschnittlich 5
nmol/g). Die Nonylphenol-Riickstinde in den Muskelgeweben (quergestreifte Muskulatur,
Herz, Kiemen), im Blut und im Gehirn gingen nach 144 Stunden bis unter die Nachweisgren-
ze zuriick. Diese Ergebnisse deuten auf eine Ausscheidung von 4-Nonylphenol iiber Galle
und Faeces hin. Die hohen Leberkonzentrationen kommen durch die Bindung von 4-
Nonylphenol an die Ostrogenrezeptoren zustande (Jobling und Sumpter, 1993), welche die
Ostrogenabhéngige Vitellogenin-Synthese bewirken (Maitre et al. 1986; Jobling et al., 1995).
Im Gegensatz dazu enthdlt das Blutplasma 144 Stunden nach der Applikation von 4-
Nonylphenol relativ niedrige Riickstandskonzentrationen trotz des Vorkommens eines ge-
schlechtshormon-bindenden Proteins (Pottinger und Pickering, 1990), das in der Lage wire,

lipophile Stoffe wie Ostrogene und andere Steroidhormone zu binden.
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Eine weitere Untersuchung zu diesem Thema von Lewis und Lech (1996) wurde mit He-
markiertem Nonylphenol und Wasserkonzentrationen von 18 und 36 pg/l Nonylphenol eben-
falls an Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) durchgefiihrt. Es fanden sich hohe
Nonylphenolkonzentrationen in der Leber, dem Fettgewebe, den Nieren und der Gallenblase,
und niedrige Werte in der Rumpfmuskulatur, dem Herz und den Kiemen. Die ermittelten
Halbwertszeiten von Nonylphenol in ebaren Geweben wie Fettgewebe und Rumpfmuskula-

tur betrugen ungefahr 18 Stunden und 5 Stunden fiir die Leber.

3.1.2. Toxikokinetik in Sdugern

In einer 90 Tage dauernden Studie zur subakuten Toxizitdt ménnlicher und weiblicher Ratten
wurden Futterrationen mit para-Nonylphenol-Konzentrationen von 200, 650 und 2.000
mg/kg TS zugeteilt. Dies entsprach bei gleichen Rationen einer Nonylphenolaufnahme von
15, 50 und 150 mg/kg Korpergewicht in den 3 Tiergruppen (Cunny et al., 1997). Die LD50
(oral, Ratte) liegt nach Contensio GmbH (1997) bei 1900 mg/kg. Erst ab 2.000 mg/kg wurden
geringe Abnahmen im Korpergewicht und eine verminderte Futteraufnahme (ca. 10%) festge-
stellt. AuBerdem wurden in dieser Gruppe geringe Zunahmen der Nierengewichte bei den
minnlichen Ratten beobachtet. Auch die Lebergewichte zeigten in der am hdchsten belasteten
Gruppe sowohl bei weiblichen als auch bei méinnlichen Tieren geringfiigige Zunahmen. Ins-
gesamt lag die festgestellte NOEC dieser Studie bei der 650 mg/kg Futterration, was einer
NP-Aufnahme von 45 bis 50 mg/kg/Tag entspricht. Diese gefundene NOEC ist dhnlich der
LOEC, die in einem Versuch von Moffat (1996) mit 48 mg/kg/Tag beobachtet wurde.

Pharmakokinetische Daten zeigen den raschen Metabolismus und die Ausscheidung der Al-
kylphenole in Sdugern auf, was mit der niedrigen Toxizitdtsrate des Nonylphenols einhergeht.
Knaak et al. (1966) waren die ersten, die aufzeigten, dall einmalige NP-Dosen von Ratten sehr
schnell wieder ausgeschieden werden. Jiingste Untersuchungen von Fennell und MacNeela
(1997) bestitigten, daf einmalig applizierte Nonylphenoldosen (5 oder 200 mg/kg Korperge-
wicht) sehr schnell wieder ausgeschieden werden und es keine Akkumulation in den Gewe-
ben von Ratten gibt. Die ermittelte Halbwertszeit lag dabei bei etwa 5 Stunden. Nur solche
Dosen, welche die metabolische Kapazitit der Leber sdttigen (mehr als 200 mg/kg/Tag fiir 14
Tage) erreichen in den Korpergeweben, hauptsichlich in den Fettgeweben, messbare Nonyl-

phenolkonzentrationen. Cervan (1997) und Shelby et al. (1996) wiesen in ihren Versuchen
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erst ab NP-Dosen von iiber 100 mg/kg/Tag uterotrophische Antworten nach. Trotzdem gelang
es dem Nonylphenol in keiner dieser Untersuchungen solche maximalen Uterusgewichtszu-
nahmen zu erreichen, wie sie bei den Positivkontrollen mit Ostrogenen (17-B-Estradiol,
Ethinylestradiol) erreicht wurden.

Die LD50 (dermal, Kaninchen) betriagt 2.140 mg/kg (Contensio GmbH, 1997).

Auf die Haut wirkt Nonylphenol dtzend, es bilden sich bei einer Einwirkzeit von bis zu 60
Minuten Nekrosen, fiir die Augen ist es miBig reizend und es besteht die Gefahr ernster

Schadigungen (Contensio GmbH, 1997).

3.2. Bioakkumulation von 4-Nonylphenol

Ein MaB fiir die Bioakkumulation von pflanzlichen und tierischen Organismen ist der sog.
Biokonzentrationsfaktor (BCF). Er wird durch Division der Konzentration der Substanz in
Geweben oder im ganzen Organismus mit der Konzentration im umgebenden Medium er-
rechnet.

Viele der aquatischen Tiere haben als Lebensmittel Bedeutung, deshalb ist es von besonderem
Interesse, wie hoch die BCFs sind und in welchen Geweben eventuell hohe Konzentrationen
zu erwarten sind.

Ahel et al. (1993) bestimmten das Vorkommen von NP, NP1EO und NP2EO in verschiede-
nen Frischwasserorganismen der Oberflichengewdsser im schweizerischen Glatt-Tal. Dabei
wurden in makrophytischen Algen, im besonderen in der Frischwasseralge Cladophora glo-
merata bis zu 38 mg/kg NP bis zu 80 mg/kg NP1EO und bis zu 28 mg/kg NP2EO gefunden,
in Cladophera glomerata NP-BCFs von bis zu 10.000.

Die Alge Cladophora glomerata zeigt eine deutlich hohere Akkumulation als die Pflanzenart
Fontinalis antipyretica (etwa 4 mg NP/kg TG) und Potamogeton crispus (etwa 2,5 mg NP/kg
TG). Dartiber hinaus zeigt ein Vergleich der Nonylphenolaufnahme durch Getreidepflanzen
iiber die Boden eine weitaus geringere Akkumulation als in Wasserpflanzen (Bokern und
Harms, 1997). Die hohen Konzentrationen in den Algen stellen aus zweierlei Griinden eine
Gefahr dar. Zum einen dienen sie anderen Frischwasserorganismen als Futter (und koénnen
dann in diesen akkumulieren und so in die Nahrungskette gelangen) und zum anderen stellt

sich das Problem der in den Sommermonaten in betrdchtlicher Menge entstehenden Algen-



33

biomasse und seiner Endverfiigung nach mechanischer Entfernung aus den Gewéssern. Dem-
gegeniiber stellten sich trotzdem in den untersuchten Fischen viel niedrigere Konzentrationen
(NP unter 0,03 bis1,6 mg/kg, NP1EO 0,06 bis 7 mg/kg und NP2EO unter 0,03 bis 3,1 mg/kg)
ein.

Die ermittelten BCFs bei Fischen bewegten sich von 13 auf 410. Dies zeigt, daB3 die eventu-
elle Bioakkumulationsvergrof3erung durch die Nahrungskette {iber die Algen nicht stattfindet.
Trotzdem erreicht die Gesamtkonzentration Werte von bis zu 5,8 mg/kg an NP, NP1EO und
NP2EO in den essbaren Teilen (also vor allem in den Muskelgeweben) der untersuchten
Fischarten Barbus barbus (Barbe) und Salmo gairdneri (Regenbogenforelle).

Ahnliche Biokonzentrationen wie bei den Fischen ermittelten Ahel et al. (1993) auch in ver-
schiedenen Gewebearten von Wildenten (Anas boscas). In den essbaren Geweben (vor allem
Muskelgeweben) fanden sich Gesamtkonzentrationen von etwa 4 mg/kg.

McLeese et al. (1981) fanden in Laborexperimenten dhnliche Werte (ungefdhr 280) beim
Lachs (Salmo salar). Viel hohere Werte (bis zu 1.300) wurden fiir Stichlinge (Gasterosteus
aculeatus) und fiir Miesmuscheln (Mytilus edulis) sogar Werte bis zu 3.400 von Ekelund et al.
(1990) ermittelt. Ekelund et al. (1990) untersuchten mit Hilfe von '*C-markiertem Nonylphe-
nol im DurchfluBverfahren die Bioakkumulation von 4-Nonylphenol in Miesmuscheln (My-
tilus edulis), in Stichlingen (Gasterosteus aculeatus) und in Sandgarnelen (Crangon crangon).
Bei den Sandgarnelen ergaben sich bei Ekelund et al. (1990) BCFs von 100.

Diejenigen Werte, die von Granmo et al. (1991) im Feldversuch vor dem industriellen Kii-
stengebiet der schwedischen Westkiiste mit in Kéfigen gehaltenen Muscheln bestimmt wur-
den, waren dagegen mit 3200 viel niedriger als die der Laborversuche von Ekelund et al.

(1990) mit den Spitzenwerten von bis zu 3.400.
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3.3. Die Metabolisierung von 4-Nonylphenol im Organismus von Siu-

gern und Fischen

Bei dieser Reaktion handelt es sich nach Auterhoff et al. (1994) um eine sogenannte Bio-
transformation eines Fremdstoffes, dem 4-Nonylphenol. Zur Biotransformation ist praktisch
jede Korperzelle fahig. Die hierfiir wichtigsten Organe sind jedoch die Niere und vor allem
die Leber. Die fiir die Biotransformation verantwortlichen Enzyme sind im Membransystem
des rauhen und glatten endoplasmatischen Retikulum integriert. Als sogenannte Mikrosomen
werden die bei der fraktionierten Zentrifugation von Leberzellhomogenaten entstehenden
Bruchstiicke des endoplasmatischen Retikulums bezeichnet. Die daran gebundenen Enzyme
heissen mikrosomale Enzyme. Zu diesen gehdren neben den Monooxygenasen auch die
Glucuronyltransferasen und Glutathiontransferasen. Nach erfolgter Biotransformation werden
die Metabolite in den Hohlrdumen des endosplasmatischen Retikulums angereichert, von dort
zum Golgi-Apparat transportiert, der das Ausscheidungsorganell der Zelle ist, und dann ent-
weder in die Galle oder ins Blut abgegeben. Durch die Biotransformation wird das 4-
Nonylphenol in eine besser wasserlosliche Form iibergefiihrt, was fiir seine Ausscheidung
iiber die Niere von essentieller Bedeutung ist. Lipophile Substanzen werden in der Niere
rlickresorbiert.

Die Biotransformation des 4-Nonylphenols ldsst sich in 2 verschiedene Phasen unterteilen.
Die Phase-I-Reaktionen erfolgen durch die mikrosomalen Monooxygenasen, welche Him-
proteine vom Typ des Cytochrom P-450 enthalten. Diese lassen sich anhand ihrer Aminoséu-
rensequenzen einzelnen Familien (1 usw.) und Unterfamilien (A usw.) zuordnen, von denen
das CYP1A- und das CYP3A-Enzym fiir die 4-Nonylphenol- und Steroidhormonmetabolisie-
rung die wichtigsten sind. Obwohl das CYP3A-Enzym, wie in den Untersuchungen von Lee
et al. (1996") und Juchan (1990) belegt, das fiir den Steroid-Metabolismus hauptverantwortli-
che Enzym ist, wurde von Lee et al. (1996°) in in vitro-Untersuchungen an Ratten auch die
entsprechende Verantwortung des CYPlA-Enzyms aufgezeigt. Die Untersuchungen von
Juchan (1990), Aoyama et al. (1990) und Meldahl et al. (1996) zielen in dieselbe Richtung.
Da das 4-Nonylphenol auch dstrogene Wirkungen besitzt, wird es in dhnlicher Weise bezie-

hungsweise durch dieselben Enzyme wie die Steroidhormone metabolisiert (Lee et al. 19967).
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Die Untersuchungen von Arukwe et al. (1997) an juvenilen Seelachsen ergaben, daf} das
Cytochrom P-450-System eine zentrale Rolle im Metabolismus einer groB3en Palette an Um-
weltgiften spielt, eingeschlossen der endogenen Steroidhormone und Fettsduren.

Dies zeigen auch die Versuche von Coldham et al. (1998) und Korach et al. (1987).

In der Phase-I-Reaktion wird nun das 4-Nonylphenol mit einer Hydroxylierungsreaktion auf
den weiteren Abbau vorbereitet. Dabei wird es zunédchst an Cytochrom P-450 mit 3-wertigem
Eisen gebunden. Nun erfolgt iiber eine Elektronentransferkette, in der NADPH und ein Fla-
voprotein nachgewiesen sind, die Ubertragung eines Elektrons auf das Eisen (unter Oxidation
von NADPH), wodurch dieses im Cytochrom P-450 2-wertig wird. Nach Anlagerung von
molekularem Sauerstoff und Aufnahme eines weiteren Elektrons iiber eine zweite Transfer-
kette zerfallt der terndre Komplex unter Regeneration von Cytochrom P-450 mit 3-wertigem
Eisen in das hydroxylierte 4-Nonylphenol (NP-OH) und Wasser. Cytochrom-haltige Mo-
nooxygenasen katalysieren alipathische und aromatische Hydroxylierungen. Zu ihnen zédhlen
nach Arukwe et al. (1997) unter anderen die 6B-, 16a- und 17a-Hydroxylosen der Leberzell-

mikrosomen. Zusammenfassend ergibt sich:

NP-H+O,+NADPH und H>NP-OH+H,0+NADP"

Durch die Monooxygenasen wird also ein Sauerstoffatom in das 4-Nonylphenol eingebaut

und das andere zu Wasser reduziert.
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Den gesamten Reaktionsmechanismus der Oxidation von 4-Nonylphenol durch Cytochrom P-

450 zeigt Abbildung 1:

NP H
{i—i"eﬁ*; (FX NPH
" @H\/ y
(EeINPOH Cytochrom P-450 /Fez’)NPH
(B8 @FHINPH [(Fe™ J@ENPH] [(Fe*) L‘ﬁNPH' —==((e% GFINPH]

Abbildung 1: Mechanismus der Oxidation von Nonylphenol (NP) durch Cytochrom P-450
(mod. nach Mutschler et al., 1994)

In der sich anschlieBenden Phase-II-Reaktion werden nun die hydroxylierten Steroidhormone
und 4-Nonylphenole mit groferen, korpereigenen Molekiilen, wie Glucuronsduren und
Glutathion konjugiert und konnen somit als wasserlosliche Endprodukte iiber die Galle oder
den Urin ausgeschieden werden. Die Phase-II-Reaktionen werden durch verschiedene Famili-
en von Transferase-Enzymen, wie beispielsweise die Glutathion-S-Transferase (GST) und die
UDP-Glucuronosyl-Transferase (UDPGT), katalysiert, welche ebenfalls in den Mikrosomen
lokalisiert sind (George, 1994; Meldahl et al.,1996; Arukwe et al., 1997).

Aufgrund der Tatsache, daB3 die Sduger gegeniiber aquatischen Organismen bedeutend mehr
an den genannten Enzymsystemen besitzen, ist die wesentlich hohere Toxizitdt von 4-Nonyl-

phenol gegeniiber aquatischen Organismen mit zu erkldren.
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Eine Zusammenfassung der Metabolisierungsschritte von 4-Nonylphenol und Steroidhormo-

nen zeigt Abbildung 2:

Phase-I-Reaktion Phase-Il-Reaktion

4-Nonylphenol I . Phase-1-Metabolit
Steroidhormone =n|Phase [-Metabolit =¥|Fhase etaboli

Oxidation Konjugation mit
akt. Glucuronsaure
akt. Sulfat

akt. Glutathion

u.a.

3 Ausscheidung ——~-

LIPOPHIL » HYDROPHIL

Abbildung 2: Die Schritte der Metabolisierung der Steroidhormone und Nonylphenole

4. Toxische Wirkungen von Nonylphenol

Die Toxizitdt der Alkylphenolethoxylate ist von der Hydrophobie der Kettenlédnge abhéngig
und steigt demzufolge mit abnehmender Zahl der Ethylenoxidgruppen. Daraus folgt die ge-
ringe Toxizitit der oberflachenaktiven Stoffe (APEOs, NPEOs) im Vergleich zu den Abbau-
produkten NP2EO, NP1EO und NP. Die besondere Toxizitét gegeniiber aquatischen Orga-
nismen ldsst sich damit erkldren, dafl diese die sich im Wasser befindlichen Alkylphenole
sowohl dermal als auch oral und iiber die Kiemen wihrend der Atmung aufnehmen koénnen.
Im Gegensatz dazu wird beim Séuger nach oraler Aufnahme ein GroBteil wieder ausgeschie-
den ohne resorbiert worden zu sein. Auch besitzen Fische und Amphibien weniger mem-
braneigene Monooxygenaseenzymsysteme, welche den Phase I-Schritt im Alkylphenolabbau

und Steroidabbau katalysieren. Aufgrund ihres lipophilen Charakters (Nimrod und Benson,
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1996%) akkumulieren die Alkylphenole in aquatischen Organismen wie Fischen, Mollusken,
Krustazeen und Algen (Ahel et al., 1993; Shiraishi et al., 1989; Lewis und Lech, 1996; Eke-
lund et al., 1990). Auf die dstrogenen und androgenen Wirkungen von 4-Nonylphenol wird in
spiteren Kapiteln eingegangen. Weitherhin ist die Ca®"-ATPase des sarkoplasmatischen Reti-
kulums ein spezifisches Ziel der 4-Nonylphenol-Aktivitdten in tierischen Zellen (Michelan-
geli et al., 1990; Lauger, 1991; Karley et al.,1997).

Der aktive Ca®"-Transport in das Lumen des sarkoplasmatischen Retikulums wird durch die
Ca’"-abhingige ATPase durchgefiihrt (Orlowski und Champeil, 1991). Das 4-Nonylphenol
stort die Gleichgewichte in den hierfiir notwendigen Reaktionsschritten, welche durch die
Ca”>*-ATPase katalysiert werden (Michelangeli et al., 1990). Dariiber hinaus induziert die
Substanz den Ca*"-Ausstrom aus den endstindigen Vesikeln des sarkoplasmatischen Retiku-
lums (Beeler und Gable, 1993). Das sarkoplasmatische Retikulum reguliert die cytosolische
Ca®"-Konzentration im Skelettmuskel. Der Ca®"-Ausstrom erfolgt durch Ca**-Kanile im sar-
koplasmatischen Retikulm und die Ca **-Anhiufung im sarkoplasmatischen Retikulum aktiv
durch die Ca®"-ATPase. Bei Muskelkontraktion kommt es zur Aktivierung der Ca**-Kaniile,
bei Muskelentspannung zum Einsatz der Ca>*-ATPase. Der durch 4-Nonylphenol induzierte
Ca”"-Ausstrom bewegt sich auf einem niedrigeren Konzentrationsniveau als die Hemmung
der Ca*"-ATPase. Durch die Verringerung der intrazelluldren Ca*"-Konzentration sinkt die
Aktivitit der Ca *"-abhingigen Myosin-ATPase. Als Folge davon vermindern sich die Mus-
kelarbeit und der Sauerstoffverbrauch am Herzen. Argese et al. (1994) zeigten die toxischen
Wirkungen von 4-NP und NPI1EC auf die mitochondriale Zellatmung anhand von in-vitro

Tests mit Rinderherzen auf.

4.1. Akute Toxizitit gegeniiber Einzellern und Mikroorganismen

Die Algenart Scenedemus subspicatus zeigt in einem Zellvermehrungstest eine EC50/72h von
1,3 mg NP/, der Wasserfloh Daphnia magna eine 48 Stunden EC50/48h von 0,14 mg NP/1
(Kopf, 1997).

Weinberger und Rea (1981) untersuchten die Nonylphenol-Wirkung auf die Ultrastruktur des
Flagellaten Chlamydomonas reinhardii. Der Organismus wurde eine Stunde lang mit 0,5 - 0,7
mg NP/l im Kulturmedium in Kontakt gebracht. Es zeigte sich, daf3 infolge dieser Behandlung

die Flagellen deformiert und die Ultrastruktur der Zellwédnde zerstort wurde.
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Moody et al. (1983) ermittelten mit Hilfe der Fluoreszenzmessung den Nonylphenoleinflufl
auf die Photosynthese bei Chlamydomonas reinhardii. 0,5 mg NP/l hemmten nach einer ein-
stiindigen Einwirkungszeit die Photosynthese zu 54,7%. In Gegenwart von 0,75mg NP/1 be-
trug die Hemmung nach einer Stunde 100%.

Knie et al. (1983) untersuchten die Wirkung von 4-Nonylphenol auf den Sauerstoffverbrauch
von Bakterien Pseudomonas putida und ermittelten eine EC10 von 10 mg NP/1/24h, welche
gemil den Untersuchungen von Trenel und Kiihn (1982) 16mg NP/1/24h fiir denselben Or-
ganismus betrug.

Lewis und Jurd (1972) zeigten, daf in Gegenwart von 32 mg NP/l die Auskeimung von Ba-
cillus subtilis-Sporen nach etwa zwei Stunden gehemmt wird. Das Nonylphenol wirkt in die-
ser Konzentration bei diesem Organismus sporostatisch; durch ein Auswaschen des Nonyl-

phenols konnte die beobachtete Hemmung wieder beseitigt werden.

4.2. Akute Toxizitit gegeniiber aquatischen Organismen

Die Datenlage zur akuten Toxizitdt von Nonylphenol ist umfangreich. In akuten Biotests wird
meist die LC50 fiir eine definierte Zeitspanne der Exposition bestimmt. Nonylphenol wirkt
sehr toxisch fiir aquatische Organismen wie Muscheln, Fische, Krebse oder Algen (DIFF,
1994). Die akute Toxizitdt von Nonylphenol fiir Miesmuscheln Mytilus edulis wurde von
Granmo et al. (1989) im Durchfluverfahren bestimmt. Die LC50-Werte betrugen fiir 96
Stunden 3,0 mg/l, fiir 360 Stunden 0,5 mg/1 und fiir 850 Stunden 0,14 mg/l. Im Vergleich da-
zu betriagt die LC50/360h bei der Sandklaffmuschel Mya arenaria 1,0 mg/l (McLeese et al.,
1980"). Weitere LC50-Werte werden von McLeese et al. (1980") fiir Sandgarnelen Crangon
vulgaris, mit einer LC50/96h von 0,4 mg/l und fiir den Hummer Homarus vulgaris mit 0,2
mg/1/96h angegeben. Die Teichmuschel Anodonta cataractae weist eine LC50/96h von 5 mg/1
auf.

Fiir Fische bewegen sich die LC50/96h-Werte zwischen 0,13 und 0,9 mg/l (McLeese et al.,
1981; Armstrong und Kingsbury, 1979; Holcombe et al., 1984).

Holcombe et al. (1984) fiihrten akute Toxizitétstests im DurchfluBverfahren mit 24 organi-
schen Stoffen, unter anderem auch mit Nonylphenolen (91% 4-NP, 4% 2-NP, 5% Di-NP) der
Pfalz und Bauer Chemical Company, Stanford, durch. Als Versuchsfische dienten Dickkopf-
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Elritzen Pimephales promela mit einem Durchschnittsgewicht von 220 mg. Es resultierten
folgende Wirkungswerte: Die LC50/48h lag bei 0,164 mg/l, die LC50/72h bei 0,137 mg/l und
die LC50/96h bei 0,135 mg/l. Die niedrigste Konzentration im LC50/96h-Versuch, bei der
erste klinische Symptome wie Gleichgewichtsstorungen auftraten, betrug 0,098 mg/1. Bei der
hochsten getesteten Konzentration von 0,187 mg NP/l traten wihrend des LC50/96h-
Versuches weitere klinische Symptome und Stérungen auf, wie vollige Lethargie gegeniiber
dufleren Stimuli, Blutungen in der Haut und Aszites.

Die Tabelle 4 informiert {iber die Bereiche der akuten Toxizitdt von Nonylphenol gegeniiber
verschiedenen Siifl - und Salzwasserorganismen. Zusammenfassend ist zu erkennen, daf} sich
die LC50-Spannen fiir aquatische Lebewesen in Bereichen von 0,13 bis 5,0 mg/l erstrecken.
Die Daten zeigen eine starke akute Toxizitdt von Nonylphenol gegeniiber aquatischen Orga-
nismen auf. Die beiden untersuchten Muscheln Anodonta cataractae und Mytilus edulis er-

wiesen sich dabei als am wenigsten empfindlich.
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Tabelle 4: Daten zur akuten Toxizitdt von Nonylphenol bei aquatischen Spezies

Art Testdauer/Std. | LC50 mg/l1 | Quelle

Siilwasser

Dickkopf-Elritze 96 0,135 Holcombe et al. (1984)
Pimephales-promelas

Dickkopf-Elritze 72 0,137 Holcombe et al. (1984)
Dickkopf-Elritze 48 0,164 Holcombe et al. (1984)
Regenbogenforelle 96 0,230 McLeese et al. (1980")
Oncorhynchus mykiss

Bachforelle 96 0,145 Armstrong und Kingsburg (1979)
Salvelinus fontinalis

Regenbogenforelle 96 0,230 Armstrong und Kingsburg (1979)
Oncorhynchus mykiss

Golddorfe 48 0,900 Schoberl et al. (1987)
Leuciscus idus

Wasserfloh 24 0,480 Monsanto (1985)

Daphnia magna

Wasserfloh 48 0,440 Monsanto (1985)
Wasserfloh 24 0,180 Bringmann und Kiihn (1982)
Teichmuschel 5,000 McLeese et al. (1980")
Anodonta cataractae

Miesmuschel 96 3,000 Granmo et al. (1989)
Mytilus edulis

Griinalge 24 1,500 Weinberger und Rea (1982)
Chlorella pyrenoidosa

Salzwasser

Lachs 96 0,1300 McLeese et al. (1981)
Salmo salar

Seelachs 96 0,900 McLeese et al. (1980%)
kleiner Seekrebs 96 0,300 McLeese et al. (1981)
Crangon septemspinosa

Hummer 96 0,200 McLeese et al. (1980")
Homarus vulgaris

4.3. Akute Toxizitit gegeniiber Saugern

Die akute Toxizitdt von Nonylphenol ist bei warmbliitigen Tieren im Gegensatz zu aquati-
schen Organismen sehr gering. Bei Ratten liegt die letale Dosis LD50/24-96h nach oraler
Verabreichung zwischen 2.462 und 580 mg/kg (UBA, 1988). Der Hersteller gibt fiir die Ratte
bei oraler Aufnahme von Nonylphenol eine LD50/24-96h von 1900 mg/kg an (Contensio
GmbH, 1997). Bei dermaler Einwirkung der Substanz auf Kaninchen liegt die LD50/24-96h
bei 2.140 mg/kg. Anhand von Inhalationsversuchen mit Ratten ermittelten Smith et al. (1962)
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eine maximale Versuchsdauer von 4 Stunden, innerhalb der keine Todesfille auftraten. Wei-
tere Daten zur akuten Toxizitdt von Nonylphenol gegeniiber Warmbliitern sind in der Tabelle

5 zusammengefasst.

Tabelle 5: Daten zur akuten Toxizitdt von Nonylphenol gegeniiber Warmbliitern

Tierart Applikationsart LD50 mg/kg/24-96h Quelle

Ratte oral 1.537 Smyth et al. (1969)
Ratte oral 580 Texaco (1985")
Ratte oral 1.300 Monsantol (1985)
Ratte oral 1.412 Taupin (1981)
Ratte oral 1.525 Hoechst (1969)
Ratte oral 1.900 Miirmann (1986")
Ratte oral 1.231 Gaworski et al.(1979)
Kaninchen dermal dermal 2.031 Smyth et al. (1969)
Kaninchen dermal dermal 2.000 Monsanto (1985)
4.4. Subakute und chronische Toxizitiat von Nonylphenol

Die NOEC/21d fiir Wasserflohe liegt bei 0,1 mg NP/l (Contensio GmbH, 1997). Die Firma
ICI gibt eine nominale NOEC/21d von 0,032 mg NP/I, eine entsprechende LOEC/21d von
0,056 mg NP/l und eine reale NOEC/21d von 0,024 mg NP/l an. Das Frauenhofer Institut
(FHG) und die Contensio GmbH geben eine nominale NOEC/21d von 0,1 mg NP/ und eine
reale NOEC/21d von 0,047 mg NP/l (FGH), beziehungsweise 0,050 mg NP/l (Contensio
GmbH, DIFF, 1994) an.

Untersuchungen von Naylor et al. (1992) ergaben, analog der Firma ICI, eine entsprechende
NOEC/21d von 0,024 mg NP/1.

Nach Kopf (1997) liegt die NOEC/21d im Wasserfloh-Reproduktionstest bei 0,001 mg NP/I.
Diese Konzentration wird z.T. in deutschen und europiischen FlieBgewissern erreicht. Die
Nonylphenol-Konzentrationen in FlieBgewéssern liegen damit in einigen Fallen im Bereich
einer reproduktionstoxischen Wirkung bei Wasserflohen. Der im Rahmen der européischen
Altstoffuntersuchung geforderte Mindestabstand (Faktor 10) von Wirk- und Expositionskon-
zentrationen wird fiir dstrogene Wirkung in einzelnen Fillen unterschritten (Gtilden et al.,

1997). Im FluB Aire (Mittelengland) wurden unterstrom der Marley-Abwasserreinigungs-
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anlage Nonylphenolwerte entdeckt, welche die o.g. NOEC/21d fiir Wasserflohe von 0,024
mg/l um den Faktor 6 tibersteigen und somit im Bereich der akuten Toxizitdt fiir Wasserflohe
(EC50/48h von 0,14 mg NP/I; Kopf, 1997) liegen (Comber et al., 1993, Blackburn und Wal-
dock, 1995).

Bei Konzentrationen von 0,5 mg/l/360h und 0,14 mg/1/850h treten subletale/chronische Ef-
fekte bei der Auspridgung der Byssusfaden bei der Miesmuschel Mytilus edulis auf (Granmo
et al., 1989; Shumway et al., 1987). Die Anordnung dieser Haftfdden ist fiir die Anheftung,
die Lagebestimmung und die Fortbewegung der Miesmuschel bedeutsam. Die Haftfadenstér-
ke wurde schon in fritheren Laborexperimenten als Antwortparameter auf Umweltgifte ge-
nutzt (Ekelund et al., 1983). Signifikante subletale/chronische Effekte wie eine Abnahme der
Haftfadenstirke und eine Anderung in der Anordnung der Byssusfiden wurden in einem
Konzentrationsbereich von kleiner als 0,056 mg NP/I/21d beobachtet. Analoge subakute Ef-
fekte traten laut McLeese et al. (1980") bei einer Konzentration von 1,0 mg NP/1/360h bei der
Sandklaffmuschel Mya arenaria auf.

In Untersuchungen von Holcombe et al. (1984) wurden bei einer Konzentration von 0,135 mg
NP/1/360h subletale (subakute) toxische Effekte bei Dickkopf-Elritzen beobachtet. Diese
subletalen Effekte wie Lethargie, Gleichgewichtsverluste und Korperverformungen kdnnen
somit einen immensen Umwelteinflul auf eine Fischspezies ausiiben. Aus diesen Griinden
steht nicht zu erwarten, daf Fische, die ihren Gleichgewichtssinn verloren haben, solche toxi-
schen Einfliisse auBerhalb der Laborbedingungen iiberleben konnen.

Kahl et al. (1997) untersuchten subletale Effekte von Nonylphenol auf die Miickenart Chiro-
nomus tentans in Mesokosmen mit semistatischer Wassererneuerung (zweimaliger Wasser-
austausch pro Tag) im Rahmen eines Life-cycle-Tests. Endpunkte waren die Schlupfrate, die
Anzahl verschiedener Entwicklungsstadien, das Wachstum und die Uberlebensfihigkeit in-
nerhalb der F-1-Generation. Die Uberlebensrate 20 Tage alter Larven zeigte bei den héchsten
getesteten Konzentrationen eine signifikante Abnahme (LOEC 0,091 mg NP/1/20d).

Bei Sdugern wie Ratten und Kaninchen fithrt Nonylphenol im Tierversuch zu sehr starken
lokalen Reizerscheinungen auf der Haut und der Schleimhaut. Eine kutane Applikation von
10 mg Nonylphenol {iber 24 Stunden fiihrte bei Kaninchen zu Nekrosen (Smyth et al., 1962,
1969). Eine 1%-ige Losung von Nonylphenol verursachte an den Augen der Versuchstiere

schwere Hornhautschdden. Nach Angaben in einem Firmen-Sicherheitsdatenblatt (UCDS,



44

1959) fithrten 500 mg Nonylphenol an der Kaninchenhaut zu einer mafigen Reizung. In Un-
tersuchungen von Miirmann (1986> 1986°) zeigten Kaninchen nach einer Hautbehandlung mit
0,5 ml Nonylphenol iiber 4 Stunden eine starke Reizwirkung mit der Bildung von Nekrosen.
Von Texaco (1985%) wurde berichtet, daf8 die Applikation von 0,5 ml Nonylphenol iiber 4
Stunden bei Kaninchen auf der Haut zu starker Reizwirkung mit Nekrosebildung fiihrte, auch
am Auge wurde eine starke Reizwirkung festgestellt. Gemill der Gefahrstoffverordnung

(GefstoffVO, 1986) wird deshalb Nonylphenol als dtzend eingestuft.
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S. Endokrine Zusammenhinge

5.1. Endokrine Substanzen in der Umwelt

Bereits Anfang der 60er Jahre erschien das Buch ,,Silent Spring* von Rachel Carson, in dem
es um die Vergiftung der Natur mit Pestiziden und Umweltchemikalien geht (Carson, 1968).
Die akute Vergiftungsgefahr ist mittlerweile in vielen Industrieldndern zuriickgegangen (Ein-
satz von Filtertechniken usw.), jedoch zeigen sich nun Langzeitwirkungen durch Anreiche-
rung dieser Umweltgifte. Nach Leisewitz (1994) belegten Studien an européischen Wildtieren
Reproduktionsschiden, welche auf hormonelle Storungen durch Umweltgifte zuriickzufiihren
sind. Unter den Stoffen mit nachgewiesener oder vermuteter hormonéhnlicher Wirkung fin-
den sich viele chlororganische Stoffe wie DDT, Lindan und PCB, welche der Toxikologie
schon aus anderen Zusammenhdngen heraus bekannt sind. Aber auch Stoffe wie die Alkyl-
phenole und die Phtalate und Bisphenol A zeigen endokrine Wirkung, Stoffe also, die in kon-
sumnahen Produkten wie beispielsweise PVC und Innenbeschichtungen von Konservendosen
enthalten sind.

Die von Leisewitz (1994) dargestellten Reproduktionsschiden betrafen zum Beispiel den seit
den 50er Jahren beobachteten Populationsriickgang bei Seehunden Phoca vitulina im Wat-
tenmeer der Ostsee, den Bestandsriickgang bei Wanderfalken Falco peregrinus in Deutsch-
land und der gesamten nordlichen Hemisphédre - aufgrund briichiger Eischalen (Folge einer
pestizidbedingten hormonellen Stérung des Ca”’-Stoffwechsels), - sowie das Aussterben von
Wellhornschnecken Buccinum undatum an den Atlantik- und Nordseekiisten, verursacht
durch die verménnlichende Wirkung der Antifouling - Substanz Tributylzinnoxid auf die
weiblichen Tiere dieser Molluskenart.

Colborn et al. (1993) berichteten von 16 untersuchten Fisch-, Vogel-, Reptilien- und Séduge-
tierarten der nordamerikanischen Great Lakes mit Krankheitsbildern wie Immunschwéche,
Unfruchtbarkeit, Stérungen der Embryonalentwicklung usw. AuBlerdem wurden Zwitterbil-
dungen bei minnlichen Tieren und mangelnde Geschlechtsreife gefunden. Dariliber hinaus
traten Gesundheits- und Geburtsschiden bei Kindern auf, deren Miitter vor und wéhrend der

Schwangerschaft Fische aus den Great Lakes gegessen hatten.
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Bei Alligatoren in Lake Apopka in Florida beobachteten Guillette et al. (1994) nach einem
Industrieunfall im Jahre 1981 (Kontamination des Sees mit grolen Mengen an DDT) Un-
fruchtbarkeit bei den Weibchen, eine um 75% verminderte Schlupfrate und eine hohe Jung-
tiersterblichkeit sowie verkriippelte Begattungssorgane und Zwitterbildung bei den méannli-
chen Tieren. Auch wiesen juvenile ménnliche Alligatoren deutlich erniedrigte Plasma-
Testosteron-Konzentrationen auf, welche um den Faktor 3 geringer waren als die einer Kon-
trollgruppe aus dem unbelasteten Lake Woodruff, welcher ebenfalls in Florida liegt.

Beim Menschen fiihrte das synthetische Ostrogen DES (Diethylstilbostrol), das seit 1947 bis
in die 80er Jahre zur Schwangerschaftsstabilisierung verschrieben wurde, als Spétfolge ver-
mehrt zu Brustkrebs und hellzelligen Adenokarzinomen der Vagina als auch zu Mif3bildungen
der Geschlechtsorgane bei den weiblichen Nachkommen. Auch bei Mdnnern nahmen Hoden-
krebs und MiBbildungen wie Kryptorchismus (Hodenhochstand) und Hypospadie (Harnroh-
renspaltung) in den letzten 50 Jahren deutlich zu (Schéifer und Zahradnik, 1997; Weidner et
al., 1998). Neben diesen Verdnderungen wurde auch ein Riickgang in der Spermienzahl bei
Minnern im Zeitraum von 1930 bis 1990 registriert, wonach die Spermiengehalte von 120
Millionen Spermien/ml Ejakulat (1930) auf nunmehr 60-70 Millionen Spermien/ml Ejakulat
(1990) absanken (Stone, 1994). Andere Untersuchungen von Thierfelder et al. (1995) und
Seibert (1996) kamen zu dhnlichen Ergebnissen: Hierbei ist zu beriicksichtigen, daf die Di-
vergenz zwischen den genannten und anderen Studien aufgrund unterschiedlicher Rahmen -
und Versuchsbedingungen griinden kann.

Auch die Qualitdt der Spermien wies in den letzten 50 Jahren eine deutliche Abnahme auf.
Untersuchungen von Carlsen et al. (1992), bei denen eine Auswertung der entsprechenden
Literatur aus diesen Jahren durchgefiihrt wurde, ergaben neben der bereits erwdhnten Ab-
nahme der mittleren Spermienkonzentration eine signifikante Verringerung des Samenvolu-
mens (1940: 3,40 ml; 1990: 2,75 ml) sowie eine steigende Anzahl an mifigebildeten Spermi-
en.

Sharpe und Skakkebaek (1993) beobachteten, dafl die obigen Befunde bei Méinnern denen
gleichen, welche bei ménnlichen Kindern der mit DES-behandelten Miitter auftraten. Die
Griinde hierfiir wurden in einer erhéhten Exposition von Foten gegeniiber exogenen und en-

dogenen Ostrogenen und deren Metaboliten gesucht.



47

Beziiglich des gehéduften Auftretens von Hodenkrebs, Kryptorchismus und Hypospadien wur-
den von Osterlind (1986), Adami et al. (1994) sowie Ansell et al. (1992) Untersuchungen
durchgefiihrt. Osterlind (1986) zeigte, daB sich die altersstandardisierte Inzidenz bei Hoden-
krebs in Didnemark in den Jahren 1943 bis 1982 mehr als verdoppelt hat, wobei sie sich in der
Altersgruppe von 15 bis 24 Jahren sogar vervierfacht hat. Diese Ergebnisse wurden durch
eine jingere Studie von Adami et al. (1994) an Ménnern aus 9 europédischen Staaten ein-
schlieBlich der neuen Bundesldnder und des Saarlandes bestétigt.

Eine Reihe anderer Untersuchungen bekriftigen einen Anstieg der Haufigkeit von Kryptor-
chismus und Hypospadien bei Neugeborenen. Beispielsweise soll sich die Haufigkeit von
Kryptorchismen bei 3 Monate alten Séuglingen in England zwischen den 50er und 80er Jah-
ren knapp verdoppelt haben (Ansell et al., 1992).

Seitdem finden sich endokrin wirksame Substanzen immer wieder in den Schlagzeilen der
Presse mit Artikeln wie ,,Droht Verweiblichung der Natur? Forscher untersuchen den Einflufl
der Ostrogene auf die Umwelt* (Bshm, 1997), ,,Chemie mit kastrierender Wirkung® (EII,
1996), ,,Falschspieler im Hormonhaushalt - Bedrohen Umweltchemikalien den Menschen?*
(Halentz, 1998), ,,Diese Siinden hat uns die Natur bis heute nicht verziehen* (Braun, 1996),
,Der Fluch der Hormone* (Schuster et al., 1997), ,,Schrumpfende Prostata - Hormondhnliche
Chemikalien weiter unter Verdacht (Helfrich, 1997), ,,Keine Entwarnung fiir die Fliisse*
(ElL, 1998), ,,A strategy for assessing the effects of xenobiotics on fish reproduction (Kime,
1999) und dhnlichen Veroffentlichungen.

5.2. Endokrine Wirkungen

5.2.1. Endokrine Mechanismen

Die derzeit in Europa giiltige Definition fiir Chemikalien mit endokriner Wirkung umfaf3t alle
direkten und indirekten Stoffwirkungen auf hormonelle Regelkreise bei Mensch und Tier. Sie
lautet: ,,Eine endokrin wirksame Substanz (,,endocrine disruptor*) ist ein von aulen kommen-
der Stoff, der Verdanderungen im endokrinen (hormonellen) System des intakten Organismus
hervorruft und dadurch entweder auf den Organismus selbst oder auf die Nachkommen ge-

sundheitsschiadlichen Einfluf} ausiibt (Leisewitz, 1994; Colborn, 1991; Colborn et al., 1993).
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In Abhéngigkeit von den verschiedenen Wirkungsmechanismen der Xenohormone werden
vier Wirkungsklassen unterschieden (Seibert, 1996):

Umweltchemikalien mit ostrogener Wirkung (Agonisten des natiirlichen weiblichen

Hormons 17-B-Ostradiol E,)

Chemikalien mit androgener Wirkung (Agonisten der ménnlichen Hormone)

Umweltchemikalien mit antidstrogener Wirkung (Antagonisten des natiirlichen weib-

lichen Hormons 17—B—Ostradiol E»)

Chemikalien mit antiandrogener Wirkung (Antagonisten der ménnlichen Hormone)
Die endokrinen Wirkungen konnen nach Seibert (1996) dabei auf direktem Weg erfolgen,
also durch Bindung an entsprechende Hormonrezeptoren und Auslosung von Wirkungen, die
denen eines korpereigenen Hormons entsprechen. Das heilit, sie wirken als Agonisten der
entsprechenden weiblichen oder minnlichen Hormone. Aber eine direkte Wirkung kann auch
durch eine Blockierung der entsprechenden weiblichen oder ménnlichen Hormonrezeptor-

stelle erfolgen, also eine Wirkung als kompetitiver Antagonist.
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In Abbildung 3 sind die Mechanismen einer direkten Wirkung von Umweltchemikalien am

Hormonrezeptor dargestellt.

Schadstoff A
Hormonahnliche

Wirkung

L

Hormonrezeptor Hormonwirkung

Schadstoff B
Hormon-

Blockierung

J

:

Hormonrezeptor keine Wirkung

Abbildung 3: Direkte Wirkung von Umweltchemikalien am Ostrogen- oder Androgen-
Hormonrezeptor (mod. nach McLachlan, 1993)

Schadstoff A wirkt hormonanolog und 16st durch seine Rezeptorbindung die entsprechende
Ostrogene und androgene Wirkung aus. In dieser direkten Weise wirken Pestizide wie DDT,
Abbauprodukte von Methoxychlor und Kepon, das synthetische Ostrogen DES und Abbau-
produkte von Alkylphenolpolyethoxylaten wie das p-Nonylphenol.

Schadstoff B blockiert die dstrogene oder androgene Rezeptorstelle und verhindert dadurch

die Hormonbindung und -wirkung. Bei DDE, einem DDT-Metaboliten, konnte eine derartige,
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in diesem Falle antiandrogene Wirkung, durch Bindung an den Androgen-Rezeptor nachge-
wiesen werden. Dies war auch bei den DDE-belasteten Alligatoren des Lake Apopka der Fall
(Leisewitz, 1994).

Neben diesen rezeptorvermittelten, direkten Wirkungen sind auch indirekte Einfliisse moglich
wie Verdnderungen der Rezeptorkonzentrationen sowie Storungen des Hormonmetabolismus
und bei der Bildung von Transportproteinen (Sexual-Hormon-bindendes-Globulin-und-
Albumin). Konkurriert eine Umweltchemikalie um Bindungsstellen dieser Proteine oder ver-
dndert sie deren Konzentration im Plasma, kann dies auch zu Anderungen der freien Hormon-
konzentrationen fiithren. Zinnorganische Verbindungen steuern beispielsweise die enzymati-
sche Umwandlung von Testosteron zu ,,Ostradiol* und weiter zu Ostrogen. Dieser indirekte
Mechanismus, die Hemmung der Cytochrom P-450-abhidngigen Aromatase, liegt der Ver-
ménnlichung von Wellhornschnecken zu Grunde (Oehlmann, 1995).

Weitere Umweltchemikalien wirken enzyminduzierend, indem sie die mischfunktionellen
Oxygenasen des Cytochrom P-450-Systems anregen. Diese bauen neben ihrer Entgiftungs-
funktion auch Steroidhormone ab. Somit fiihrt eine Enzyminduktion zu verstirktem Hor-
monabbau und damit auch zur Stérung des Hormongleichgewichtes.

Viele Umweltgifte, vor allem lipophile Verbindungen, werden durch das Cytochrom P-450-
System durch Einfithrung einer OH-Gruppe hydroxyliert, wodurch sie weiter abgebaut wer-
den und in einer wasserloslichen Form iiber Galle und Harn ausgeschieden werden.

Eine Induktion der mischfunktionellen Oxygenasen ist fiir viele Umweltgifte wie Organo-
chlorverbindungen (PCB, DDT) und polyaromatische Kohlenwasserstoffe (Alkylphenolpo-
lyethoxylate und deren Abbauprodukte) nachgewiesen und verursacht so auch eine beschleu-
nigte Hydroxylierung von Steroid-Hormonen, wie 17-f-Estradiol (E2), Testosteron, Progeste-
ron und Cortisol. Diese Hormone werden hierdurch desaktiviert, das Hormongleichgewicht
gestort.

Yano und Matsuyama (1986) untersuchten den stimulierenden Effekt von PCB auf den Abbau
der Sexualhormone im Hepatopankreas des Karpfens. Die Blutplasmakonzentrationen von
Progesteron und 17-B-Estradiol (E2) waren bei weiblichen Karpfen um 56% beziehungsweise
26% verringert, wihrend der Blutplasma-Testosteronspiegel bei mannlichen Karpfen um 53%

abnahm.
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Die Reaktion tierischer Organismen auf Umweltchemikalien ist mit der Aktivierung ihres
Cytochrom P-450-Systems korreliert. Die Hydroxylierung von Schadstoffen erfolgt in Fi-
schen viel langsamer als in Sdugern, was zur Folge hat, da3 diese Chemikalien bei Fischen

viel langer wirken kdnnen (Soontornchaat et al., 1994; Li et al., 1994; Leisewitz, 1994).

5.2.2. Stoffe mit endokriner Wirkung unter besonderer Beriicksichtigung der

Alkylphenole und ihrer Derivate

Unter den endokrin wirksamen Umweltchemikalien sind es vor allem Substanzen mit 6stro-
gener Wirkung, welche im Blickpunkt des Interesses stehen. Sie werden als Umweltdstroge-
ne, Pseudodstrogene oder auch Xenodstrogene bezeichnet (Auterhoff et al., 1994).

Die Stoffe mit dstrogener Wirkung konnen in natiirliche und synthetische Verbindungen un-
terteilt werden. Eine weitere Klassifizierung nach der relativen Wirksamkeit ist bislang nicht
sinnvoll, da die Nachweismethoden fiir die einzelnen Verbindungen sehr unterschiedlich sind.
In Tabelle 6 sind die wichtigsten Substanzen mit dstrogener Wirkung unter besonderer Be-
riicksichtigung der Alkylphenole und ihrer Derivate zusammengefal3t (mod. nach Giilden et

al., 1997; Pelissero et al., 1991; Nimrod und Benson, 19962; Newbold und Delclos, 1999).
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Tabelle 6: Zusammenfassung der wichtigsten Substanzen mit einer dstrogenen Wirkung unter beson-

derer Beriicksichtigung der Alkylphenole und ihrer Derivate

Natiirliche Verbindungen:

Endogene Ostrogene:

17-B-Estradiol (E2)

Phytodstrogene und Mykotoxine:

- Isoflavone (Formononetin, Diadzein, Equol, Biochanin A, Genistein)

- Coumestane (Coumestrol)

- Sterole (B-Sitosterol)

- Lignane (Matairesinol, Enterolacton)

- Resorcylséure-Lactone (Zearaleon)

Synthetische Verbindungen:

Synthetische Ostrogene:

- 17-a-Ethinylestradiol (EE2)

- Diethylstilbestrol (DES)

- Mestranol

Industriechemikalien und Pestizide:

Diphenylmethanderivate: o,p’-DDT, o,p’-DDE usw. (DDT und Metabolite)
Methoxychlor und Derivate: p,p’-Methoxychlor usw.
Bis(hydroxyphenyl)methane und Derivate: Bis(3-hydroxyphenyl)methan usw.
Diphenylether: 4-Hydroxy-diphenylether usw.
Triphenylmethanderivate: 4-Hydroxy-triphenylmethan usw.

Biphenyle (nicht chloriert): 4-Hydroxybiphenyl usw.

Biphenyle (chloriert): PCB Aroclor 1221 usw.

Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe: Benzo[a]pyren usw.

. Naphthole und Derivate: 1-Naphtol usw.

10. Phenylsiloxane: Diphenyletramethyldisiloxan usw. PhMe2SiOSiMe2Ph
11. Chlorierte Cyclodiene und Camphene: Endosulfan, Dieldrin usw.

12.  Phenyl-hydroxyphenylmethane: Phenyl-4-hydroxyphenylmethan usw.
13. Alkylphenole und Derivate:

PN A DD =

Nel

Wirkung (siehe FuBnoten)

Substanz in vivo in vitro

1 2 3 4 1 2 3 4 5 6 7 8
4-tert. Butylphenol X X
4-tert. Pentylphenol X X X
4-tert. Oktylphenol X X X X X X X X X
4-Nonylphenol X X X X X X X X X X X
4-Nonylphenol- X X X X X X
diethoxylat

In vivo erfasste Wirkungen:

1. Vagina: Verhornung des Vaginalepithels (Allen-Doisy-Test) bei Ratten und Méausen

2. Uterus: Erhohung des Uterusgewichtes

3. Uterus: Stimulierung der Proliferation (Zellteilung)

4. Stimulierung der Vitellogeninsynthese bei Fischen

In vitro erfasste Wirkungen:

Ostrogenrezeptorbindung mit Uterusextrakten von Ratten, Midusen und Kaninchen

MCF-7-Zellen: Stimulierung der Zellproliferation

MCF-7-Zellen: Induktion von Progesteronrezeptoren

MCF-7-Zellen: (genetisch verandert: Stimulierung der dstrogenabhangigen Transkription)

ZR-75-1 Zellen: Stimulierung der Proliferation

CEF (Hiihnerembryofibroblasten)-Zellen: (genetisch verdndert): Stimulierung der dstrogenabhéngigen Transkription
Fischhepatozyten: Stimulierung der Vitellogeninsynthese von kultivierten Leberzellen der Regenbogenforelle
Genetisch veranderte Hefezellen: Stimulierung der dstrogenabhangigen Transkription

PNANR WD~
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5.3. Funktionelle endokrine Zusammenhinge

5.3.1. Der weibliche Organismus

Nach Nimrod und Benson (1996'; 1996 1997) werden die weiblichen Sexualsteroidhormone
in den Ovarien, aber auch in den Hoden und im Gehirn des ménnlichen Organismus durch
Aromatisierung des médnnlichen Sexualsteroids Testosteron gebildet. Im weiblichen Organis-
mus erfolgt die Ausbildung der sekundiren Geschlechtsmerkmale und die Regulierung des
Fortpflanzungsgeschehens unter dem EinfluB natiirlicher Ostrogene (17-B-Estradiol). Durch
ein Hormonsignal (GnRH, GRIF) vom Hypothalamus des Gehirns kommt es in der Hypophy-
se zur Ausschiittung der gonadotropen Hormone (GtH) LH und FSH, unter deren Einfluf} die
natiirlichen Ostrogene (17-B-Estradiol) in den Ovarien freigesetzt werden. Die wichtigsten
Zielorgane von 17-B-Estradiol im Sdugerorganismus sind Uterus und Vagina (Entwicklung
des Endometriums, Wachstum und Proliferation) und die Milchdriisen. Ferner reguliert das
natiirliche Ostrogen die sensiblen Phasen der Geschlechtsentwicklung (embryonal, postnatal,
pubertir), den Menstruationszyklus und ist an mehreren Prozessen im Hormonstoffwechsel
beteiligt, beispielsweise im Fett- und Kohlenhydratstoffwechsel. Insgesamt sorgen positive
und negative Feedback-Mechanismen fiir die richtige Dosierung von 17-B-Estradiol und an-

derer Hormone beim Zusammenspiel zwischen Hypothalamus, Hypophyse und Gonaden.
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Die wichtigsten sexual-endokrinen Zusammenhinge im weiblichen Sdugerorganismus sind in

Abbildung 4 dargestellt.

Gehirn

Uterus Vagina
Milchdriisen
Sekundare Geschlechtsmerkmale

\ Menstruationszyklus

GnRH GRIF 17-B-Estradiol

/\

Hypophyse

Abbildung 4: Die endokrinen Zusammenhinge der Sexualhormone im weiblichen Siu-

gerorganismus (mod. nach Nimrod und Benson 1996%)

5.3.2. Der ménnliche Organismus

Wihrend die weiblichen Geschlechtsorgane auf die Produktion reifer Eizellen und vor allem
beim Sduger, aber auch bei einigen Fischarten, auf eine gute Versorgung und Schutzfunktion
des Embryos ausgelegt sind, sollen die Wirbeltierhoden in erster Linie eine mdglichst grofle
Spermienzahl produzieren konnen. Die Hoden der meisten Fische sind paarig angelegt und
besitzen eine lobuldre Struktur, wobei die Lobuli zum AuBlenrand des Hodens hin angeordnet
sind. Sie enthalten die Spermatozysten, kugelférmige Einheiten aus Keimzellen und Sertoli-
zellen, welche artspezifisch mehr oder weniger voneinander abgegrenzt sind. Die Keimzellen
innerhalb der Spermatozysten sind durch Interzellularbriicken verbunden und entwickeln sich
nahezu synchron. Die Lobuli der meisten Teleosteer haben einen Hohlraum, iiber den die

reifen Spermien in den Haupthodengang abgegeben werden. Sie enthalten verschiedene Rei-
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festadien: Spermatogonien, Spermatozysten, sekunddre Spermatozyten, Spermatiden, und
reife Spermien (Grier, 1993; Takashima und Hibiya, 1995). Die Spermien entwickeln sich je
nach Reproduktionszyklus und Laichverhalten der unterschiedlichen Fischarten kontinuier-
lich (Dauerlaicher) oder in bestimmten Perioden (saisonale Laicher).

Ein Funktionsschema des méinnlichen Geschlechtssystems gibt die Abbildung 5 wieder.

Hypothalamus
FSH/LH-GnRH

Adenohypophyse

......

neg‘aﬁver Feedback-
Mechanismus der
Aqdrogene

I
LH FSH

I
!
1
i
I
i
I
1
i
I

1

Leyd:fgsche
Zwischen-
zelleh

~ Samenstrang
Lobulus

Sertoli-
Zellen

Blutgefa3

Abbildung 5: Funktionsschema des ménnlichen Geschlechtssystems (nach Gimeno,

1997; Bloom and Fawcett, 1975; Thomas, 1991)
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5.3.3. Das Auftreten von Vitellogenin im Blut ménnlicher Tiere als Indikator

fiir eine Einwirkung ostrogener Substanzen

Bei eierlegenden Vertebraten wie Reptilien, Amphibien, Fischen und Vogeln regen die natiir-
lichen Ostrogene die Synthese des Eidotterprotein-Vorldufers Vitellogenin in der Leber an.
Bei den oben genannten Tierklassen haben auch ménnliche Tiere sehr begrenzt die Fahigkeit
Vitellogenin in der Leber zu synthetisieren. Sie besitzen demnach im Cytosol der Leberzellen
ebenso wie ihre weiblichen Artgenossen Ostrogenrezeptor-Proteine (cER) (Miiller und Kim
1978; Emmersen et al. 1979; Wallace und Selman, 1981; Chen, 1983; Tinsley, 1985; Sumpter
1985; Benfey et al. 1989; Pelissero et al. 1991; Piferrer und Donaldson 1992; Purdom et al.
1994; Nimrod und Benson 19961; 1997; Lech et al. 1996; Ren et al. 1996).

Die Vitellogenin Bildungsperiode bei weiblichen Regenbogenforellen 148t sich nach van Bo-
hemen et al. (1981) in 2 Stadien unterteilen. Zum einen in das Stadium der endogenen Vitel-
logenese (Mai bis Juli), in welchem die Oozyten selbst Eidotter synthetisieren. Hierbei treten
in ithnen Cytoplasmavakuolen auf, die chromophobe Substanzen beinhalten. Und zum anderen
in das Stadium der exogenen Vitellogenese (Mai bis Dezember),widhrend dessen die Oozyten
Eidottermaterial, ndmlich den Eidotterprotein-Vorldufer Vitellogenin iiber das Blut aufneh-
men (van den Hurk und Peute, 1979). Danach folgt die Phase der reifen Oozyten, in Vorbe-
reitung auf die Ovulation und den Laichvorgang. Der jéhrliche Reproduktionszyklus schliefit
mit der privitellogenen Phase (Mérz-April), welche durch das Auftreten junger Follikelzellen
im Ovar gekennzeichnet ist (Lambert et al., 1978). Das Vitellogenin ist nach Copeland et al.
(1986) ein Phospholipoprotein mit einem Molekulargewicht von 250.000-600.000 g/mol. Ne-
ben Lipid- und Kohlehydrat-Anteilen enthilt es Phosphatgruppen und Mineralsalze wie Kal-
zium (Ca2+) (Yaron et al., 1980; Scott et al., 1980; Nath und Sundararaj, 1981; Sumpter,
1985). Das Vitellogenin wird vom Bildungsort Leberzelle iiber die Blutbahn zum Ovar trans-
portiert, wo es von den Oozyten zur Bildung der Eidotterproteine Lipovitellin und Phosphitin
aufgenommen wird (Copeland et al., 1968). Demzufolge ist die Anwesenheit von Vitello-
genin im Blutplasma ein Anzeichen fiir eine strogene Stimulierung der Leberzellen bei eier-

legenden Vertebraten (Purdom et al., 1994).
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Den Wirkungsmechanismus der exogenen Vitellogenese zeigt Abbildung 6.

Blutplasma
Leberzelle
Cytoplasma
Follikel-Zellen l
S " CER CER
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Abbildung 6: Der Wirkungsmechanismus des natiirlichen Ostrogens 17-B-Estradiol an der
Hepatozyte und der EinfluB3 des gebildeten Vitellogenins auf die Eizelle bei ei-
erlegenden Vertebraten (mod. nach Nimrod und Benson,1996°; Mommsen und

Walsh, 1988)
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5.3.4. Die Vorgange bei der sexuellen Differenzierung

Das genetische Geschlecht eines Individuums wird bei der Befruchtung fixiert. Damit ist in
der Regel die Entwicklungrichtung der primitiven Gonadenanlagen vorgegeben. Ohne den
Einflul des Sry-Gens auf dem y-Chromosom, welches die Protein- und die Hormonsynthese
einleitet, wiirden geschlechtlich undifferenzierte Individuen weibliche Gonaden entwickeln.
Die weibliche Anlage (Miiller’scher Gang) und die méinnliche Anlage (Wolff’scher Gang)
entwickeln sich bis zur Geschlechtsdifferenzierung parallel, danach produzieren die Sertoli-
Zellen einen Faktor, den sogenannten Miiller’schen inhibiting factor, zur Unterdriickung und
Degeneration der weiblichen Miiller’schen Génge. Gleichzeitig fordert die Testosteronsekre-
tion die Entwicklung der Wolff’schen Ginge zur Ausbildung der Hoden und des ménnlichen
Phénotyps. In den undifferenzierten Gonaden beginnen sich die primordialen Keimzellen
(PGCs: primordial germ cells) zu teilen. Diese werden vor der Geschlechtsdifferenzierung,
dem sogenannten undifferenzierten Stadium, als PGCs bezeichnet. Die PGCs erkennt man
lichtmikroskopisch u.a. an ihrer Grofe, ihren klaren Zell- und Zellkerngrenzen und ihrem
feingranulierten Kernchromatin. Bei der Regenbogenforelle beispielsweise wandern sie um
den Schlupfzeitpunkt am dorsalen Mesenterium entlang zum Peritoneum, bis sie schlieBlich
an ihren endgiiltigen Bestimmungsort in den Genitalleisten unterhalb der Urnierengidnge ge-
langen. Die PGCs erhalten nach ihrer mitotischen Teilung im Ovar die Bezeichnung ,,O0go-
nien* beziehungsweise ,,Spermatogonien im Hoden. Bei Fischen ist der Beginn der Gona-
dendifferenzierung durch das Auftreten meiotischer Kernfiguren erkennbar, wobei die Hoden
in der Regel ldnger histologisch undifferenziert bleiben als die Ovarien. Bei der Regenbo-
genforelle setzt die Meiose in den Ovarien etwa um die Zeit des ,,Aufstehens* (Fiillung der
Schwimmblase) ein. Das spitere Hodengewebe 148t vor dem Eintritt der Meiose in den Keim-
zellen schon zwei Arten von Somazellen in der noch undifferenzierten Gonadenanlage erken-
nen. Ein Zelltyp besitzt einen groflen, linglichen Zellkern und befindet sich sowohl innerhalb
als auch um die Keimzellnester herum, der andere Zelltyp zeigt einen kleineren Zellkern und
ist vor allem an den Hodenrdndern zu finden. Dabei entwickeln sich, wie am japanischen
Reiskdrpfling Medaka aufgezeigt, die mehr zentral lokalisierten Gewebezelltypen bei den

minnlichen Fischen vermutlich zu Sertolizellen (Takashima und Hibiya, 1997).
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Bei einigen Fischarten, den sogenannten undifferenzierten Arten, kommt es natiirlicherweise
im Laufe der Gonadenentwicklung zu einem zwischenzeitlichen Hermaphroditismus, das
heift, bevor das endgiiltige gonadale Geschlecht erkennbar ist, zeigen alle Tiere die Anlagen
eines Ovars, und spétere minnliche Tiere dann ein Ubergangsgonadenstadium, in dem méinn-
liche und weibliche Keimzellen gleichzeitig auftreten. Die Regenbogenforelle und der japani-
sche Reiskérpfling Medaka gehoren zu den differenzierten Fischarten, wobei bei der ménnli-
chen Regenbogenforelle das undifferenzierte Stadium verlidngert auftritt; das Auftreten der

Keimzellenteilung (Meiose) ist im Vergleich zu den weiblichen Fischen verzogert.

5.3.5. Die sensiblen Stadien wihrend der Geschlechtsentwicklung

Durch die Einwirkung von Xenodstrogenen oder einen UberschuB oder Mangel an natiirli-
chen Hormonen kann es im Organismus zu einem Hormonungleichgewicht kommen, welches
in bestimmten Entwicklungsphasen zu irreversiblen Schiden (Ausbildung weiblicher Cha-
rakteristika in chromosomalen Mainnchen; méannliche Charakteristika in chromosomalen
Weibchen) fithren kann. Fiir die Ostrogene selbst ist diese Tatsache lange bekannt und wird
beispielsweise in der Fischzucht, besonders bei Salmoniden, zur Produktion von weiblichen
Monosex-Populationen angewandt (Yamamoto, 1958 und 1969; Goetz et al., 1979; Johnstone
et al., 1978 und 1979; Bye und Lincoln, 1986; Piferrer und Donaldson, 1989; Donaldson et
al., 1993, Kime, 1999). Ebenso konnen Androgene zur kontrollierten Geschlechtsdifferenzie-
rung (médnnliche Monosex-Populationen) und Sterilisation von Fischen verwendet werden
(Solar et al., 1984; van den Hurk und van Oorth, 1985; Piferrer und Donaldson, 1989).

In folgenden Entwicklungsphasen reagieren die Fische besonders empfindlich auf Storungen
des Endokrinums:

Differenzierung des gonadalen Geschlechts

Entwicklungsphase zur sexuellen Reife (Laichreife)
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Die Vorgénge bei der sexuellen Differenzierung von Vertebraten sind in Abbildung 7 darge-

stellt.
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Der Prozelk der sexuellen Differenzierung der meisten Vertebraten

Abbildung 7: Die Vorginge bei der sexuellen Differenzierung von Vertebraten (modifiziert

nach Gimeno, 1997)

Hierbei konnen schon relativ kurze Expositionszeiten, zum Beispiel wihrend der friihen Go-
nadenentwicklung, zu bleibenden Verdnderungen in erwachsenen Individuen fiihren. Als Bei-
spiel hierfiir ist das synthetische, nicht steroide Ostrogen Diethylstilbestrol (DES) zu nennen,
welches in den 50er und 60er Jahren als Schwangerschaftsschutzhormon bei Frauen zum Ein-
satz kam (Nimrod und Benson, 1996'). McLachlan et al. (1984) und McLachlan und Dixon
(1976) untersuchten die Nachkommen dieser Frauen. Die Kinder beiderlei Geschlechts zeig-
ten morphologische Verdnderungen der Gonaden. Bei den weiblichen Nachkommen traten
steigende Krebsraten (z.B. Vaginalkarzinome und Brustkrebs) auf.

Ostrogene und Pseudodstrogene konnen demnach bei minnlichen Tieren mehr oder weniger
verweiblichend in die primdren und sekundédren Geschlechtsmerkmale eingreifen. Im weibli-
chen Organismus bewirken sie zusammen mir Progesteron die Ausbildung von Ovidukt und

Ovar. In sehr geringen Mengen kommen Ostrogene auch natiirlicherweise in ménnlichen In-
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dividuen vor, in hohen Dosen kommt es bei diesen zur Unterdriickung der Spermatogenese

und zur Degeneration des Hodens.

5.4. Testverfahren zur Bestimmung der endokrinen beziehungsweise 0s-

trogenen Aktivitat von Umweltchemikalien

Wenn ein Stoff in einer Zelle, in einem Gewebe oder Organ oder in einem Organismus Ostro-
gene Wirkungen ausldsen kann, so besitzt dieser Stoff ein Ostrogenes Potential. Es ist dabei
nicht moglich anhand der chemischen Struktur eines Stoffes auf seine dstrogene Wirksamkeit
zu schlieBen, da sich zum einen strukturell dhnliche Verbindungen stark in ihrer 6strogenen
Aktivitdt unterscheiden kdnnen und zum anderen ganz unterschiedliche aufgebaute Verbin-
dungen mit Ostrogener Aktivitdt bekannt sind.
In einem Testsystem bestimmt man daher jeweils eine Ostrogene Wirkung durch die Dosis
einer Substanz, die die gleiche Wirkung auslost, wie die einer Ostrogen wirkenden Ver-
gleichssubstanz, in der Regel sind dies das natiirliche 173-Estradiol (E2) oder das syntheti-
sche 17a-Ethinylstradiol (EE2), das heiit man gibt die relative Ostrogene Potenz der ver-
schiedenen Stoffe an. Zur Zeit existieren keine standardisierten Testmethoden zur Bestim-
mung der Ostrogenen Potenz von Umweltchemikalien (Giilden, 1995; Giilden et al., 1997).
Dabei ist jedoch zu beachten, da3 die im einzelnen ausgelosten dstrogenen Effekte nicht mit
einer Schiadigung im Reproduktionsgeschehen gleichgesetzt werden konnen. Hierzu sind
mehrere der ausgelosten Ostrogenen Effekte in ihrer Gesamtheit und Kombination zu beach-
ten, zusammen mit Kombinationen von Endpunkten aus addquaten Expositionswirkungsda-
ten. All dieses zusammen 4Bt erst eine 6kotoxikologische Beurteilung von endokrinen und
toxischen Wirkungen zu. Im Work Shop-Bericht von Gray Jr. et al. (1997) iiber endokrine
Untersuchungsverfahren wurden folgende Endpunkte aufgezeigt:
1. Invitro:  Bewertung der Zellproliferation (E-screen, MCF-7 Zellen), Androgen- und
Ostrogenrezeptorbindung, steroidale Enzym- bzw. Hormonsynthese, biochemi-

sche Methoden, in vitro und ex vivo Hoden bzw. Ovar-Steroidhormonsynthese
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2. In vivo: Gewichte und Histologie der Reproduktionsorgane, Serum-Hormonspiegel,

5.4.1.

b)

Genaktivierung in vivo, Proteinsynthese, Verhalten, Wachstum, Entwicklung,

Tréchtigkeitsverhalten und Anatomie bzw. Morphologie

In vitro-Methoden zur Untersuchung ostrogener Wirkungen

E-screen-Test:

MCF-7 und ZR-75-1 Zellextrakte (6strogen sensitive menschliche Mammakarzi-
nomzellen) dienen zur Untersuchung der Mechanismen Ostrogener und antidstroge-
ner Wirkungen von Umweltchemikalien. Ostrogene und Xenodstrogene stimulieren
die Proliferation der Zellen und die Synthese von Ostrogen- und Progesteronrezepto-
ren (Engel et al., 1978; Soto et al., 1992; Giilden, 1995).

Nach 6-tdgiger Inkubation wird das Zellwachstum nach Einwirkung der Testsubstanz
mit dem durch 17B-Estradiol induzierten verglichen. Einige Pestizide (zum Beispiel
DDT, Dieldrin) und Alkylphenole (zum Beispiel 4-Nonylphenol) zeigten sich dabei
proliferationssteigernd, allerdings in einer um den Faktor 10 niedrigeren Potenz als
17B-Estradiol (Soto et al., 1991; Blom et al., 1998)

Induktion der Proteinsynthese bzw. von Enzymaktivitdten:

Auch in vitro lassen sich Leberzellen, beispielsweise von Regenbogenforellen, durch
Substanzen mit Ostrogener Wirkung zur Synthese und Ausschiittung von Vitello-
genin anregen. Mit primérkultivierten Forellenleberzellen ist ein in vitro-Test ent-
wickelt worden, in dem ebenfalls die Stimulierung der Vitellogeninsynthese als
ostrogenspezifischer Endpunkt erfalit wird (Pelissero et al., 1993). Mit diesem Test-
system wurden verschiedene Alkylphenolethoxylate und deren Abbauprodukte un-
tersucht (Jobling und Sumpter, 1993; White et al., 1994).

Stimulierung der Genexpression genetisch verdnderter Zellen:

Molekularbiologische Methoden ermdglichen es, fremde Gene beispielsweise in
Hefezellen einzuschleusen. Durch Transfektion von Genen fiir Ostrogenrezeptoren
und von sogenannten Reportergenen, Chimiren aus Regulatorregionen eines Gens

mit Ostrogenrezeptor-bindenden DNA-Elementen (estrogene responsive elements =
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ERE) und einem Gen fiir ein Enzym, dessen Expression einfach zu messen ist, kon-
nen Ostrogensensitive Zellen hergestellt werden.

Eine weitere Moglichkeit besteht darin, dstrogensensitive Zellen wie zum Beispiel
MCF-7 Zellen nur mit einem Reportergen zu transfizieren, um ein einfach zu mes-
sendes Signal fiir die Aktivierung der Genexpression zu erhalten (Ren et al., 1997)
Empfindliche Ostrogentests mit transfizierten Hefen (Saccharomyces cerevisiae)
sind von verschiedenen Arbeitsgruppen verwendet worden. So beniitzten Klein et al.
(1995 u. 1994) einen von ihnen entwickelten transformierten Hefestamm zur Mes-
sung von Ostrogenkonzentrationen im Blut. Arnold et al. (1996', 1996%) untersuch-
ten mit einem von ihnen entwickelten analogen Hefetest (YES - assay, yeast estrogen
system) verschiedene Pestizide, Oktylphenol und zwei Hydroxybiphenyle. Routledge
und Sumpter (1996) verwendeten einen rekombinanten Hefestamm zur Untersu-
chung der 6strogenen Potenz zahlreicher Detergentien und ihrer Abbauprodukte (u.
a. Nonylphenol).

Ostrogenrezeptorbindung einer Testsubstanz im Austausch zu radioaktiv markiertem
17B-Estradiol:

Die Abnahme von radioaktiv gebundenem 17p-Estradiol (3[H]—17B—Estradiol) wird
zur Abnahme der Bindungsaffinitit der Testsubstanz in Beziehung gesetzt. Hierbei
werden Extrakte von Ostrogenrezeptorreichen Geweben wie dem Uterus von Nagern
oder Forellenlebern als Testgewebe verwendet (Miiller und Kim, 1978; Korach et al.,

1988; White et al., 1994; Jobling et al., 1995; Danzo, 1997).

In vivo-Methoden zur Untersuchung dstrogener Wirkungen

Die klassischen in vivo-Tests erfassen die 0strogenen Wirkungen einer Substanz auf den Ge-

nitaltrakt weiblicher Tiere:

a)

Allen-Doisy-Test:

Die Verbindung und Verhornung des Vaginalepithels ovarektomierter Ratten und
Maiuse dient als Nachweis der ostrogenen Wirkung einer Substanz. Die zu untersu-
chenden Substanzen werden einmalig oder mehrmalig, systematisch (zum Beispiel

subcutan, intramuskuldr) oder lokal (intravaginal) verabreicht. Als Nachweis 0stro-
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gener Wirkung wird das Erscheinen von verhornten Zellen in Vaginalabstrichen 2 - 3

Tage nach Beginn der Verabreichung der Testsubstanz angesehen. Die Dosisabhén-

gigkeit der Ostrogenen Wirkung kann als Dosis-Haufigkeitsbeziehung durch Ver-

wendung mehrerer Dosierungen und mehrerer Tiere pro Testgruppe bestimmt wer-
den. Mit Hilfe des Allen-Doisy-Tests wurden die natiirlichen Ostrogene entdeckt
und isoliert, und in den 30iger Jahren wurden synthetische Verbindungen untersucht
wie beispielsweise das Diethylstilbestrol (DES) (Cook and Dodds, 1933; Dodds and

Lawson, 1938; Dodds et al., 1933).

Uterusgewichtstest:

Nach Testsubstanzgabe (in der Regel per os) an juvenile oder ovarektimierte Ratten

und Méuse werden die Uteri herauspripariert und gewogen (Lee und Lee, 1996).

Weitere Ostrogene Uterus-Wirkungen, die gemessen werden konnen:

o) Zunahme des Glykogengehaltes im Uterus (Bitman et al., 1978)

B) Stimulierung der Zellteilung im Endometrium kann als vermehrte DNA-
Synthese, gemessen als °[H]-Thymidin-Einbau, erfaBt werden (Soto et al.,
1991)

y)  Eine Erhohung der Ornithindecarboxylase-Aktivitdt tritt im Zusammenhang
mit vermehrtem Zellwachstum auf und wird als nicht-gewebsspezifischer Mar-
ker fiir erhohte Zellproliferation angesehen (Kupfer und Bulger, 1987)

8)  Bindung von dstrogenen Substanzen an den Ostrogenrezeptor und Messung als
Hemmung der Aufnahme von *[H]-17B-Estradiol am in vivo Uterus (neben den
Xenodstrogenen binden auch viele Antidstrogene an den Ostrogenrezeptor)

e)  Eine Erhohung der Uterin-Peroxidase-Aktivitdt als Marker fiir eine erhohte
Zellproliferation (Lee und Lee, 1996)

Oviduktgewichtstest:

Im Ovidukt juveniler Vogel 1osen Ostrogen wirkende Substanzen eine intensive

Zellteilung, eine Gewichtszunahme und eine Zunahme des Glykogengehalts, und die

Synthese der Proteine Ovalbumin und Conalbumin aus (Dorfman und Dorfman,

1953; Ashfield et al., 1998)

Weitere Testmethoden:
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Die Geschlechtsentwicklung weiblicher Ratten und Mause:

Die Injektion von 6strogen wirksamen Stoffen fiihrt bei weiblichen Ratten und Mau-
sen wihrend der neonatalen Phase zu einem frithzeitigen Eintritt der Geschlechts-
reife und bei den geschlechtsreifen Tieren zu Storungen im Reproduktionszyklus.
Dies wird gemessen als dauerhafte Verhornung des Vaginalepithels (PVE, persistie-
render Vaginaldstrus). Die ebenfalls auftretenden Ovulationsstérungen sind an den in
den Ovarien enthaltenen Follikeln unterschiedlicher GroBe aber ohne Gelbkorper zu
erkennen.

Dieser gesamte Symptomkomplex wird auch als PVE-Syndrom bezeichnet und ent-
spricht einer Beschleunigung der sexuellen Reifung und Alterung (Gellert, 1978',
Gellert, 19782; Eroschenko et al., 1995). Diese Wirkungen kénnen auch durch An-
drogene ausgelost werden.

Geschlechtsdifferenzierung von Reptilien:

Bei vielen Reptilien, zum Beispiel bei Alligatoren-, Schildkréten- und Eidechsenar-
ten, wird das Geschlecht nicht genetisch, sondern durch die Inkubationstemperatur
der Eier bestimmt. Die Applikation von Ostrogen wirkenden Substanzen auf die
Eischale wihrend der Geschlechtsdifferenzierung bei Inkubationstemperaturen, die
normalerweise Médnnchen produzieren, 16st auch die Entwicklung von Ovarien aus
(Bergeron et al., 1994; Wibbels und Crews, 1992).

Histopathologie der Gonaden:

Exposition mit Ostrogen wirkenden Substanzen in der Zeit der Geschlechts-
differenzierung fiihrt zur Feminisierung der Gonaden ménnlicher juveniler Karpfen
(Gimeno, 1996).

Histopathologie der Milchdriise:

Exposition mit Ostrogen wirkenden Substanzen (Nonylphenol subcutan) fiihrt zu
steigender Proliferation der Gesdugeepithelzellen bei weiblichen Konigsratten
(Colerangle und Roy, 1996).

Vitellogeninsynthese bei Fischen:

Die Ménnchen und nicht geschlechtsreifen Weibchen von eierlegenden Vertebraten,
(Vogel, Amphibien, Reptilien, Fische) produzieren natiirlicherweise keine Vitello-

genine, konnen jedoch durch exogene Ostrogen wirkende Substanzen dazu angeregt
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werden. Die Stimulierung der Vitellogeninsynthese bei juvenilen Fischen wurde als
Endpunkt in Versuchen zur Bestimmung der dstrogenen Aktivitit von 173-Estradiol
(E2), 17a-Ethinylestradiol (EE2), Alkylphenolen und Alkylphenolderivaten wie
Nonylphenol verwendet (Tinsley, 1985; Copeland et al., 1986; Le Guellec et al.,
1988; Tyler et al., 1988; Purdom et al., 1994; Sheahan et al., 1994, Sumpter und
Jobling, 1995; Harries et al., 1995; Folmar et al., 1996; Ren et al., 1996; Lech et al.,
1996; Christiansen et al., 1998). Auch wurde die Stimulierung der Vitellogeninsyn-
these in Feldversuchen zur Erfassung dstrogener Aktivitéit in Abfliissen von Kliran-

lagen verwendet (Purdom, et al., 1994, Folmar et al., 1996; Harries et al., 1997).

5.5. Die relative Potenz von dstrogenwirksamen Stoffen

Die endokrine Potenz eines Stoffes ist abhidngig von den jeweiligen Expositionsbedingungen
und vom Untersuchungssystem. Der Vergleich zwischen den in-vitro und in-vivo Versuchen
zeigt, dall es anhand der relativen dstrogenen Potenzen und der LOEC-Werte nicht moglich
ist, von in-vitro Studien auf in-vivo Belastungen in Gewéssern zu schlieen.

Die Variationsbreite der in-vivo zu den in-vitro Reaktionen bei den LOEC-Werten schwankt
dabei um den Faktor 1.000 bei 17B-Estradiol (E2), da es keine nachvollziechbare Konzentra-
tions-Wirkungs-Beziehung gibt. Bei Bestimmung der relativen 6strogenen Potenzen sind die-
se in-vitro in Bezug auf das 17a-Ethinylestradiol (EE2) um die Faktoren 93 (Nonylphenol)
bis 250 (Oktylphenol) niedriger als in Bezug auf das 17B-Estradiol (E2), bei dem die Faktoren
um etwa 140 (Nonylphenol) bis 420 (Oktylphenol) niedriger sind. Hier wéren systematische
Studien zur Optimierung und Standardisierung der Testmethoden, zur Priifung, welche expe-
rimentellen Bedingungen in-vitro meBbar Potenzen beeinflussen und zur Vergleichbarkeit die
in-vivo Resultate an aquatischen Organismen von Noéten (Gtildner et al., 1997).

Die in-vitro Versuchssysteme reichen von den Ostrogen-Rezeptoren im Zytosol aus Rattenu-
teri (Miiller und Kim, 1978), iiber die Ostrogen-Rezeptoren in den zytosolischen Extrakten
aus Forellenlebern (White et al., 1994; Jobling et al., 1995) bis hin zu den menschlichen
MCF-7 Zellen (Soto et al., 1995). Dabei wurden von Miiller und Kim (1978) Alkylphenole
wie zum Beispiel das 4-sec Butylphenol, das 4-sec Pentylphenol und das 2-sec Pentylphenol,
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von White et al. (1994) das 4-Nonylphenol und das 4-Oktylphenol, von Soto et al. (1995) das
4-Nonylphenol und von Jobling et al. (1995) das Butylhydroxyanisol (BHA) als zu untersu-
chende Substanzen mit Ostrogener Wirkung verwendet. Beziiglich der Verdringung von
Ostrogen an den Ostrogenrezeptoren ergab sich fiir die untersuchten Alkylphenole im Ver-
gleich zum 17B3-Estradiol (E2) eine relative Bindungsaffinitit von 10 “ bis 107 (White et al.,
1994; Soto et al., 1991, 1995).

Jobling und Sumpter (1993) erhielten in ihren Untersuchungen zur Wirkung von Alkylphe-
nolen auf die Induktion der Vitellogeninsynthese in kultivierten Forellenhepatozyten eine
relativ niedrige dstrogene Potenz von 10™ bis 10”7 im Vergleich zum natiirlichen Ostrogen
(17B-Estradiol, E2).

Die Forellenhepatozyten scheinen hierbei erheblich weniger sensitiv fiir die Ostrogene zu sein
als die MCF-7 Zellen (Giildner et al., 1997). Weitere Moglichkeiten, die auf Ostrogen (17f-
Estradiol, E2) bezogene relative Potenz von Alkylphenolen zu bestimmen, sind der von Ar-
nold et al. (1996, 1996%) verwendete YES - Test (Yeast estrogen system) und die von Rout-
ledge und Sumpter (1996) verwendeten gentechnisch verdnderten Hefezellen.

Fiir Saugetiere (Ratten mit intraperitonaler Injektion) wurden bislang relative dstrogene Po-
tenzen von 2,5 x 10~ in Relation zum natiirlichen Ostrogen (17B-Estradiol, E2) und 1,0 x 10
(Méuse mit subcutaner Injektion) gemessen (Lee und Lee, 1996; Shelby et al., 1996). Eine
endgiiltige Beurteilung der relativen 0strogenen Potenz von Alkylphenolen ist bis jetzt nicht
moglich.

Untersuchungen von Harries et al. (1995) zur Beschreibung der Konzentrations-Wirkungs-
beziehungen ergaben fiir die Induktion der Vitellogeninsynthese bei Nonylphenol eine NOEC
von 5 pg/l und eine LOEC von 20 pg/l und bei Oktylphenol eine NOEC von 1,6 pg/l und eine
LOEC von 4,8 pg/l. Das Oktylphenol ist demnach etwa um den Faktor 4 aktiver als das
Nonylphenol. Zum Vergleich hierzu lag die von Sheahan et al. (1994) bestimmte LOEC von
17a-Ethinylestradiol (EE2) fiir die Induktion der Vitellogeninsynthese bei minnlichen Forel-
len bei 0,3 ng/l.

In Tabelle 7 sind die relativen Potenzen dstrogen wirksamer Substanzen zusammengestellt.

Tabelle 7: Relative Potenz Ostrogenwirksamer Substanzen z. B. Alkylphenole (mod. nach

Gtlden et al., 1997)
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Untersuchungsmethoden

Substanz MCF-7 Zellen Forellenhepatozyten Forellenhepatozyten
(E-screen), Vitellogeninsynthese Vitellogeninsynthese

(Soto et al. 1992, 1995) (Jobling/Sumpter, 1993) (Pelissero et al., 1993)

17B-Estradiol (E2) 1,0 1,0 1,0

Zeralenon 0,1

Coumestrol 0,00001 0,001 - 0,0005

Kepon 0,000001

DDT 0,000001

Diethylstibestrol (DES) 10,0

NP-techn. 0,000003

4-Nonylphenol 0,00003 0,000009

4-Oktylphenol 0,0003 0,000037

4-NP2EO 0,000006

4-NP1EC 0,000006

Buthylhydoxyanisol 0,0000006

(BHA)
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5.5.1. Die ostrogenen Wirkungen von Nonylphenol gegeniiber der von natiir-

lichen und synthetischen Ostrogenen

Miiller und Kim (1978) wiesen fiir bestimmte Alkylphenolpolyethoxylate die Féhigkeit an die
Ostrogenrezeptoren zu binden nach. Die Fihigkeit, anstelle des natiirlichen Ostrogens E2 die
Ostrogenrezeptoren zu besetzen, ist dabei abhingig von der Kettenlinge (Hydrophobie) und
von einer para-Substitution am Phenolring der Verbindung. Soto et al. (1992) entdeckten in-
vitro die Fahigkeiten eines Bestandteils von Polystyrol in den Zentrifugenréhrchen zur Pro-
liferation von Ostrogen sensitiven Brustkrebszellen (MCF-7 Zellen). Als verantwortliche Sub-
stanz wurde Nonylphenol identifiziert.

White et al. (1994), Soto et al. (1995) und Blom et al. (1998) wiesen in-vitro fiir zahlreiche
Alkylphenole, darunter das Nonylphenol, eine Affinitit zum Ostrogenrezeptor nach. Als Ver-
gleichssubstanz wurde jeweils das natiirlich vorkommende 173-Estradiol (E2) verwendet.
White et al. (1994) verwendeten neben den Zellkulturen aus menschlichen Brustkrebszellen
(MCF-7 Zellen, ZR-75-1 Zellen) auch kultivierte Regenbogenforellenhepatozyten. Die unter-
suchten alkylphenolischen Stoffe wie Oktylphenol, Nonylphenol, NP2EO und NP1EC fiihrten
dabei zu einer dosisabhiingigen Steigerung der Vitellogeninproduktion. In einer weiteren in-
vitro Studie mit kultivierten Regenbogenforellenhepatozyten konnten Jobling und Sumpter
(1993) ebenfalls belegen, daB3 die Alkylphenolpolyethoxylate und deren Abbauprodukte die
Vitellogeninproduktion einleiten kdnnen. Sheahan et al. (1994) exponierten in-vivo weibliche
und minnliche einjdhrige Regenbogenforellen in dem kiinstlichen Steroidhormon 17a-
Ethinylestradiol (EE2), welches in oralen Kontrazeptiva zum Einsatz kommt. Diese Studien
zeigten, daBl bereits durch eine Konzentration von 1 ng/l EE2 nach 10 Tagen eine nach-
weisbare Plasmavitellogeninkonzentration vorhanden war. Nach 28tdgiger Behandlung mit
derselben Konzentration zeigten die juvenilen Tiere beiderlei Geschlechts einen Blutplasma-
vitellogeninspiegel von bis zu 5 mg/ml. Die parallel durchgefiihrten histologischen Untersu-
chungen erbrachten in den Fischleberzellen eine Erschopfung an zelleigenem Vorratsmaterial.
Dariiberhinaus ist die Synthese von normalen Serumproteinen vermindert. Das Vitellogenin
ist ein kalziumreiches Molekiil, es enthélt 0,5 - 0,6 % Kalzium (Bjornsson und Haux, 1985).
Aus diesem Grund steigt der Kalziumbedarf wihrend der Zeit der Vitellogenese an und fiihrt

zu einer Kalziummobilisierung aus kalziumreichen Korpergeweben. E2-Injektionen zeigten
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bei juvenilen weiblichen Regenbogenforellen eine deutliche Abnahme des Kalziums in den
Schuppen (Carragher und Sumpter, 1991).

Untersuchungen von Purdom et al. (1992) mit EE2 an Karpfen wiesen ebenfalls die Induzie-
rung der Vitellogeninsynthese nach. In den Versuchen von Tinsley (1985) wurden Plas-
maphosphoproteine, Gesamtplasmaprotein und Plasmakalzium als indirekte Parameter fiir die
exogene Vitellogenese bei der gemeinen Karausche eingesetzt. Die médnnlichen Karauschen
wurden dabei durch E2-Injektionen zur Vitellogeninsynthese gebracht. Nach E2-Behandlung
betrug die Gesamtplasmakalzium-Konzentration 2,43 £ 0,20 mmol/l. Die Normalwerte an
Gesamtkalzium fiir die ménnliche Regenforelle betragen laut Booke (1964) 2,74 - 3,50
mmol/l. Nach E2-Behandlung betrugen die Phosphorwerte 10,25 + 1,53 mmol/l. Die Phos-
phorstandardwerte lagen bei den méannlichen Karauschen bei 15,1 + 2,8 mg P/1.

Das errechnete molare Plasma-Kalzium-Phosphoprotein-Verhéltnis betrug 1,17, das hei3t zur
Vitellogeninbildung wurden 1 Molekiil Kalzium und 1 Molekiil Phosphoprotein verwendet.
Nimrod und Benson (1996') konnten 7 Tage nach intraperitonaler p-Nonylphenol-Injektion
beim juvenilen Kanalwels Ictalurus punctatus ebenfalls Serumvitellogenin nachweisen. 79
mg NP/kg fiihrten zu einem Serum-VG-Gehalt von 3,6 mg/ml, 237 mg NP/kg zu einem An-
stieg auf 9,5 mg VG/ml Blutserum. Die verwendete Vergleichssubstanz E2 fiihrte schon bei
einer Dosierung von 0,6 mg/kg zu einem Serum-VG-Spiegel von 355,5 mg/ml Blutserum.
Eine Behandlung mit 0,6 mg/kg EE2 hatte einen Wert von 473,1 mg VG/ml zufolge, wihrend
0,6 mg/kg DES zu einem Blutserum-VG-Spiegel von 114,3 mg/ml fiihrten. Untersuchungen
von Jobling et al. (1996) an ménnlichen Regenbogenforellen ergaben, daB NP ab 20,3 pg/l
und OP bereits ab 4,8 pug/l nach 3-wochiger Exposition zu einem verminderten gonadosomati-
schen Index und zu einem signifikanten Anstieg des Blutplasma-VG-Spiegels fiihrten.

Lech et al. (1996) und Ren et al. (1996) zogen die Messung der VG-m RNA in Forellen-
hepatozyten als Methode zur Darstellung einer dstrogenen Wirkung der Alkylphenole heran.
Die Expression der VG-m RNA setzte bereits einen Tag nach Exposition in 10 ug/l NP ein.
Im Rahmen von Feldversuchen in England exponierten Purdom et al. (1994) sowie Harries et
al. (1997) Regenbogenforellen in Netzgehegen unterhalb von Kliranlagenausldufen. In den
USA wurden dhnliche Versuche mit Karpfen durchgefiihrt (Folmar et al., 1996). Auch hier

war das VG ein Indikator fiir das Vorhandensein dstrogener Substanzen wie der natiirlichen
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Ostrogene 17B-Estradiol (E2) und Estriol (E3), sowie der Alkylphenole. Das Estriol (E3)
stellt dabei ein relativ schwach 6strogen wirksames Abbauprodukt von Ostradiol dar.

Die Feldversuche von Harries et al. (1997) ergaben bei den im FluB3 Aire gehaltenen ménnli-
chen Regenbogenforellen reduzierte gonadosomale Indices.

Dariiberhinaus wiesen Fische aus insgesamt 5 englischen Fliissen im Vergleich zu Kontroll-
tieren signifikante Erhdhungen der Plasma-VG-Spiegel auf. Die Plasma-VG-Konzentrationen
reichten von 6 pg VG/ml Blutplasma bei Fischen aus dem FluB Arun bis hin zu 580 pg
VG/ml Blutplasma bei Fischen aus dem Fluf} Lea.

Die hochsten gemessenen VG-Werte von Regenbogenforellen nach Exposition in natiirlichen
oder synthetischen Ostrogenen liegen im mg VG/ml Blutplasma-Bereich (Scott und Sumpter,
1983; Sheahan et al., 1994, Nimrod und Benson, 1996 1).

Piferrer und Donaldson (1992) untersuchten die Wirkungen des natiirlichen Ostrogens E2 und
des synthetischen Ostrogens EE2 in einer Konzentrationen von 400 pg/l bei einer Wirkdauer
von 1, 2, 4 oder 8 Stunden am Chinock-Lachs Oncorhynchus tshawytscha. Bei mannlichen
Tieren aus der 8-Stunden-EE2-Gruppe wiesen die Hoden dabei eine verminderte Spermato-
gonienzahl auf.

In neueren Untersuchungen wurden von Arukwe et al. (1997) juvenile atlantische Lachse
Salmo salar intraperitoneal (i. p.) mit 4-Nonylphenol in Konzentrationen von 1, 5, 25 und 125
mg/kg Korpergewicht behandelt. Mit 5 mg E2/kg Korpergewicht behandelte Tiere dienten als
Positivkontrolle, gidnzlich unbehandelte Tiere als Negativkontrolle.

Die Untersuchungen ergaben nach anfanglicher Aktivitdtszunahme eine NP-Dosis abhidngige
Abnahme der Aktivitit der Enzyme der Phase-I-Reaktion (6p-, 6a-, 17a-Hydroxylase) in den
Lebermikrosomen. Auch die Enzymaktivitit von Phase-II-Enzymen (Glutathion-S-
Transferase [GST], UDP-Glucuronosyl-Transferase [UDPGT] ging zuriick.

Gray und Metcalfe (1997) exponierten japanische Reiskarpflinge Oryzias latipes vom Schlupf
bis zum Alter von 3 Monaten in NP in Konzentrationen von 10, 50 und 100 pg/l. Dabei ent-
wickelten 50 % der mannlichen Fische der 50 ng/I-NP-Konzentration und 86 % der 100 pg/l-
NP-Konzentration gleichzeitig Hoden und Ovariengewebe in den Gonaden. Der vordere Ab-
schnitt des Gonadengewebes wies hierbei mannliche und der hintere Teil weibliche Charakte-
ristika auf. In der Zeit der aktiven Spermatogenese (Mai) und der spiten Spermatogenese (Ju-

ni) untersuchten Christiansen et al. (1998) die Effekte von intraperitoneal verabreichtem NP
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(10 und 100 pg/g/Woche) und E2 auf die Plasma-VG-Spiegel und die Struktur des Hodenge-
webes in mannlichen, lebendgebarenden, sogenannten Gebarfischen Zoarces viviparus. Nach
25 Tagen zeigte sich nach Applikation beider Substanzen ein dosisabhidngiger Anstieg der
Plasma-VG-Konzentration zusammen mit einer signifikanten Reduktion des gonadosomalen
Index (GSI).
Fiir die quantitativen Messungen des Plasma-VGs wurde ein ELISA (= enzyme-linked immu-
nosorbent assay) eingesetzt. Neben der ELISA-Methode zur VG-Messung kam in einigen
Untersuchungen auch ein RIA (radioimmunoassay) zum Einsatz (Purdom et al., 1994; Tyler
et al., 1988; Jobling et al., 1996; Harries et al., 1997). Von Nimrod und Benson (19961) wurde
zur VG-Bestimmung im Blutserum ebenfalls ein ELISA verwendet, wobei speziell fiir den
Kanalwels entwickelte monoklonale Antikorper eingesetzt wurden.
An dieser Stelle seien noch die Untersuchungen von Pelissero et al. (1991' und 19917) iiber
die ostrogenen Wirkungen verschiedener Phytodstrogene am sibirischen Stor Acipenser baeri
angefiihrt. Die Ostrogen wirkenden Isoflavone Formomentin, Daidzein, Genistein und Bio-
chanin A, die beispielsweise in der Sojabohne vorkommen, wurden den juvenilen sibirischen
Storen intraperitoneal verabreicht. Zu Beginn des Experimentes wurde an 10 nach dem Zu-
fallsprinzip ausgewdhlten Tieren eine VG-Bestimmung durchgefiihrt. Biochanin A, welches
in einer Dosis von 0,5 mg/g Korpergewicht appliziert wurde, induzierte einen Plasma-VG-
Spiegel von 98 + 14 pg VG/ml Blutplasma. Der bei entsprechender Daidzein-Verabreichung
festgestellte VG-Blutplasma-Spiegel betrug 2 + 0,06 ug VG/ml Blutplasma und nach Verab-
reichung von 0,2 mg/g Korpergewicht Genistein betrugen die Plasma-VG-Spiegel 213 £ 56
ug/ml. Die Vergleichssubstanz E2 fiihrte hingegen bereits in einer Dosis von 0,0001 mg/g
Korpergewicht zu einem Blutplasma-VG-Spiegel von 246 + 97 pug/ml. Fiir Alkylphenole lie-
gen laut Giilden et al. (1997) die niedrigsten, eine VG-Synthese bei Fischen auslosenden
Konzentrationen, bei 8 ng/l NP. Generell sind laut Giilden et al. (1997) folgende Schluf3folge-
rungen zu ziehen:
a) Alkylphenole sind nur dann 6strogen wirksam, wenn sich die Alkylgruppe in para-
Stellung befindet. Ortho- bzw. meta-substituierte Alkylphenole sind in der Regel in-
aktiv (Meldahl et al., 1996).
b) Die Linge der Alkylkette ist insofern von Bedeutung, als Gruppen mit weniger als 4
Kohlenstoffatomen inaktiv sind. Bei Phenolen, die mit Alkylgruppen mit mehr als 4
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Kohlenstoffen substituiert sind, ist der Einflul der Kettenldnge auf die 6strogene Po-
tenz in den unterschiedlichen Testsystemen nicht ganz einheitlich. Stets ist jedoch das
Oktylphenol deutlich potenter als Nonylphenol.

¢) Auch bei den Alkylphenolethoxylaten ist die Lange der Seitenkette von Bedeutung fiir
die Ostrogene Aktivitidt. Verbindungen mit mehr als 3 Ethoxygruppen sind inaktiv

(White et al., 1994).

5.5.2. Stoffe mit androgener Wirkung unter besonderer Beriicksichtigung

der Alkylphenole und ihrer Derivate

Das Tributylzinn (TBT), in aufwuchsverhindernden Schiffsfarben (Antifoulings) eingesetzt,
kann bei weiblichen marinen und limnischen Vorderkiemerschnecken Prosobranchiern Pseu-
dohermaphroditismus (= Imposex) auslosen (Oehlmann et al., 1995). Die Weibchen dieser
eigentlich getrennt geschlechtlichen Arten bilden dabei zusétzlich minnliche Geschlechts-
organe, in der Regel Penis und Vas deferens, aus. Dieser Effekt trat schon bei TBT-
Konzentrationen von 5 ng/l auf und war mit einem signifikanten Anstieg der endogenen
Testosterongehalte verbunden. Daraus, dal die Anwesenheit des Androgenrezeptor-
Antagonisten Cyproteronacetat die Induktion von Imposex durch TBT hemmt, ldsst sich
schlieBen, dal TBT nicht direkt Imposex auslost, sondern sekundir iiber eine Erhéhung des
Androgengehalts die Ausbildung ménnlicher Geschlechtsmerkmale induziert. Zu einer Erho-
hung des Testosteronspiegels kommt es durch die Hemmung der Cytochrom-P450-
abhiingigen Aromatase durch TBT, welche fiir die Umsetzung von Testosteron zu Ostradiol
zustandig ist.

Baldwin et al. (1997) untersuchten die Wirkung von 4-Nonylphenol bei der Metabolisierung
von Testosteron in Wasserflohen Daphnia magna. Hierbei wurden adulte weibliche Wasser-
flohe fiir 48 Stunden 4-Nonylphenol-Konzentrationen von 25 und 100 pg/l ausgesetzt. Die
Ausscheidung von Glucose-konjugiertem Testosteron, Hauptausscheidungsweg fiir das
Testosteron, wurde dabei konzentrationsabhidngig einer Hemmung unterworfen. Auch der

Ausscheidungsweg tliber Sulfat-konjugiertes Testosteron wurde bei beiden Nonylphenolkon-
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zentrationen zu etwa 50 % gehemmt. Es handelt sich bei diesen 2 Reaktionen um Schritte der
Phase-II-Reaktion im Steroidhormonmetabolismus. Insgesamt kommt es durch diese Hem-
mung der Ausscheidungsprodukte zu einem signifikanten Anstieg von Testosteron. Weiter
bewirkt das 4-Nonylphenol eine Zunahme bei den relativ unpolaren dehydroxylierten bzw.
reduzierten Testosteronmolekiilen. In der Phase-II-Reaktion der Androgenmetabolisierung
werden aber hydroxylierte Substanzen, polare Testosteronmolekiile, bendtigt. Dieser duale
Effekt von 4-Nonylphenol hat folgende Einfliisse auf den Testosteron-Metabolismus: Zum
einen kommt es zu einer steigenden Dehydroxylierung der androgenen Substanzen und zum
zweiten kommt es durch diesen Substratmangel zu einer Unterdriickung der nachfolgenden
Konjugierungsreaktionen. Die 4-Nonylphenol-Konzentrationen verursachten demzufolge bei
den exponierten Wasserflohen eine metabolische Androgenisierung, welche in einer vermin-
derten Fruchtbarkeit zum Ausdruck kommt. In weiteren Untersuchungen von Baldwin et al.
(1998) an Nonylphenolpolyethylenglykol NPPG-exponierten Wasserflohen zeigte ebenfalls
eine metabolische Androgenisierung. Jedoch traten bei den NPPG-Versuchen diese metaboli-
schen Effekte im Gegensatz zu den Expositionen mit 4-Nonylphenol (Baldwin et al., 1997)
erst bei akut letal wirkenden Konzentrationen auf. Dariiberhinaus ist bekannt, dal} 4-
Nonylphenol bei den exponierten Invertebraten endokrin wirksam ist und zu Fortpflanzungs-

storungen fiihren kann (LeBlanc, 1998; Baldwin et al., 1997 und 1998).
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6. Hamatologische und klinisch-chemische Verianderungen
durch das natiirliche Ostrogen 17B-Estradiol (E2) und

durch die synthetischen Ostrogene 170-Ethinylestradiol
(EE2) und Diethylstilbestrol (DES)

Orale Kontrazeptiva werden teilweise in Form illegaler Futterbeimengungen zur Wachs-
tumsforderung in der Gefliigelzucht eingesetzt. Abdelhamid und Tag-el-Den (1988) unter-
suchten die Wirkungen dieser Futter-Beimengungen auf Kiiken. So wurden fiinf Wochen alte
Kiiken aus 4 Hybridstimmen 2 Wochen lang mit unterschiedlichen Hormonkonzentrationen
(Levonorgestrel, 17a-Ethinylestradiol ) der Préparate Trivolar (Schering) und Ovral (Wyeth)
behandelt. Die 17a-Ethinylestradiol-Konzentrationen lagen dabei bei 0,045, 0,090, 0,150 und
0,300 mg/kg Futter. Kontrollansidtze wurden mitgefiihrt. Im Anschluf3 an die Exposition wur-
den der Hamatokrit (Varley, 1978), der Himoglobin-Gehalt (Kampen und Zijlstra, 1961), die
Aktivitit der Plasmaenzyme GOT und GPT, sowie der Blutplasma-Kalziumgehalt untersucht.
Durch die Behandlung mit den Sexualsteroiden kam es zu einer Zunahme des Koérpergewich-
tes, bedingt durch eine gesteigerte Proteinsynthese (Sharaf, 1969; Mohsen et al., 1981).

Die Hamoglobin-Werte der EE2-behandelten Tiere lieBen keine signifikanten Unterschiede
gegeniiber denen der Kontrolltiere erkennen. Dieser Befund ist in Ubereinstimmung mit Be-
obachtungen von Mohsen et al. (1981), denen zufolge DES auch keine signifikante Wirkung
auf die Hamoglobin-Werte von Kiiken hatte. Die Hamatokrit-Werte hingegen erwiesen sich
bei Tieren der hohen EE2-Konzentrationen als signifikant erhoht. Der Plasma-Glukosespiegel
nahm schrittweise mit steigender Hormondosis ab, ndmlich von 227 mg/dl auf 165 mg/dl.
Nach Sallmann (1973) und Velle (1982) ist die Abnahme des Glukose-Spiegels im Blutplas-
ma im Zusammenhang mit dem stimulierenden Effekt von EE2 auf den Insulin-Spiegel zu
sehen. Die Blutplasma-Kalziumwerte zeigten sich ebenfalls signifikant (p< 0,05) erniedrigt.
Die Werte der gemessenen Enzymaktivititen waren signifikant erhoht. Ebenso waren die
Blutplasma-Cholesterol-Werte signifikant erhoht.

In den Untersuchungen von Abd el-Motelib et al. (1994) wurden bei mit EE2-behandelten

Kiiken ebenfalls Zunahmen im Korpergewicht festgestellt. Bei allen behandelten Vigeln er-
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gaben sich signifikante Abnahmen (p< 0,05) bei den Hdmoglobin- und Hamatokrit-Werten.
Die Gesamtzahlen der roten und weillen Blutzellen waren nach einer anfianglichen geringfii-
gigen Zunahme ebenfalls signifikant erniedrigt. Die Plasma-Glukosewerte erbrachten bei al-
len behandelten Tieren signifikante Abnahmen.

Le-Petit-Thevenin et al. (1986 und 1991) behandelten weibliche Ratten tiglich mit 17a-
Ethinylestradiol (60ug/Ratte). Hierbei wurde festgestellt, dal in das Phosphatidylethanola-
min, welches in die Membran der Erythrozyten eingelagert wird, zunehmend ungesittigte
Fettsiduren, wie die Palmitinsiure (+75%), die Olsidure (+68%) und die Arachidonsiure
(+31%) eingebaut werden. Dieses bewirkt eine gesteigerte Anfilligkeit der roten Blutzellen
gegeniiber Membranperoxidationen. Das 17a-Ethinylestradiol bewirkt also im Rattenversuch
eine milde Andmie mit einer zunehmenden Retikulozytose.

Garavini et al.(1980) hinterfragten die Einfliisse von Estradiol-Benzoat auf die Erythropoese
beim Wels. Dabei wurden folgende Untersuchungen durchgefiihrt: Zahlung der Erythrozyten
im Blutplasma, Bestimmung der Erythroblasten beziehungsweise Retikulozyten im Blut-
kreislauf und den blutbildenden Organen. Insgesamt ergab sich dabei ein inhibitorischer Ef-
fekt von Estradiol-Benzoat auf die Erythroblastenreifung. Die Erythropoetinproduktion und
die Differenzierung der frithen Erythroblasten-Stadien blieben unberiihrt.

Von Hassan (1980) wird ebenfalls von einer Zunahme der Blutcholesterol-Spiegel bei 170.-
Ethinylestradiol einnehmenden Frauen berichtet. Auch die Kalziumwerte des Blutplasmas
waren signifikant erniedrigt (p < 0,05).

Mooij et al. (1991) und Amatayakul et al. (1984) untersuchten den Einflufl von EE2-haltigen
Kontrazeptiva auf den Vitaminhaushalt. Sie beschrieben dabei eine Abnahme des Vitamin A-
und des Folsduregehaltes im Blutserum untersuchter Frauen.

Arend et al.(1993), welche die Wirkung von 17a-Ethinylestradiol auf die konjuntivale Mi-
krozirkulation bei jungen Frauen untersuchten, stellten signifikante Zunahmen (p < 0,05) bei

den Hamatokrit-Werten fest.
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7. Pathologische Verinderungen bei Fischen durch Nonyl-
phenol und 17B-Estradiol (E2)

Christiansen et al. (1998) untersuchten den Einflul von Nonylphenol (10 ng/g/Woche; 100
ug/g/Woche) und 17B-Estradiol u. a. auf die Hodenstruktur und die Zytologie des Hodens bei
minnlichen Gebérfischen Zoarces viviparus. Die histologische Untersuchung ergab deutliche
Veranderungen des Hodens sowohl durch Nonylphenol als auch durch 17B-Estradiol. Die
Hodenldppchen (Lobuli) der Kontrollfische enthielten Spermatozysten mit nur wenigen reifen
Spermien (Mai), oder die Wénde der Spermatozysten waren mit kuboiden Sertoli-Zellen be-
stiickt (Juni). In den behandelten Tiergruppen zeigten sich degenerierte Spermatozysten (Mai)
oder solche, die mit vielen Spermien angefiillt waren. Die Sertoli-Zellen erschienen stark auf-
gequollen (Juni). Die elektronenmikroskopische Untersuchung ergab eine grole Anzahl an
phagozytierten Spermien in den Sertoli-Zellen. Dariiberhinaus war eine reduzierte Aktivitét
des Enzyms y-Glutamyl-Transpeptidase (y-GTP), eines fiir die Funktion der Sertoli-Zellen
spezifischen Marker-Enzyms, bei allen behandelten Tieren nachweisbar.

Piferrer und Donaldson (1989; 1992) untersuchten den Effekt von 17p-Estradiol (E2) auf
frisch geschliipfte Coho- und Chinook-Lachse Oncorhynchus kisutch, Oncorhynchus tshawyt-
scha. Nach einmaliger E2-Behandlung wurde dabei ein Anstieg phénotypisch weiblicher Tie-
re beobachtet.

Herman und Kincaid (1988) fiihrten Untersuchungen an Regenbogenforellen durch, denen E2
in einer Konzentration von 30 mg/kg Korpergewicht iiber das Futter verabreicht wurde. Die
Tiere lieBen dabei eine Vergroflerung von Leber, Niere und Milz erkennen. Im Vordergrund
der histologischen Untersuchungen stand eine massive Ansammlung von eosinophilem Mate-
rial in den Sinusoiden von Niere, Leber und Milz, im Lumen der Nierentubuli sowie in Pha-
gozyten. In der Niere waren zudem schwerwiegende degenerative und nekrotische Verande-
rungen und Hédmorrhagien im Bereich der Tubuli und Glomerula zu beobachten. Im Leber-
gewebe dominierte zum einen eine Hyperplasie von Hepatozyten, zum anderen eine Erweite-
rung von Gallengéngen. Insgesamt war eine hohe Sterblichkeit im Zusammenhang mit den

pathologischen Verdnderungen gegeben. Ursdchlich wurden eine Niereninsuffizienz und ein
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Defizit an wichtigen Nahrstoffen, wie z.B. Kalzium, infolge einer exzessiven Proteinsynthese

(Vitellogeninbildung) diskutiert (Herman and Kincaid, 1988).
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8. Mutagene und kanzerogene Wirkungen von Nonylphenol

Im Hinblick auf mogliche mutagene Wirkungen von NP liegen bisher nur sehr wenige Lite-
raturdaten vor. So wurde zur Erfassung eines mutagenen Potentials von NP der Mutageni-
titstest nach Ames durchgefiihrt. NP erwies sich dabei sowohl in An- als auch in Abwesenheit
von mit Arochlor induzierten Leber-Mikrosomen gegeniiber sdmtlichen Teststimmen von
Salmonella typhimurium (TA 1535, TA 1537, TA 1538, TA 98 und TA 100) als nicht muta-
gen (Schoberl, 1984). Anderson et al. (1997) untersuchten mit Hilfe des Comet-Assays (sin-
gle cell gel electrophoresis assay) mogliche Effekte von Ostrogen wirksamen Substanzen,
darunter auch NP und 17B-Estradiol, auf menschliche Spermien und Lymphozyten. NP und
178B-Estradiol fithrten sowohl bei ménnlichen Keimzellen als auch bei somatischen Zellen
(Lymphozyten) zu positiven Ergebnissen. Nach Behandlung menschlicher Lymphozyten mit
178-Estradiol in einer Konzentration von 75 pmol/l wurde mit Hilfe der FISH-Technik (=
fluorescence in situ hybridization) eine Zunahme hyperdiploider Zellen um 7 % beobachtet
(Schuler et al., 1998).

Literaturangaben im Hinblick auf eine mogliche kanzerogene Wirkung von NP beschrianken
sich meist auf Untersuchungen an Menschen. So wird ein gehiduftes Auftreten von Hoden-
krebs (Osterlind, 1986; Adami et al., 1994) mit dem Auftreten dstrogen wirksamer Um-
weltchemikalien, wie z.B. DDT, Bisphenol A und 4-NP, in Verbindung gebracht (Seifert,
1996; Fawell and Wikinson, 1994; Thierfelder et al., 1995). Nach Skakkeback et al. (1998)
treten durch eine Einwirkung hoherer Dosen hormonell aktiver Substanzen wéahrend der
Schwangerschaft gehduft Hodenhochstand, schlechte Samenqualitit, Hypospadie und Hoden-
krebs bei den S6hnen exponierter Frauen auf. Fiir das gehdufte Auftreten von Hodenkrebs in
der Kindheit und frithen Jugend ist die sogenannte CIS-Zelle (Carcinoma in situ-Zelle), eine
Keimdriisenkrebs-Vorlaufer-Zelle, verantwortlich. Sie stellt eine bereits voll entwickelte ma-
ligne Gonozyte dar. Das Stammzellpotential der CIS-Zelle nimmt dabei ab dem Zeitpunkt der
Geburt bis zur frilhen Jugend stdndig ab, wodurch das gehéufte Auftreten von ménnlichen
Keimdriisenkrebsarten in der Jugend zu erkldren ist (Skakkebaek et al., 1987,1998). Nach
Ansicht von Schifer und Zahradnik (1997) scheint es aufgrund der wenigen verfiigbaren Da-
ten verfriiht, einen Zusammenhang zwischen derartigen hormonabhingigen Erkrankungen

beim Menschen und einer Exposition mit Umweltchemikalien herzustellen.
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9. Wirkung auf das Immunsystem

Angaben zur Wirkung auf das Immunsystem liegen nur auf dem Gebiet der dermalen Sensi-
bilisierung beim Sduger vor. Von Gaworski (1979) wurden Untersuchungen zur Hautsensibi-
lisierung an Albino-Meerschweinchen durchgefiihrt. Zwanzig Tiere erhielten iiber 7 Tage
eine intrakutane Injektion von NP, wobei am 1.Tag 0,05 ml und danach jeweils 0,1 ml des
mit ErdnuB36l auf 0,1% verdiinnten Nonylphenols appliziert wurden. Nach einer Ruhepause
von 3 Wochen wurde diese Behandlung einmalig wiederholt. Eine Beurteilung der Reaktion
erfolgte nach 24 und nach 48 Stunden und ergab bei 18 Tieren eine mittelméfBige Reizwir-
kung und somit einen Hinweis auf ein Sensibilisierungspotential. Von Texaco (1985°) wurde
nach einem modifizierten Biihler-Priifverfahren bei Albino-Meerschweinchen keine Hautsen-
sibilisierung festgestellt. Von Miirmann (1986") wurde ein Test nach Magnusson und Klig-
man durchgefiihrt. Dabei erhielten Albino-Meerschweinchen zunédchst 0,1 ml Nonylphenol
(0,9%-1g in Maiskeimol) intrakutan appliziert. Nach einer Woche wurde ein Patch-Test mit
50%-igem Nonylphenol (in Maiskeim6l) durchgefiihrt. Nach 2 weiteren Wochen erfolgte die
erste dermale Wiederbehandlung mit 10%-igem beziehungsweise 30%-igem Nonylphenol (in
Maiskeimdl) und nach einer weiteren Woche die zweite dermale Wiederbehandlung mit 45%-
iger Priifsubstanz. Die Reaktionen wurden 24 und 48 Stunden nach der Behandlung beurteilt.
Das Nonylphenol fiihrte in diesem Versuch bei keinem der Tiere zu einer Hautsensibilisie-

rung.
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I11. Material und Methoden

1. Durchgefiihrte Fischtests (OECD-Guideline 204 im
Durchfluflsystem)

Zur Ermittlung der subakuten Toxizitdt von Nonylphenol bei Regenbogenforellen und juve-
nilen Karpfen wurden, weitgehend nach den Anleitungen zum ,,Verldngerten Toxizitdtstest
beim Zebrabirbling, Brachydanio rerio, sowie einem Verfahrensvorschlag der Ad hoc Ar-
beitsgruppe des Umweltbundesamtes zur Entwicklung 6kotoxikologischer Testverfahren in
aquatischen Systemen zufolge (Rudolph und Boje, 1986), 3 Fischtests durchgefiihrt.
Langzeitexposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in Nonylphenol mit EE2-
Kontrolle und H,O-Kontrollgruppe (LZV 1)
Exposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in kommunalem Abwasser (GroBlap-
pen) mit EE2-Kontrollgruppe und H,O-Kontrollgruppe (LZV II)
Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen Oncorhynchus mykiss in Nonylphe-
nol wihrend der Zeit der Gonadenreifung mit EE2-Kontrolle und Kontrollgruppen

(Ethanolkontrollgruppe und H,O-Kontrollgruppe) (LZV Illa, LZV IIIb)
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1.1. Langzeitexposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in Nonylphenol

mit EE2-Kontrolle und Kontrollgruppe (LZV 1)

1.1.1 Versuchsanlage im Priifraum

Die Untersuchungen zur subakuten Toxizitdt von Nonylphenol an juvenilen Karpfen erfolgte
in der Anlage zur Durchfiihrung toxikologischer Fischtests des Bayerischen Landesamtes fiir
Wasserwirtschaft (Abteilung gewisserdkologische Forschung, Wielenbach). Wie schon in
vorangegangenen Untersuchungen wurden von jeder Testkonzentration Doppelpriifansitze
durchgefiihrt. Der Sauerstoffgehalt in den Priifbecken wurde durch den Einsatz von Umwilz-

pumpen gewéhrleistet.

1.1.1.1. Wasserkaskade

Die Fischtestanlage wird mit Wielenbacher Grundwasser gespeist. Bevor ein Teil des Grund-
wassers in den Versuchsraum gelangt, wird es wie das gesamte Grundwasser der Anlage iiber
eine Wasserkaskade aus Lochblechen geleitet. Der weitere Weg des Wassers wird nachfol-
gend unter Bezug auf Abbildung 8 und 9 beschrieben, wobei sich die Ziffern in den Klam-
mern auf Abbildung 8 beziehen.

1.1.1.2. Wasserfiihrung bis zu den Priifansitzen

Im Priifraum floss das Testwasser zuerst in einen Hochbehilter (1), dessen Wasserstand durch
ein Schwimmerventil (1 b) konstant gehalten wurde. Der Ablauf des Testwassers aus dem
Hochbehilter erfolgte durch ein mit kleinen Kunststoffgeflechten (Firma Raschig) gefiilltes
Kunststoffrohr (1 a), das das Eindringen von Luftblasen in das folgende geschlossene Lei-
tungssystem verhindern sollte. Um im Leitungssystem einen konstanten Wasserdruck zu er-
zeugen, war es notwendig, nach dem Hochbehilter eine Umwilzpumpe (Badu 40°, Pumpen

Schall) (2) in das Leitungssystem einzubauen. Die zur Aufrechterhaltung des Druckes ge-
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wiinschte DurchfluBmenge (1.400 1/h) konnte mit einem Kugelventil und einem Wasser-
durchfluBmesser (3) eingestellt werden. Danach wurde das Testwasser durch eine UV-
Entkeimungsanlage (Thyssen Wassertechnik GmbH) (4) geleitet, um es von mdglichen Kei-
men zu befreien. Die nichste Station des Testwassers war ein Aktivkohlefilter (5), der mogli-
che chemische Verunreinigungen zuriickhalten sollte. Kurz vor den Testaquarien waren Son-
den (WTW, Weilheim) (6) in die Zuleitungsrohre integriert, die stindig die Wasserparameter
Temperatur, Sauerstoffgehalt, pH-Wert und Leitfahigkeit iiberpriiften. Die Me3werte konnten
jederzeit an der MeBstation (WTW, Weilheim) (7) abgelesen werden. Dort wurden sie auch
iiber einen ProzeBschreiber (Logoprint®, Juchheim GmbH) aufgezeichnet, um eventuell in der

Nacht auftretende Verdnderungen zu erfassen.

1.1.1.3. Priifansatz

Der Wasserdurchsatz in den Priifbecken konnte durch WasserdurchfluBmesser (Rotamesser”,

Dr. Hennig GmbH) (8) und Kugelventile sehr genau eingestellt werden, da durch vorherge-
hendes Bestimmen der zuflieBenden Wassermenge (= Messung der Wassermenge pro
Zeiteinheit mit Hilfe einer Stoppuhr und einem 1 1 Standzylinder) die notwendige Skalenein-
stellung bekannt war. Nach Passieren der PVC-Zuleitungsrohre wurde das Testwasser in
Glasrohren bis zu den Mischgefillen (9) geleitet. Als Mischgefdlle dienten verschlieBbare
Erlenmeyerkolben (1000 ml; Schott-Duran®) mit austauschbaren Kunststoffkorken. In den
MischgefiBen wurden mittels Prizisionsschlauchpumpen (Miniplus 3®; Abimed Analysen-
Technik GmbH) (10) die errechneten Stammldsungsmengen pro Zeiteinheit zum Testwasser
zudosiert, mit Magnetriihrern (Ikamay, Variomag) (11) durchmischt und die gewiinschten
Konzentrationen eingestellt. Die Forderschliuche der Prézisionsschlauchpumpen bestanden
aus Isoversinic®, einem chemisch inerten Fluorelastomer. Da durch vorangegangene Versu-
che bekannt war, dafl neue Forderschlauche beim ersten Gebrauch an Elastizitit verlieren und
deshalb die Forderleistung absinkt, wurde mit den neuen Schlduchen vor dem eigentlichen
Versuchsbeginn 3 Tage lang reines Testwasser gefordert. Nachdem mit Hilfe der digitalen
Anzeige der Prézisionsschlauchpumpen die Fordermengen nur ungenau einzustellen waren,

mufiten auch diese DurchfluBmengen bestimmt werden. Dabei wurde mit einer Stoppuhr und



84

einem 50 ml-Standzylinder die Stammldsungszufuhr in 5 min gemessen und iiber die Umdre-
hungszahl der Pumpe der gewiinschte Wert eingestellt. Die Konzentrationen der Stammld-
sungen waren so berechnet, dafl die Pumpen mit 6 - 7 Umdrehungen pro Minute forderten.
Dies war ein Wert, der eine optimale Schonung der Schlduche und damit eine genaue Zudo-
sierung gewdhrleistete. Die Einstellung der Pumpen wurde wihrend des Versuches minde-
stens einmal wochentlich durch Auslitern tiberpriift und wenn nétig korrigiert. Die Stammlo-
sungen befanden sich in sogenannten Enghals-Steilbrust-Flaschen (5.000 ml, Braunglas,
Schliffgr. NS 45/40 = 12), in denen ein am oberen Ende um 90° gebogenes Glasrohr bis kurz
vor den Boden reichte. Das Glasrohr gehdrte zu einem Glasaufsatz, der in die Flaschenoft-
nung der Enghals-Steilbrustflaschen pafite und somit fixiert wurde. In diesem Glasrohr verlief
ein chemisch resistenter PTFE-Schlauch (Teflon®, ID 2mm), der die Braunglasflasche mit
dem Isoversinicschlauch der Prédzisionspumpe verband. Auf der anderen Seite der Pumpe
stellte ein Schlauch die Verbindung zum Mischgefal3 her, in das er, wiederum im Inneren ei-
nes um 90° gebogenen Glasrohres, bis in den Verwirbelungsbereich der Magneten geleitet
wurde. Von einer Olive im oberen Drittel der Mischgefifle flo das jetzt Nonylphenol-haltige
Testwasser iiber PTFE-Transportschlduche (Teflon®, ID 8mm) (13) in die Priifbecken (14),
(90 1-Aquarien, silikon-sto3verklebt).

1.1.1.4. Ablauf und Reinigung des Testwassers

Uber einen Uberlauf (Olive) der Aquarien floB das Testwasser durch aufgesteckte undurch-
sichtige Kunststoffschlauche (Eheim) (15) in ein PVC-Sammelrohr (16), das in ein dreikam-
meriges Klarbecken (17) miindete. Dort setzten sich durch Verlangsamung der Stromungsge-
schwindigkeit Kot und Futtereste ab. Diese mechanische Reinigung verhinderte eine Ver-
stopfung der nachgeschalteten Wasserpumpe und der beiden Aktivkohlefilter. Das aus dem
Kléarbecken austretende Wasser floss in das Pumpbecken (18) der Wasserpumpe (19 a). Dort
sammelte es sich bis zum Erreichen eines Hochstwasserstandes, der iiber eine elektrische
Schwimmerschaltung (19 b) die Wasserpumpe (Pumpen Schall) einschaltete. Diese Pumpe
war notwendig, damit das Wasser die Hohendifferenzen iiberwinden und durch die Fiillung

(etwa 4 kg pro Filter) der beiden parallel geschalteten Aktivkohlefilter (Typ Ca-AK Gr. 1,
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Thyssen) (20) gepre3t werden konnte. Die vor dem Versuch neu gefiillten Aktivkohlefilter
hatten die Aufgabe, dem Testwasser das Nonylphenol zu entziehen und so zu verhindern, daf3
Nonylphenol mit dem ablaufenden Testwasser in den Vorfluter gelangte. Die vollstdndige
Entfernung des Nonylphenols konnte durch die groBziigig ausgelegten Filter und die Eigen-
schaft von Nonylphenol, sehr gut an organischem Material zu adsorbieren, gewihrleistet wer-

den.
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Abbildung 8: Anlage fiir toxikologische Fischtests im Durchflu3verfahren
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1-7 Wasserflihrung bis zu den Priifbecken
1 Hochbehélter
a Ablaufrohr mit Kunststoffgeflechten
b Schwimmerventil
2 Betriebspumpe
3 WasserdurchfluBmesser mit Kugelventil
4 UV-Entkeimungsanlage
5 Aktivkohlefilter

6 Sonden fiir pH-, O,-, elektrische Leitfahigkeits- und Temperaturmessung

7 MeBstation mit ProzeBschreiber
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8-14 Priifansitze
8 Rotameter mit Kugelventil
9 Mischgefil3
10 Prézisionschlauchpumpe
11 Magnetriihrer
12 Stammldsungs-Enghals-Steilbrustflasche
13 PTFE-Zuleitungsschlauch
14 Priifgefal mit undurchsichtiger Abdeckung

15-20 Ablauf und Reinigung des Testwasser
15 Ablaufschlauch
16 Sammelrohr
17 Klarbecken
18 Pumpbecken
19a Betriebspumpe
19b Elektrische Schwimmerschaltung von 19a

20 Zwei Aktivkohlefilter
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Abbildung 9: Priifraum der Versuchsanlage fiir toxikologische Fischtests im DurchfluBlver-

fahren

1.1.2. Herstellung der Stammlosungen

Zur Herstellung der Stammlosung I wurde 1 g technisches Nonylphenol (Sigma-Aldrich) auf
einer Analysenwaage abgewogen und durch Spiilen mit Ethanol in einen 1 1-MeBkolben
iiberfiihrt. Danach wurde dieser bis zur 1 1-Markierung mit Ethanol aufgefiillt. Die fertige
Stammldsung I wurde im Kiihlschrank aufbewahrt.

Der Zulauf des Wassers betrug fiir alle Becken 9 1/h. Der Zulauf aus den Dosierpumpen lag
bei 30 ml/h; dies bedeutete, dal die 5.000 ml fassenden Stammldsungsbehilter (Enghals-
Steilbrustflaschen) alle 7 Tage aufzufiillen waren. Aus den beiden Zuldufen (Pumpenzulaut/
Wasserzulauf) resultierte somit eine Verdiinnung von 1 : 300. Die nominalen Nonylphenol-
konzentrationen lagen bei 1 pg/l, 5 ug/l, 10 pg/l und 15 pg/l, wobei alle Test— und Kontrol-

lansétze in Doppelpriifansitzen durchgefiihrt wurden.
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1.1.3. Analytik der Testwasserproben

Die Messung der Proben erfolgte mittels einer Gaschromatograph-Massenspektrometer-
Anlage (GC/MS, Hewlett-Packard) im Bayerischen Landesamt fiir Wasserwirtschaft, Abtei-
lung Zentrale Analytik. Wéhrend des 70-tdgigen Versuches erfolgte eine wochentliche Ana-
lyse des Aquarienwassers beziiglich des Nonylphenolgehaltes um eventuelle Abweichungen
von den nominalen Konzentrationen (1 pg/l, 5 pg/l, 10 pg/l, 15ug/l), beispielsweise durch
Stoffadsorption in den Priifbecken usw., zu erfassen. Die Probenentnahme erfolgte mittels
eines 100 ml-Becherglases direkt aus den Priifbecken. Durch die Pumpenumwilzung war eine
gleichmiBige Stoffverteilung in den Priifbecken gegeben. Die Testwasserproben wurden nach
Entnahme sofort mit 2 ml/l konz. Salzsdure (37-%ig) versetzt, um einer Dissoziation der OH-
Gruppe des Nonylphenol entgegenzuwirken und so die Testwasserproben zu stabilisieren.
AnschlieBend wurden die Glaskolben mit Glasstopsel verschlossen und zur Messung ans
Bayerische Landesamt fiir Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik geschickt. Die Er-
mittlung der realen Konzentrationen der Testsubstanz NP in den Testwasserbehéltern erfolgte
in der Regel einmal wochentlich. Die chemische Analytik wurde in der Abteilung ,,Schad-
stoffbewertung und Analytik® des Bayerischen Landesamtes fiir Wasserwirtschaft durchge-
fiihrt. Zur Bestimmung von NP wurden die Wasserproben angesduert, mit internem Standard
(4-Oktylphenol) versetzt und mit Toluol extrahiert. Nach der Abtrennung des Extraktes wurde
dieser eingeengt und ein Losungsmittelwechsel (Hexan) vorgenommen. AnschlieBend wurde
Hexan iiber eine Kieselgelsdure gereinigt und das NP mit Toluol eluiert.

Die Messung des Probenextraktes erfolgte mit einer GC/MS-Anlage. Die Bestimmungsgrenze

fiir das technische Isomerengemisch lag bei 1 ng/I.
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Tabelle 8 gibt einen Uberblick iiber die Nominal- und Realkonzentrationen von NP bei den

einzelnen Versuchen:

Tabelle 8: Ubersicht iiber die in der Langzeitexposition juveniler Karpfen ermittelten

Testwasserkonzentrationen

Realkonzentrationen
Nominalkonzentrationen X s
1 pg/l 1,18 0,31
5 ng/l 4,73 0,98
10 pg/l 9,53 1,33
15 pg/l 15,47 1,87

1.1.4. Versuchsbedingungen

Als Versuchstiere dienten institutseigene, 4 Monate alte Karpfen mit einem durchschnittli-
chen Kdorpergewicht von 15,2 + 3,8 g. Die Tiere wurden kontinuierlich {iber einen Zeitraum
von 70 Tagen NP-Konzentrationen von 1, 5, 10 und 15 pg/l ausgesetzt. Die Exposition er-
folgte im DurchfluB3 in 100 I-Aquarien, wobei pro Konzentration ein Doppelansatz mit je 22
Tieren vorgesehen war (Abbildung 8; Abbildung 9). Um eventuelle Nebenwirkungen des
verwendeten Losungsmittels Athanol ausschlieBen zu kdnnen, wurde eine weitere Gruppe
iiber den gesamten Versuchszeitraum ausschlieBlich Athanol (0,02 %) ausgesetzt. Einer zu-
satzlichen Positivkontrollgruppe wurde, verteilt {iber den ganzen Versuchszeitraum, insge-
samt dreimal EE2 (500 pg/kg Korpergewicht) intramuskuldr injiziert. Ganzlich unbehandelte
Fische dienten als Kontrollgruppe. Die Fiitterung erfolgte regelmédfig einmal tdglich von
Hand mit einem Forellenbrutfutter (Biomar, Korngréfe 1,3). Die verabreichte Futtermenge
entsprach etwa 1 % des Korpergewichts. Eine Lichtanlage simulierte einen 15-Stunden-Tag
mit je einer 30-miniitigen Ddmmerungsphase morgens und abends. Laut den Anleitungen im
verlangerten Zebrabarblingtest ist die Wassertemperatur bis auf eine Abweichung von einem
Grad Celsius konstant zu halten. Im Versuchsraum wurde die Lufttemperatur durch eine Kli-

maanlage (Wechner Kiltetechnik®) auf 15° + 1,0° C eingestellt. Die Wassertemperatur in den



91

Priifbecken lag bei durchschnittlich 16° C mit Abweichungen von + 1,5° C vom Mittelwert.
In Tabelle 9 sind einige der physikalischen und chemischen Eigenschaften des Testwassers

aufgefiihrt.

Tabelle 9: Physikalische und chemische Durchschnittswerte des Wielenbacher Quellwassers

(mod. nach Hamm et al., 1996).

Temperatur 10,3° C
Elektr. Leitfahigkeit 730 puS/cm
pH-Wert 7,4
Saurekapazitit 4,3 6,5 mmol/l
Gesamthirte 21,2 dGH
Natrium 8,2 mg/l
Kalium 3,5 mg/1
Magnesium 27,2 mg/l
Calcium 105,8 mg/1
Nitrat 29,1 mg/l
BSB; 0,9 mg/l
Sauerstoff 60-70 %
CSB 6,5 mg/1

Der Sauerstoffgehalt in den Priifbecken wurde tdglich mit einem Oximeter 323 per Sonde
gemessen. Die Vorschriften zum verldngerten Zebrabarblingtest fordern eine Mindestsauer-
stoffsattigung von 60 %. Die Sauerstoffwerte in den Testaquarien bewegten sich in Bereichen
zwischen 60 und 70 % Sauerstoffsittigung. Die pH-Wert-Messungen wurden mit Hilfe eines
pH-Meter 323 (Firma WTW Weilheim) mit einer vor der Messung geeichten Sonde tdglich
durchgefiihrt. Der pH-Wert des Testwassers war wihrend des gesamten Versuches konstant.
Er lag zwischen 7,4 und 7,6. Die Reinigung der Priifbecken im Labor erfolgte aufgrund der
tiglich zweimal stattfindenden Messungen mit dem BehavioQuant® immer im Zeitraum zwi-
schen der ersten und der zweiten Messung, also zwischen 12.00 Uhr und 16.00 Uhr. Der Kot
und die Futterreste am Bodenbecken wurden mit einem handelsiiblichen Schlammsauger

(Eheim) entfernt.
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1.2. Exposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in kommunalem

Abwasser (Grofllappen) mit EE2- und H20-Kontrollgruppe (LZV II)

1.2.1. Versuchsanlage im Versuchsfeld Grof3lappen

Im Rahmen vorliegender Untersuchungen erfolgte eine Exposition juveniler Karpfen in

kommunalem Abwasser, welches iiber eine halbtechnische Kldranlage zugeleitet wurde (Ab-

bildung 10).
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Abbildung 10: Aufsicht auf die halbtechnischen Versuchskldranlagen im Versuchszelt

auf dem Versuchsfeld Miinchen-Grof3lappen mit den beiden aufgestell-

ten Testaquarien
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1.2.2. Versuchsbedingungen

Im Rahmen von LZV II wurden zwei Gruppen juveniler Karpfen zu je 22 Tieren (Korperge-
wicht: 14,87 + 3,98 g; Korperlidnge: 8,91 + 0,89 cm) fiir 35 Tage kommunalem Abwasser
ausgesetzt. Die Fische wurden im Versuchsfeld GrofSlappen im Anschlu3 an zwei halbtechni-
sche Versuchskldranlagen (Schade et al., 1997) in 90 1-Testaquarien unter Tageslichtbedin-
gungen gehalten (Abbildung 10). Die Aquarien wurden mit einem Teilstrom des zuvor me-
chanisch und biologisch gekldrten Miinchner Abwassers gespeist (Durchlauf: 6 m*/Tag). Die
Wassertemperatur lag bei durchschnittlich 15 £ 1,5°C und der Sauerstoffgehalt des Wassers
lag - wie fiir nachgekldrtes Abwasser iiblich — in Bereichen zwischen 30 und 35 % Sauer-
stoffsdttigung. Der Sauerstoffgehalt in den Priifbecken wurde tdglich mit einem Oximeter-323
per Sonde gemessen. Das Gerdt mulSte tdglich vor der Messung neu geeicht werden. Wihrend
Gruppe 1 ausschlieBlich dem nachgekldrten Abwasser ausgesetzt war, wurde die Gruppe 2 in
dem Abwasser unter Zusatz der NP-haltigen Industriechemikalie Arkopal N-150® (Hoechst
AG) exponiert. Fiir diese Gruppe ergab sich eine reale NP-Belastung von 1 pg/l, wéhrend die
Arkopal-substituierte Gruppe 2 einer realen NP-Konzentration von 10 png/l ausgesetzt war.
Eine zusitzliche Positiv-Kontrollgruppe erhielt eine einmalige Injektion von EE2 (500 pg/kg
Korpergewicht). Génzlich unbehandelte Fische dienten als Kontrolltiere. Die juvenilen
Karpfen in den Priifbecken im GroBlappen-Versuchszelt, als auch die Karpfen in den Kon-
trollansétzen wurden ihrer GréB8e entsprechend einmal am Tag nach dem Reinigen der Becken
mit granuliertem Alleinfuttermittel fiir Fische (Ecostart 17, Ecoline® der Firma BioMar) von
Hand gefiittert. Die Futtermenge betrug etwa 1 % des Fischgewichts. Die Reinigung der Priif-
becken erfolgte einmal tdglich. Die Messungen des Nonylphenolgehaltes der Wasserproben
des GroBlappen-Versuches wurden analog den Messungen der Wasserproben des LZV 1
durchgefiihrt. Die pH-Wert-Messungen wurden tiglich mit Hilfe eines pH-Meters 323 (Firma
WTW Weilheim) mit einer vor der Messung geeichten Sonde durchgefiihrt. Der pH-Wert des

Testwassers war wiahrend des gesamten Versuches konstant. Er lag zwischen 7,4 und 7,6.
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1.3. Intervallexposition adulter Regenbogenforellen Oncorhynchus mykiss
in Nonylphenol wihrend der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laich-

reife mit EE2-Kontrolle und H,O-Kontrolle (LZV I1la, LZV IIIb)

1.3.1. Versuchsanlage im Bruthaus (Abbildungen 11, 12)

Die Untersuchungen zur subakuten Toxizitdt von Nonylphenol an adulten Regenbogenforel-
len Oncorhynchus mykiss erfolgten ebenfalls am Bayerischen Landesamtes fiir Wasserwirt-
schaft, Institut fiir Wasserforschung, Abteilung Gewisserokologische Forschung, in einem
abgeschlossenen Raum des Bruthauses. Auch hier wurden von jedem Testansatz Doppel-
priifansitze durchgefiihrt, um eventuellen Ergebnisverfialschungen vorzubeugen. Der Sauer-
stoffgehalt wurde in den Kunststoff-Priifrinnen gleichfalls durch Pumpenumwélzungen ge-

wihrleistet.

1.3.1.1. Wasserkaskaden

Die Fischtestanlage im Bruthaus wird ebenfalls mit Wielenbacher Grundwasser gespeist. Be-
vor ein Teil des Grundwassers in den Versuchsraum gelangt, wird es wie das gesamte
Grundwasser der Anlage durch eine Wasserkaskade aus Lochblechen geleitet. Der weitere

Weg des Wassers wird unter Bezugnahme auf die Abbildungen 11 und 12 beschrieben.

1.3.1.2. Wasserfiihrung bis zu den Priifansitzen

Im Bruthaus-Versuchsraum floss das Testwasser in eine hufeisenférmige, 40 cm breite und 30
cm hohe Kunststoffrinne, welche 1,20 m iiber dem Betonboden, an der Wand entlanglaufend,

befestigt war.

1.3.1.3. Priifansitze

Der Wasserzulauf in die Kunststoff-Priifrinne konnte durch die an den Wasserzufliissen ange-
brachten Drehhdhne sehr genau eingestellt werden. Durch ein vorhergehendes Bestimmen des
zuflieenden Wassers (= Messung der Wassermenge pro Zeiteinheit mit Hilfe einer Stoppuhr
und eines 1 1-Standzylinders; 1 1/sec. waren einzustellen) war die notwendige Einstellung der

Drehhdhne bekannt. Mittels Prédzisionsschlauchpumpen (Miniplus 3®; Abimed Analysen-
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Technik GmbH) wurden die errechneten Stammldsungsmengen pro Zeiteinheit zum Testwas-
ser in den Kunststoff-Priifrinnen zudosiert. Die Forderschlduche der Prizisionsschlauchpum-
pen bestanden aus Isoversinic®. Da durch vorausgegangene Versuche bekannt war, daB neue
Forderschlduche beim ersten Gebrauch an Elastizitdt verlieren und deshalb die Forderleistung
abnimmt, wurde mit den neuen Schlduchen vor dem eigentlichen Versuchsbeginn 3 Tage lang
reines Testwasser gefordert. Nachdem mit Hilfe der digitalen Anzeige der Prézisions-
schlauchpumpen die Foérdermengen nur ungenau einzustellen waren, mufliten auch diese
Durchflumengen bestimmt werden. Dabei wurde mit einer Stoppuhr und einem 50 ml Stand-
zylinder die Stammlosungszufuhr in 1 Minute gemessen (12 ml/min. waren einzustellen) und
iiber die Umdrehungszahl der Pumpe der gewiinschte Wert eingestellt. Konzentrationen der
Stammlosungen waren hier so berechnet, dal die Pumpen mit etwa 150 Umdrehungen pro
Minute fordern muften. Die Einstellung der Pumpen wurde wéhrend des Versuches minde-
stens einmal wochentlich durch Neubestimmung tberpriift und wenn nétig korrigiert. Die
Stammldsungen befanden sich wiederum in sogenannten Enghals-Steilbrustflaschen (20 I,
Braunglas, Schliffgr. NS 45/40), in denen ein am oberen Ende um 90° gebogenes Glasrohr bis
kurz vor den Boden reichte. Das Glasrohr gehorte zu einem Glasaufsatz, der in die Flaschen-
O0ffnung der Enghals-Steilbrustflaschen pafite und somit fixiert wurde. In diesem Glasrohr
verlief wieder ein chemisch hoch resistenter PTFE-Schlauch (Teflon®, ID 2 mm), der die
Braunglasflasche mit dem Isoversinic-Schlauch der Prazisionspumpe verband. Auf der ande-
ren Seite der Pumpe fiihrte ein Schlauch aus demselben Material zusammen mit dem Wasser-
zulauf in die Kunststoff-Priifrinne, von wo aus das Testwasser und die Stammldsung sofort
durch eine unmittelbar hinter dem Einlauf angebrachte Umwilzpumpe gleichméfBig miteinan-
der vermischt und in den Priifrinnen verteilt wurden. Die Kunststoff-Priifrinnen enthielten bei
einer Lange von 3,50 m, einer Breite von 0,55 m und einer Héhe von 0,60 cm bei einer Was-
serstandshohe bis zum AbfluBirohr 960 1 nonylphenolhaltiges Testwasser. Die auf zwei Eisen-
schienen gelagerten Kunststoff-Priifrinnen waren wihrend der Versuchsdauer mit einem

feinmaschigen Netz abgedeckt, um ein eventuelles Herausspringen der Fische zu verhindern.

1.3.1.4. Ablauf und Reinigung des Testwassers

Uber ein dem Testwasser- und Stammldsungszulauf gegeniiberliegendes senkrecht stehendes

und durch ein Absperrgitter ausgegrenztes AbfluBBrohr flo3 das Testwasser direkt in die in der
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Abflufirinne befindlichen Aktivkohlefilter (Typ C1-AK Gr. 1, Thyssen). Die vor dem Versuch
erneuerten Aktivkohlefilter hatten die Aufgabe, dem Testwasser das Nonylphenol zu entzie-
hen und so zu verhindern, dal Nonylphenol mit dem ablaufenden Testwasser in den angren-
zenden Bachlauf gelangte. Die vollstindige Entfernung des Nonylphenols konnte durch die
grofiziigig ausgelegten Filter und die Eigenschaft von Nonylphenol, sehr gut an organischem
Material zu adsorbieren, gewihrleistet werden. Uber die im BetonfuBboden des Brut-
hauspriifraumes eingelassene und mit Gitterrosten abgedeckte Abflufirinne gelangte das nun-
mehr vom Nonylphenol gereinigte Testwasser in die ebenfalls im Bruthaus-BetonfuBboden
eingelassene und mit Gitterrosten abgedeckte Hauptabflurinne, von welcher aus ein unterir-

discher Wasserabflufl vom Bruthaus weg zu einem etwa 30 m entfernten Bachlauf fiihrt.

Stammlosungs-Enghals-Steilbrustflasche (20 1)

Prézisionsschlauchpumpe

Wasserzuflufl Kunststoff-

Priifrinnen

Wasserabflufl

Kaskade // |

7

Abflussrinne mit Aktivkohlefilter

Wasserrinne

Abbildung 11: Aufsicht auf die Versuchsanlage fiir toxikologische Fischtests im
Durchfluflverfahren (Bruthaus)
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Abbildung 12: Die Versuchsanlage fiir toxikologische Fischtests im DurchfluBverfahren
(Bruthaus)

1.3.2. Versuchsdurchfiihrung LZV Illa (NP-Exposition adulter Regenbogen-

forellen (Oncorhynchus mykiss) (Intervall-Exposition)

Fiir diesen Versuch standen institutseigene, 4-jahrige Zuchttiere (Korperldnge: 53,12 + 2,2
cm; Korpergewicht: 1.667 + 201,6 g) zur Verfiigung. Die Tiere aller Versuchsgruppen wur-
den bis zum Expositionszeitraum und in den Intervallen zwischen den Expositionen in anla-
geeigenen, 30 m® groBen Betonteichen gehalten. Bis zum Versuchsbeginn und auch wihrend
der expositionsfreien Intervalle erfolgte die Fiitterung der Tiere von Hand einmal téglich mit
handelsiiblichem, pelletiertem Laichfischfutter (Kronen-Fisch Laich 500 E 8 mm; Kottmann
GmbH, Wesel, Deutschland). Die Futtermenge betrug 1,5 % des Fischgewichts. Der Gesund-
heitszustand der Tiere wurde vor Versuchsbeginn an Geschwistertieren stichprobenartig mit-
tels parasitologischer, pathologisch-anatomischer und pathologisch-histologischer Untersu-
chungen beurteilt. Der Versuchszeitraum erstreckte sich von Juli bis November 1996. Es er-
folgte eine 4-malige Exposition mit Nonylphenol (Technisches NP: Sigma Aldrich) von je-
weils 10 Tagen pro Monat im Doppelansatz (24 Fische pro Gruppe, davon 16 méannliche und
8 weibliche Tiere). Hierzu standen die oben beschriebenen Rinnen mit 1,2 m® Fassungsver-

mogen zur Verfiigung (Abbildungen 11 und 12). Die nominalen NP-Konzentrationen betru-
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gen 1 und 10 pg/l. Eine unbehandelte Forellengruppe, welche unter ansonsten identischen
Bedingungen gehalten wurde, diente als Kontrollgruppe. Die chemische Analyse der Proben
erfolgte analog zum 70-Tage-Versuch mit Karpfen (LZV I) im Priifraum mittels GC-MS-
Analyse im Bayerischen Landesamt fiir Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik, in
Miinchen. Beim Bruthausversuch erfolgte eine Probenentnahme jeweils am ersten Tag und
am zehnten Tag der Exposition um eventuelle Abweichungen der vorgegebenen Konzentra-
tionen in den Priifrinnen (1 pg/l, 10 pg/l), beispielsweise durch Stoffadsorption in den Priif-
becken usw., zu liberpriifen. Die Probenentnahme erfolgte mittels eines 100 ml Becherglases
direkt aus den Priifbecken. Durch die Pumpenumwailzung war eine gleichméfige Stoffvertei-
lung in den Priifrinnen gegeben. Die entnommenen Testwasserproben wurden wieder sofort
mit 2 ml/l konz. Salzsdure (37%ig) versetzt, um einer Dissoziation der OH-Gruppe des
Nonylphenols entgegenzuwirken und so die Testwasserproben zu stabilisieren. AnschlieBend
wurden die Glaskolben mit Glasstopsel verschlossen und zur Messung ins Bayerische Lan-
desamt fiir Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik, gebracht. Die Messungen des
Nonylphenolgehaltes der Wasserproben des LZV Illa-Versuches wurden analog der Analyse
der Wasserproben des LZV I durchgefiihrt.

Die Ergebnisse der Testwasseranalysen sind nachfolgend in Tabelle 10 zusammengestellt.

Tabelle 10:
Ubersicht iiber die in der Intervallexposition (40 x 10 Tage Exposition) adulter Regenbogen-
forellen wahrend der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laichreife ermittelten Nonylphenol-

Testwasserkonzentrationen (in pg/l)

Nominalkonzentrationen Realkonzentrationen
B X s

1 g/l 1,16 0,26

10 pg/l 10,45 2,04

Die Wassertemperaturen in den Kunststoff-Priifrinnen im Bruthaus lagen bei durchschnittlich
10°C mit Abweichungen von +1,5°C vom Mittelwert. Diese Wassertemperaturen konnten

auch in den anlageeigenen 30 m’-Betonteichen eingehalten werden. Der Versuch wurde unter
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natiirlichen Tageslichtbedingungen mit den jahreszeitlichen Schwankungen von Juli bis No-
vember durchgefiihrt. Die Reinigung der 8 Priifrinnen im Bruthaus erfolgte tdglich mit
Schlammabsaugern (Eheim) und Reinigungsbiirsten. Fiir die Reinigung der Wasserpumpen
kam zweimal wochentlich zusétzlich 10%ige Salzsdure zum Einsatz, die Pumpen wurden
zerlegt, in einem Salzsdurebad eingelegt und danach mit heilem Wasser gereinigt. Der Sauer-
stoffgehalt wurde wieder tdglich mit einem Oximeter-323 per Sonde gemessen. Das Gerit
mulBte jeden Tag vor der Messung neu geeicht werden. Die Vorschriften zum verldngerten
Zebrabirblingstest fordern eine Mindestsauerstoffséttigung von 60%. Die Sauerstoffséttigung
in den Kunststoff-Priifrinnen des Bruthaus-Versuches betrug zwischen 70 und 80%. Die pH-
Wert-Messungen wurden wieder mit Hilfe eines pH-Meters 323 (Firma WTW Weilheim) mit
einer vor der Messung geeichten Sonde tdglich durchgefiihrt. Der pH-Wert des Priifrinnen-
Testwassers war wiahrend des gesamten Versuches konstant. Er lag zwischen 7,4 und 7,6 fiir

die 8 Priifrinnen.

1.3.3. Versuchsdurchfithrung LZV IIIb (Ethinylestradiol (EE2)-Behandlung
adulter Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss))

LZV 1lIb wurde 1997 durchgefiihrt und diente der Herstellung sogenannter Positiv-
Kontrolltiere fiir LZV Illa. Eine Gruppe von 24 Fischen (16 ménnliche und 8 weibliche Indi-
viduen), welche von Juli bis November in 30 m® Betonteichen gehalten wurden, erhielten an-
statt NP einmal monatlich eine hohe Dosis des synthetischen Ostrogens Ethinylestradiol
(EE2, Sigma Aldrich) intramuskulér appliziert (500 pg/kg Korpergewicht). EE2 wurde hierzu
in Athanol vorgeldst und in 0,85%iger physiologischer NaCl-Losung verabreicht. Parallel
wurden unbehandelte Fische unter ansonsten identischen Bedingungen als Kontrollgruppe

gehalten. Haltung und Fiitterung erfolgte analog LZV Illa.
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Ubersicht iiber die wichtigsten Daten zur Versuchsdurchfiihrung

Die wichtigsten Versuchsdaten der Intervallexposition adulter Regenbogenforellen in Nonyl-

phenol mit EE2-Kontrolle und H,O-Kontrollgruppe im Durchflulverfahren sind in der Ta-

belle 12 zusammengefalt.

Die EE2-Kontrollgruppe erhielt viermal eine EE2-Injektion (500 pg/kg Korpergewicht i.m.)
und zwar von Juli bis Oktober 1997 je einmal im Monat (16.07.97; 18.08.97; 15.09.97;

13.10.97). Das EE2 wurde dazu in Ethanol vorgeldst und in 0,85 %iger physiologischer

NaCl-Losung verabreicht.

Tabelle 11':  Ubersicht iiber die Versuchsdaten der Intervallexposition adulter Regenbogen-

forellen wihrend der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laichreife (Juli bis November 1996)

NP-Exposition Tierzahl NP-Exposition
(n/gesamt = 144)

Kontrollgruppe 24 RF (16m, 8w) |- - - -

1-malige NP-Exposition-1pg/1 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 |- - -

1-malige NP-Exposition-10 pg/l | 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 |- - -

2-malige NP-Exposition-1pg/1 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 12.-22.08.96 |- -

2-malige NP-Exposition-10 pg/l | 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 12.-22.08.96 |- -

3-malige NP-Exposition-1pg/l 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 | 12.-22-08.96 |9.-19.09.96 |-

3-malige NP-Exposition-10 pg/l | 12 RF (8m, 4w) 15.-25.07.96 12.-22.08.06 |9.-19.09.96 | -

4-malige NP-Exposition-1pg/l 24 RF (16m, 8w) |15.-25.07.96 |12.-22.08.96 [9.-19.09.96 |7.-17.10.96
4-malige NP-Exposition-10 pg/l | 24 RF (16m, 8w) | 15.-25.07.96 12.-22.08.96  |9.-19.09.96 | 7.-17.10.96

Tabelle 11*: EE2-Injektionen adulter Regenbogenforellen (Juli bis November 1997)

EE2-Injektion Tierzahl EE2-Injektionen

(n/gesamt = 48) | (Datum)
Kontrollgruppe 24 RF (16m, 8w) |- - - -
EE2-Injektion (4x500 pg/kg i.m.) |24 RF (16m, 8w) | 16.07.07 18.08.97 15.09.97 13.10.97
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2. Untersuchungsmethoden

Zur Ermittlung der subakuten Toxizitdt von Nonylphenol bei juvenilen Karpfen und adulten
Regenbogenforellen kamen unterschiedliche Methoden zur Anwendung.
In Tabelle 12 sind in einer Gesamtiibersicht alle durchgefiihrten Untersuchungen aufgefiihrt:

Tabelle 12: Gesamtiibersicht der durchgefiihrten Untersuchungen

Langzeitexpositi- | Intervallexposi- | Langzeitexposition
on juveniler Karp- | tion adulter Re- | juveniler Karpfen in
fen in Nonylphe- | genbogenforel- | nachgeklartem Ab-
nol len wasser

klinische Beobachtungen X X X

Verhaltensstudien (BavioQuant®) X

Hiamatologie:

-Hkt X X X

-Hb X X X

- Gesamt-Erythrozytenzahl X X X

- MCV X X X

- MCH X X X

- MCHC X X X

- Gesamt-Leukozytenzahl X X X

- weilles Differentialblutbild X X X

- rotes Differentialblutbild X X X

- Enzymbestimmung GOT, GPT, X

AP im Plasma

- Elektrolyte Ca>" im Plasma X

- Glukose X

Vitellogeningehalt im Blutplasma X X X

und der Leber

2.1. Klinische Beobachtungen der Testfische

Die Versuchstiere aller Expositionen wurden wahrend des gesamten Expositionszeitraumes
einer detaillierten klinischen Untersuchung unterzogen. Geachtet wurde dabei auf eventuelle
Veranderungen des Verhaltens (Schreckhaftigkeit, Schwimm- und Fluchtverhalten), Storun-
gen der Futteraufnahme und der Atmung (z.B. Luftschnappen), sowie auf das Auftreten son-
stiger Krankheitssymptome bzw. Mortalitdten. Im Anschluss an die Exposition wurden gene-

rell bei allen Versuchs- und Kontrollfischen Korperldnge und —gewicht, bei den Karpfen der
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LZV I und II zusétzlich die entsprechenden Korpulenzfaktoren bestimmt. Dariiberhinaus er-

folgte bei den Fischen aller Versuchsansitze eine parasitologische Begleituntersuchung.

2.2. Durchfithrung der Verhaltensmessung

Im Rahmen von Verhaltensstudien wurden NP- bzw. EE2-bedingte Effekte auf das
Schwimmverhalten juveniler Karpfen durch Aufzeichnung und Quantifizierung der spontanen
Bewegungsaktivititen mittels des Analysesytems BehavioQuant® studiert. Der Behavio-
Quant® ist ein bildverarbeitendes Verhaltensmessgerit. Es wurde in Kooperation zwischen
der Gesellschaft fiir Strahlenforschung (GSF) und der Metacom Gesellschaft fiir Datensyste-
me in Miinchen entwickelt. Es dient dazu, auch geringfiigige Verhaltensinderungen von Or-
ganismen zu quantifizieren. Diese Verhaltensdnderungen sind &uflerst sensible Kriterien fiir
Giftwirkungen in niedrigen Dosen. So 148t sich beispielsweise die toxische Wirksamkeit von
S-Triazinen auf Fische schon weit unter der Letalititsgrenze nachweisen. Ein Beispiel: Die
LC50 fiir Atrazin liegt bei der Goldorfe Leuciscus idus melanotus bei 37 mg/l. Dagegen lag
die niedrigste Atrazindosis, bei der beim Zebrabirbling nach 28-tdgiger Expositionszeit Ver-
haltensdnderungen nachgewiesen werden konnten, bei 5 pg/l (OECD, 1984; Lorenz et al.,
1995). Den Verhaltensmessungen mit dem BehavioQuant® liegt folgender Aufbau zugrunde

(sieche dazu auch Abbildungen 13 und 14 ):
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Abbildung 13: Schema der BehavioQuant®-Anlage
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Abbildung 14 : BehavioQuant®-Anlage im Priifraum fiir toxikologische Fischtests im
DurchfluBverfahren der Versuchsanlage Wielenbach des Bayerischen Lan-

desamtes fiir Wasserwirtschaft

Vor jedem der Testbecken steht eine Videokamera. Diese Videokameras sind iiber einen
Multiplexer mit einer bildverarbeitenden Baugruppe verbunden, welche in einem Perso-
nalcomputer untergebracht ist. Der Computer schaltet sich wéhrend der Messungen alle 2
Minuten zum néichsten Testaquarium weiter. Wahrend dieser 2 Minuten dauernden Messung
wird 25 mal pro Sekunde das aktuelle Bild mit dem vorher eingespeicherten Hintergrundbild
verglichen. Dabei werden die Gro3e und Positionen der im Bild befindlichen Objekte in Form
von Positions- und Ausdehnungskoordinaten aufgezeichnet. Mit Hilfe eines aufwendigen
Spurverfolgungsprogrammes werden die Bewegungsbahnen der Fische aus diesen Daten re-
konstruiert. Dies ist sogar moglich, wenn die Fische durcheinander schwimmen. Aus den Be-
wegungsbahnen der Fische kdnnen nun eine ganze Reihe von Verhaltensgroflen errechnet
werden:

a) Mittelwerte und normierte Haufigkeitsverteilungen fiir die Schwimmhdhe
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b) Mittelwerte und normierte Héufigkeitsverteilungen fiir die Aufenthaltsorte in Hori-
zontalrichtung
c) Mittelwerte und normierte Haufigkeitsverteilungen fiir die Schwimmgeschwindigkeit
(Motilitdt). Diese Haufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten in einem
festgelegten Zeitraster (im Versuch 10 Sekunden) geben Auskunft {iber die Ungleich-
méiBigkeit der Bewegung (,,Bewegungsinkonstanz*). Sie charakterisieren demzufolge
den Typus des Bewegungsmusters.
d) Anzahl der Wendungen pro Zeiteinheit
e) Abstandsverhalten zwischen den einzelnen Fischen, usw.
Im hier dargestellten Versuch wurden die Haufigkeitsverteilungen fiir die Schwimmge-
schwindigkeiten in einem Zeitraster von 10 Sekunden ausgewertet.
Die Verhaltensmessungen an den sechs mit Videokamera versehenen Priifbecken (jeweils ein
Priitbecken der 1 g/l, 5 pg/l, 10 pg/l und 15 pg/l NP-Konzentrationen, ein Priifbecken der
EE2-Kontrolle und ein Priifbecken der H;O-Kontrolle) wurden vom Montag bis Freitag je-
weils vormittags von 9 - 12 Uhr und nachmittags von 16 - 22 Uhr vorgenommen. In den Zwi-
schenzeiten, also von 12 - 16 Uhr, konnten keine Messungen stattfinden, da der Priifraum fiir
Wartungs- und Reinigungsarbeiten an den Priifaquarien, Fiitterung, Kontrollieren der Dosier-
anlage, Nachfiillen von Stammldsungen usw. betreten werden mufite und somit das Verhalten
der Fische durch die Anwesenheit von Personen beinflut worden wére. Mindestens 15 Mi-
nuten vor Beginn der automatisierten Messungen wurde der Priifraum dann wieder verlassen.
Bei einer Dauer der Einzelmessungen von 2 Minuten wurde jedes der 6 videokameraiiber-
wachten Testaquarien 5 mal pro Stunde einer Einzelmessung unterzogen (6 Testaquarien mit
je 2 Minuten Einzelmessung ergibt insgesamt 12 Minuten MeBdaten). Dies ergab dann insge-
samt vormittags 15 Einzelmessungen und nachmittags 30 Einzelmessungen pro Testansatz.
Die Auswertung der Messungen, also in diesem Fall die normierten Haufigkeitsverteilungen
der Schwimmgeschwindigkeiten (Motilitit), erfolgte folgendermalen:
Die Bewegungbahnen der Fische wurden rechnerisch in Abschnitte von 10 Sekunden verlegt
und jeweils die Augenblicksgeschwindigkeit errechnet. Diese Augenblicksgeschwindigkeiten
wurden dann in 8 GroBenklassen eingeteilt. Im Versuch wurde der Bereich fiir die Motilitét
(motility) von 0 bis 24 gewihlt, also 0 bis 24 px/s (= 0 bis 25 Pixel pro Sekunde). Die Hau-

figkeiten, in denen die einzelnen GroBenklassen pro Messung vertreten sind, wurden zu einer
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normierten Haufigkeitsverteilung umgerechnet. ,Normiert“ bedeutet, daB durch einen
Dreisatz die in den einzelnen Grofenklassen vertretenen Haufigkeitszahlen so umgerechnet
werden, daf} die Gesamtsumme aller Einzelwerte auf 1 gebracht wird. Das heif3t, da3 bei Mo-
tility 1 ein Fisch in der Flachenprojektion 1 px/s zuriicklegt, das sind 1/256 der Bildbreite.
Die Videokameras waren so eingestellt, dall die Linge der Testaquarien von 80 cm die Bild-
breite gerade ausfiillten. Da es sich hier um die Flichenprojektion der Wegstrecken handelte,
ist ein Umrechnen auf die realen Schwimmgeschwindigkeiten nur bedingt richtig. Im Prinzip
wire eine Abschitzung der mittleren realen Schwimmgeschwindigkeiten moglich, wenn man
einen mittleren Projektionsfaktor zugrunde legt, der fiir jede MeBanordnung gesondert zu
bestimmen ist. Doch bei der hier verwendeten Bewegungsanalyse im Zeitraster wire diese
Abschdtzung zwangsldufig fehlerhaft geworden. Sie wire auch {iberfliissig gewesen, weil es
bei den vorliegenden Untersuchungen nur auf die Unterschiede zu den Kontrollansidtzen unter
den gleichen normierten Bedingungen ankommt. Die iiber jeweils einen Tag gemittelten nor-
mierten Hiufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten ergaben kein erkennbares
Bild einer Konzentrations-Wirkungs-Beziehung. Daher wurde gepriift, ob die tageszeitlichen
Verianderungen dieser Motilitdtsmuster der Kontrollen sich bei den mit Nonylphenol behan-
delten Fischgruppen in gleicher Weise verdndern. Dazu wurden wochenweise (Montag bis
Freitag) jeweils die normierten Haufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten so
zusammengefaflt, dal jeweils alle Werte einer Stunde in einer gemittelten Kurve vereinigt
wurden. Zum Beispiel sind alle Werte von Montag bis Freitag von 8 bis 9 Uhr zusammen 25
Einzelmessungen pro Testansatz, welche dann zu einer gemeinsamen Haufigkeitsverteilung
aufgemittelt wurden. Die Werte von Montag bis Freitag von 9 bis 10 Uhr sind wiederum zu-
sammen 25 Einzelmessungen, die wiederum zu einer gemeinsamen Hiufigkeitsverteilung
zusammengefalit worden sind, usw. Gegen einen iiblichen Einwand von Statistiker-Seite, flir
jeden Testansatz gélte n = 1, weil alle 22 Fische im selben Aquarium sitzen und einander
nachschwimmen, d. h. einander beinflussen, was soweit richtig ist, 146t sich sagen, daB} die
MeBwerte aller 22 Fische zusammengefalit wurden. Aber es ist nicht richtig, daB3 verschiede-
ne am selben Aquarium durchgefiihrte Messungen auch unter der Pramisse n = 1 zusammen-
gefalit werden miissen. Wie frithere eingehende Untersuchungen (Spieser, 1996) ergeben ha-
ben, wird bei Fischen das augenblickliche Schwimmverhalten nur kurzzeitig durch das vorhe-

rige Schwimmverhalten bestimmt. Da auf Phasen kurzzeitiger hoherer Aktivitit Phasen nied-
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riger Aktivitét folgen, 1duft das Aktivitdtsmuster zeitlich gewissermaB3en wellenférmig ab. Bei
einer Einzelmessungsdauer von 2 Minuten gleicht sich dies bereits so gut aus, dal mehrere
unmittelbar hintereinander aufgenommene Einzelmessungen schon sehr dhnliche MeBergeb-
nisse haben. Bei den hier vorgenommenen Messungen befinden sich zwischen den einzelnen
zusammengefassten Messungen 23 Stunden plus 10 Minuten beziehungsweise 23 Stunden
plus 10 Minuten zum gleichen Zeitabschnitt des nachfolgenden Tages. Hier war es also si-
cher, da3 die Ergebnisse der Messungen nicht so miteinander verbunden waren, da3 das Ver-
halten wihrend der vorangegangenen Messung noch eine Auswirkung auf das der aktuellen

Messung hatte (Spieser, 1997).

2.3. Hamatologische Untersuchungen

Bei der Langzeitexposition juveniler Karpfen im Laborversuch (LZV I) wurden je 10 Fische
der 4 verschiedenen NP-Konzentrationen (1 pg NP/I, 5 pg NP/I, 10 ugNP/1, 15 pg NP/1), und
je 10 Fische der 3 Kontrollansitze (H,O-Kontrolle, Ethanol-Kontrolle, EE2-Kontrolle), also
insgesamt 84 Fische fiir die hdmatologischen Untersuchungen verwendet.

Bei den juvenilen Karpfen des LZV II wurden je 10 Fische, die ausschlieBlich dem Abwasser
ausgesetzt waren oder die zusitzlich mit Arkopal behandelt wurden, sowie je 10 H,O-
Kontrollen bzw. EE2-Kontrollen, also insgesamt 40 Fische hamatologisch untersucht.

Bei der Intervallexposition adulter Regenbogenforellen wurden im LZV Illa jeweils 12 Fische
der 2 verschiedenen Konzentrationen und der verschiedenen Untersuchungsintervalle (1 pg
NP/I/1-malige Exposition, 10 pg NP/lI/1-malige Exposition, 1pg NP/I/2-malige und 10 pg
NP/1/2-malige Exposition, 1 pg NP/I/3-malige und 10 pg/l/3-malige Exposition, 1 pg NP/14-
malige und 10 pg NP/1/4-malige Exposition) und im LZV IIIb ebenfalls 12 Fische der 2 Kon-
trollansitze (H,O-Kontrolle, EE2-Kontrolle), also insgesamt 120 Fische fiir die hamatologi-

schen Untersuchungen verwendet.
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2.3.1. Betaubung und Blutentnahme

2.3.1.1.  Langzeitversuche an juvenilen Karpfen (LZV I, LZV II))

Zu Versuchsende von LZV I und LZV II wurden die juvenilen Karpfen vorsichtig aus den
jeweiligen Priifbecken gekeschert und in einen Behilter mit Betdubungslosung (1,1,1-
Trichlor-2-methyl-2-propanol-Hemidrat, 1,5 -2 g/l H,O, Merck) gesetzt. Nach der Betdubung
erfolgte die Blutentnahme mit heparanisierten Einmal-Injektionskaniilen (0,35 x 14) und auf-
gesetzten Einmalspritzen durch Punktion der Kandalvene. Die bei den juvenilen Karpfen ge-
wonnene Blutmenge betrug etwa 3% des Korpergewichtes (etwa 0,45 ml Blut pro Karpfen).
AnschlieBend wurden die Karpfen seziert bzw. fiir die entsprechenden durchzufiihrenden

Fischtestparameter weiter verarbeitet.

2.3.1.2. Intervallversuch an adulten Regenbogenforellen (LZV Illa, LZV IIIb))

Zu Versuchsende von LZV Illa und LZV IIIb wurden die Regenbogenforellen mit Keschern
aus den Priifrinnen bzw. Betonteichen der Wielenbacher Anlage herausgefischt und in einer
Wanne mit Betdubungslosung (Ethylenglykolmonophenylether, 0,8 ml/l H,O, Merck) be-
taubt. Danach erfolgte die Blutentnahme mit heparinisierten Einmal-Injektionskaniilen (0,85 x
45 mm) und aufgesetzten Einmalspritzen (10 ml) durch Punktion der Kandalvene. Die bei den
adulten Regenbogenforellen gewonnene Blutmenge betrug durchschnittlich 10 ml/Tier. An-
schlieBend wurden die Regenbogenforellen seziert bzw. fiir die entsprechenden durchzufiih-

renden Fischtestparameter weiter verarbeitet.

2.3.2. Untersuchung der Blutparameter

Im Rahmen der LZV 1, II, Illa und IIIb wurden im Abschluss an die Expositionen jeweils 12
Tiere pro Gruppe (LZV I und II) bzw. 10 Tiere pro Gruppe (LZV Illa und IIIb) einer hima-
tologischen Untersuchung unterzogen.

Die Blutentnahme erfolgte unmittelbar nach der Betdubung in Ethylenglycolmonophenylether
(Konzentration: 1:1000; Merck, Darmstadt) mit heparinisierten Einmalinjektionskaniilen und
-spritzen durch Punktion der Vena caudalis. Die Hdmatokritbestimmung wurde mit heparini-

sierten Hamatokrit-Kapillaren® fiir Minizentrifugen (32 mm, 9 ul; Bayer Diagnostik) unter
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Verwendung einer Compur-M-1101-Mikrozentrifuge® durchgefiihrt. Zur Sicherheit und Er-
hohung der Genauigkeit wurden jeweils Doppelmessungen durchgefiihrt. Zur Messung des
Héamoglobingehaltes (Hb) kam die standardisierte Hdamoglobin-Zyanid-Methode (Compur
Instant M® , Bayer, Leverkusen) zum Einsatz. Die Messungen erfolgten mit einem Compur-
M-1000® -Miniphotometer (Bayer, Leverkusen) bei 540 nm. Die Differenzierung weiBer und
roter Blutzellen (weille und rote Differentialblutbilder) erfolgte an nach Pappenheim geférb-
ten Blutausstrichen bei 1.000-facher Vergroferung. Zur Ermittlung der Gesamtzahl der Leu-
kozyten und Erythrozyten wurde Blut in spezielle Mischpipetten aufgezogen und mit der Fér-
belosung nach Natt and Herrick (1952) verdiinnt. Die Auszdhlung erfolgte mikroskopisch bei
250-facher VergroBBerung in einer Zahlkammer nach Neubauer. Aus den ermittelten Blutwer-

ten wurden folgende Erythrozytenindices berechnet:

- Das mittlere Erythrozytenvolumen, MCV (mean corpuscular volume)

- Der mittlere Himoglobingehalt der Einzelerythrozyten, MCH (mean corpuscular he-
moglobin)

- Die mittlere Himoglobinkonzentration der Erythrozyten, MCHC (mean corpuscular

hemoglobin concentration)

Die statistische Auswertung der hdmatologischen Daten erfolgte mit Hilfe der SPSS-
Software. Zunéchst wurde eine explorative Datenanalyse durchgefiihrt. Im Fall einer Homo-
genitiit der Varianzen wurde zur Uberpriifung méglicher Unterschiede zwischen den Gruppen
die ANOVA Varianzanalyse, gefolgt vom Dunnett t-test, herangezogen. Im Falle einer Inho-
mogenitit hingegen wurden der nichtparametrische Kruskal-Wallis Test sowie der Mann-
Whitney U-test durchgefiihrt.

Klinisch-chemische Parameter konnten aufgrund der erforderlichen hohen Blutmenge nur bei
adulten Regenbogenforellen der LZV Illa und IlIb durchgefiihrt werden. Hierzu wurden etwa
1,5 ml Blut in 2 ml-Eppendorfgefdfle {iberfiihrt und bei 1610 g und 3°C fiir 12 Minuten zen-
trifugiert (Zentrifuge: Sigma-3 MK®). Das iiberstehende Plasma wurde abpipettiert und zur
Aktivitditsmessung der Enzyme Alkalische Phosphatase (AP), Glutamat-oxalacetat-
Transaminase (GOT) sowie der Glutamat-Pyruvat-Transaminase (GPT) verwendet. Zudem

wurden die Gehalte an Glucose und Kalzium im Plasma bestimmt. Alle genannten Parameter
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wurden im NaBchemieverfahren (Dr. Lange Kiivettentest) photometrisch (Photometer: Dr.
Lange, CADAS 100®) analysiert.
Die statistische Auswertung erfolgte wie oben beschrieben wieder mit Hilfe der SPSS Soft-

warc€.
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IV. Ergebnisse

1. Allgemeine Untersuchungen

Wie im Berichtsteil ,,ITII. Material und Methoden® dargestellt, wurde wéhrend der Expositi-
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onsversuche eine kontinuierliche, klinische Beobachtung der Testfische durchgefiihrt. Mit
Ausnahme einer geringgradig reduzierten Aktivitét lieBen die Tiere kein von der Norm ab-
weichendes Verhalten erkennen. Eine Quantifizierung der Schwimmgeschwindigkeiten er-
folgte im Rahmen von LZV I an juvenilen Karpfen und wird im Abschnitt 2.1.1. ndher erldu-
tert. Die Tiere zeigten keinerlei Krankheitssymptome, die Futteraufnahme war ungestort. Eine
regelmiBig durchgefiihrte parasitologische Begleituntersuchung ergab keine Anzeichen fiir
einen Befall mit Ektoparasiten. Bei den adulten Regenbogenforellen von LZV Illa und IIIb
waren keine Effekte auf Korpergewicht oder Korperlange feststellbar. Die Bestimmung der
Korpulenzfaktoren im Rahmen von LZV I und LZV II lieBen hingegen Unterschiede zwi-
schen den Gruppen erkennen. Wéhrend bei den Karpfen des LZV I ausschlieBlich die EE2-
behandelte Passivkontrolle signifikant héhere Korpulenzfaktoren aufwies, waren diese im

LZV 1I insbesondere bei den Abwasserkarpfen deutlich erhoht (Abbildungen 15 und 16).

Abbildung 15: Korpulenzfaktoren bei juvenilen Karpfen nach 70-tdgiger Exposition in
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Nonylphenol bzw. EE2-Behandlung (LZV I); **p < 0,01

Kontrolle Abwasser Abwasser+Arkopal EE2

Abbildung 16: Korpulenzfaktoren bei juvenilen Karpfen nach 35-tdgiger Exposition in
kommunalem Abwasser (LZV II); ***p < 0,001
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2. Spezielle Untersuchungsergebnisse: Toxikologische Un-

tersuchungen

2.1 Verhaltensstudien an juvenilen Karpfen (LZV I)

Die Beobachtung des Schwimmverhaltens mit Hilfe des Analysesystems BehavioQuant® er-
gab wihrend der 10. Untersuchungswoche im Hinblick auf die Schwimmgeschwindigkeiten
deutliche Verdnderungen. Nonylphenol-exponierte und EE2-behandelte Tiere lieen diesbe-
ziiglich ein sehr dhnliches Verhaltensmuster erkennen. Verglichen mit den Kontrollfischen
war bei den behandelten Tieren eine signifikante Verminderung der Schwimmgeschwindig-
keit nachweisbar (Abbildung 17). Wahrend die Verlangsamung in den Morgenstunden (8.00 -
12.00) auf Tiere beschrankt war, welche den beiden hochsten NP-Konzentrationen von 10
und 15 pg/l ausgesetzt oder mit EE2 behandelt waren, konnte der Effekt nachmittags (16.00 -
19.00) bereits bei allen Versuchsgruppen beobachtet werden. In den Abendstunden (19.00 -
22.00) war die Schwimmgeschwindigkeit noch deutlicher reduziert. Kontrolltiere lieen keine

tageszeitabhdngigen Verdnderungen ihres Schwimmverhaltens beobachten.
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Abbildung 17: Mittlere Schwimmgeschwindigkeit bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition
bzw. EE2-Behandlung zu unterschiedlichen Tageszeiten (8.00-12.00, 16.00-
19.00, 19.00-22.00) in der 10. Versuchswoche; *p < 0,001

2.2. Hamatologische Untersuchungen ( LZV I, I1, I11a, I1Ib)

LZV I: Langzeitexposition juveniler Karpfen in Nonylphenol (NP) bzw. Langzeitbehandlung
mit Ethinylestradiol (EE2)

Hdmoglobin, Himatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

In der Regel lagen die MeBwerte fiir die 3 Parameter bei NP- bzw. EE2-behandelten Karpfen
unter den bei Kontrolltieren ermittelten Werten. Eine signifikante Abnahme der Gesamteryth-
rozytenzahl ergab sich bei Individuen, die den beiden hochsten NP-Konzentrationen 10 und
15 ng/l ausgesetzt waren sowie bei EE2-behandelten Tieren. Bei letzteren war zudem ein si-

gnifikant niedrigerer Himoglobingehalt im Blut festzustellen. Der Hdmatokrit wurde weder



durch NP-Exposition noch durch EE2-Behandlung signifikant verdndert. Die Ergebnisse sind

in Tabelle 13 und in den Abbildungen 18 bis 20 dargestellt.

Tabelle 13: Himoglobin, Hdmatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen

nach NP-Exposition bzw. EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10)

Tiergruppe Hamoglobin Héamatokrit Erythrozyten
(g/dD) (%0) (10°/ul)
Kontrolle 7,21 £ 0,80 34,65+ 2,69 1,29 £0,12
Ethanol-Kontrolle 7,41 £0,93 33,75+ 2,50 1,29 £ 0,13
EE2 (500 pg/kg KG) 6,03*%* £ 0,36 32,45+£272 1,07*%* £ 0,12
1 ug NP/1 7,41 £091 36,15+ 3,74 1,20 £ 0,25
Sug NP/l 7,82 £ 0,65 37,55+ 2,65 1,33 +£0,16
10 ug NP/1 6,65 £ 0,63 32,50 £ 2,01 1,13*%* £ 0,08
15 ng NP/1 6,88 £ 1,33 31,60 + 3,55 0,85*** £ 0,16
**p < 0,01; ***p < 0,001
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Abbildung 18: Hamoglobingehalt bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw. EE2-
Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10); **p < 0,01
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Abbildung 19: Hématokrit-Werte bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw. EE2-
Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10)
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Abbildung 20: Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.
EE2-Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10); ** p <0,01; *** p < 0,001
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Erythrozytenindices

Ausschlielich nach Exposition in 15 pg NP/l war das mittlere Erythrozytenvolumen (MCV)
der Karpfen gegeniiber dem der Kontrolltiere signifikant erhoht. Ebenso zeigte sich die mitt-
lere Hdmoglobin-Konzentration des Einzelerythrozyten (MCH) bei den der héchsten NP-
Konzentration ausgesetzten Tieren deutlich erhoht. Die Hadmoglobin-Konzentration der
Erythrozyten (MCHC) erwies sich bei EE2-behandelten Tieren als signifikant vermindert. Die

Ergebnisse aus der Berechnung der Erythrozytenindices sind in Tabelle 14 zusammengefaft.

Tabelle 14: Erythrozytenindices bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw. EE2-
Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10)

Tiergruppe MCHC MCH MCV
in g Hb/dl Ery in pg in pm’
Kontrolle 20,83 £ 1,90 56,52 £9,17 272,43 £ 43,40
Ethanol-Kontrolle 21,90 £ 1,54 57,78 + 6,96 264,06 27,32
EE2 (500 pg/kg KG) 18,66* + 1,29 56,52 £4,97 304,29%** + 24,55
1 ug NP/1 20,48 £ 0,98 63,33 £ 10,39 309,47 + 49,08
Sug NP/1 20,81 + 0,66 59,43 £5,05 285,86 + 25,81
10 pg NP/1 20,43 £ 0,81 59,37 £8,17 290,07 £ 32,73
15 ug NP/1 21,65 +2,37 82,68%** £ 14,09 382,64*** £ 57,25

*p < 0,05; *** p < 0,001

Rotes Differentialblutbild

Die Auswertung des roten Differentialblutbildes ergab bei Karpfen, die den beiden hochsten
Testkonzentrationen 10 und 15 pg NP/l ausgesetzt waren, sowie bei den EE2-behandelten
Tieren eine signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Retikulozyten. Die Ergebnis-

se aus der Zahlung der Retikulozyten und der reifen Erythrozyten sind in Tabelle 15 und in
der Abbildung 21 dargestellt.
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Tabelle 15: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei juvenilen Karpfen

nach NP-Exposition bzw. EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10)

Tiergruppe Erythrozyten (%) Retikulozyten (%)

Kontrolle 98,00 + 1,26 2,00 £ 1,26
Ethanol-Kontrolle 98,40 £ 0,80 1,60 = 0,80

EE2 (500 pg/kg KG) 85,30%** £ 4,92 14,70*** £ 4,92
1 ug NP/1 98,60 £+ 0,80 1,40 £ 0,80
Sug NP/1 98,40 £ 0,92 1,60 £ 0,92
10 pg NP/1 96,90 £ 1,14 3,100+ 1,14

15 ug NP/1 94,10%** + 1,30 5,90%** £ 1,30

*p <0,05; *** p<0,001
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Abbildung 21: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei juvenilen Karp-
fen nach NP-Exposition bzw. EE2-Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10)
*p <0,05; ***p < 0,001
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Gesamtzahl der Leukozyten

Die Bestimmung der Gesamtleukozytenzahl ergab bei nahezu allen exponierten Fischgruppen

tendenziell niedrigere Werte als bei Kontrolltieren. Signifikante Unterschiede waren nach

Behandlung mit EE2 sowie nach Exposition in 5 und 15 pg NP/I zu verzeichnen. Die Ge-

samtzahlen der Leukozyten sind in der Tabelle 16 zusammengefal3t. In Abbildung 22 sind die

ermittelten Werte graphisch dargestellt.

Tabelle 16: Gesamtzahl der Leukozyten bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.
EE2-Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10)

Tiergruppe Gesamtzahl der Leukozyten (10° /ul)

Kontrolle 35,30+ 11,00
Ethanol-Kontrolle 28,30+ 11,78

EE2 (500 pg/kg KG,3 x i.m.) 17,06%%* £ 3,72
1 ug NP/1 26,40 £ 15,80

5 ug NP/l 20,20** £ 7,72
10 ug NP/1 29,80 £ 12,97

15 ng NP/1 16,65%** + 4,06

**p<0,01; #** p<0,001
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Abbildung 22: Gesamtzahl der Leukozyten bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.
EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10); ** p <0,01; *** p < 0,001
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Weif3es Differentialblutbild

Die Auswertung des weillen Differentialblutbildes ergab bei NP-exponierten Karpfen keine
von den Kontrolltieren abweichenden Befunde. EE2-behandelte Individuen hingegen lieen
eine signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Lymphozyten, verbunden mit einer
Abnahme des Anteils heterophiler Granulozyten erkennen. Die Ergebnisse der weillen Diffe-

rentialblutbilder der Karpfen sind in Tabelle 17 und Abbildung 23 dargestellt.

Tabelle 17: Weilles Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.
EE2-Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10)

Tiergruppe Lymphozyten (%) Heterophile Granulozyten (%) Monozyten (%)
Kontrolle 95,6 +1,7 44+1,9 0,00 £ 0,00
Ethanol-Kontrolle 96,8 £0,9 33+0,9 0,00 £ 0,00
EE2 (500 pg/kg KG) 98,0¥* £0,9 2,00¥* £ 0,9 0,00 + 0,00
1 ng NP/1 95,1£1,4 49+1,2 0,00 + 0,00
5 ug NP/l 959+1,0 4,1+1,0 0,00 + 0,00
10 ug NP/1 959+0,9 4,1+1,1 0,00 + 0,00
15 ug NP/1 95,6+0,9 44+0,8 0,00 + 0,00
**p<0,01
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Abbildung 23: Weilles Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.
EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10); ** p < 0,01
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LZV 1II: Langzeitexposition juveniler Karpfen in kommunalem Abwasser (Abwasserver-

suchsfeld GroBlappen) bzw. Behandlung mit Ethinylestradiol (EE2)

Hdamoglobin, Hamatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Bei den Karpfen beider Abwasser-Testansédtze war eine signifikante Abnahme der Gesamte-
rythrozytenzahlen zu beobachten. Gleichzeitig ergab sich bei diesen Fischgruppen, sowie bei
Tieren, die mit EE2 behandelt waren, eine deutliche Abnahme des Hamatokrits sowie des
Héamoglobingehaltes im Blut gegeniiber Kontrolltieren. Die Ergebnisse sind in Tabelle 18 und

in den Abbildungen 24 bis 26 dargestellt.

Tabelle 18: Himoglobin, Hdmatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen

nach Exposition in Abwasser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n =

10)
Tiergruppe Hamoglobin (g/dl) Hamatokrit (%) Erythrozyten (10%/pl)
Kontrolle 8,65+ 1,95 42,30 £ 6,13 1,69 + 0,30
EE2 (500 ng/kg KG) 7,03* £ 0,67 32,45%* £1,23 1,48 £0,19
Abwasser 6,71%** £ 0,86 33,50%*% £3,32 1,13*%* £ 0,32
Abwasser + Arkopal 7,00%** £ 0,61 36,15% £3,07 1,39% £ 0,18

*p <0,05; **p <0,01; ***p < 0,001
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Kontrolle Abwasser Abwasser+Arkopal EE2

Abbildung 24: Himoglobingehalt bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser bzw.
nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 10); *p < 0,05; ***p < 0,001

%

Kontrolle Abwasser Abwasser+Arkopal EE2

Abbildung 25: Hamatokrit-Werte bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser bzw.
nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 10) ); *p < 0,05; **p < 0,01
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Abbildung 26: Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Ab-

wasser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10); * p <0,05; ** p < 0,01

Erythrozytenindices

Die Berechnung der Erythrozytenindices ergab weder bei Testfischen der beiden Abwasser-

Expositionen noch bei EE2-behandelten Tieren Verdnderungen der Erythrozytenindices. Die

Ergebnisse der Berechnungen sind in Tabelle 19 wiedergegeben.

Tabelle 19: Erythrozytenindices bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser bzw.
nach EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10)

Tiergruppe MCHC MCH MCV
in g Hb/dl Ery in pg in pm’
Kontrolle 202,85 £ 28,73 517,80 £ 112,06 255,73 £48,29
EE2 (500 pg/kg KG) 216,47 £ 17,39 481,23 £76,90 221,90 27,93
Abwasser 199,99 + 1,41 749,50 £ 584,80 367,81 £ 265,17
Abwasser + Arkopal 194,01 £ 1,43 508,21 £ 55,59 262,70 £ 29,01

*p < 0,05
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Sowohl bei Karpfen beider Abwasser-Versuche als auch bei EE2-behandelten Individuen

ergab die Auswertung des roten Differentialblutbildes eine signifikante Zunahme des pro-

zentualen Anteils von Retikulozyten im Vergleich zu Kontrolltieren. Die Ergebnisse der

Ziahlung der Erythrozyten und Retikulozyten sind in Tabelle 20 und Abbildung 27 dargestellt.

Tabelle 20: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei juvenilen Karpfen

nach Exposition in Abwasser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 10)

Tiergruppe Erythrozyten (%) Retikulozyten (%)

Kontrolle 98,00 + 1,118 2,00£1,18
EE2 (500 pg/kg KG) 81,90%** £ 594 18,10%** + 5,94

Abwasser 96,70* £ 0,80 3,30*% £ 1,27
Abwasser + Arkopal 93,40%** £ 1,67 6,60%** + 1,67

*p < 0,05; *** p < 0,001
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Abbildung 27: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei juvenilen Karp-

fen nach-Exposition in Abwasser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte +
SD; n=10) *p < 0,05; ***p < 0,001
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Gesamtzahl der Leukozyten

Die Ermittlung der Gesamtleukozytenzahlen ergab ausschlielich bei EE2-behandelten
Karpfen eine signifikante Zunahme von Leukozyten im Blut. Die bei den Fischen der beiden
Abwasser-Versuchsansitze ermittelten Werte stimmten mit den Kontrollbefunden iiberein.
Die Ergebnisse der Leukozytenzéhlung sind in Tabelle 21 und Abbildung 28 dargestellt.
Tabelle 21: Gesamtzahl der Leukozyten bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser

bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 10)

Tiergruppe Gesamtzahl der Leukozyten (10° /ul)
Kontrolle 22,65 +4,98
EE2 (500 pg/kg KG,3 x i.m.) 73,70%*%* £ 17,20
Abwasser 25,60+ 3,78
Abwasser + Arkopal 27,80 + 5,33
% < 0,001
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Abbildung 28: Gesamtzahl der Leukozyten bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwas-
ser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 10); ***p < 0,001



Weifses Differentialblutbild
Die Auswertung des weilen Differentialblutbildes ergab bei EE2-behandelten Individuen eine
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signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Lymphozyten bei gleichzeitiger Abnahme

des Anteils heterophiler Granulozyten im Blut. Die beiden Abwasser-exponierten Fischgrup-

pen unterschieden sich beziiglich des weillen Blutbildes nicht von den Kontrolltieren. Tabelle

22 und Abbildung 29 geben die Ergebnisse des weilen Differentialblutbildes wieder.

Tabelle 22: Weilles Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser

bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 10)

Tiergruppe

Lymphozyten (%)

Heterophile Granulozyten (%)

Monozyten (%)

Kontrolle

952+ 1,4

48+14

0,00 £ 0,00

EE2 (500 pg/kg KG)

98,2*%* £ 0,9

1,8%% +£0,7

0,00 £ 0,00

Abwasser

95,5+1,1

45+1,1

0,00 £ 0,00

Abwasser + Arkopal

95,1+14

49+14

0,00 £ 0,00

% p < 0,01
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Abbildung 29: Weilles Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwas-
ser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 10); ** p < 0,01




LZV Illa: Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen in Nonylphenol
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Hdamoglobin, Himatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Beziiglich der Parameter Hamoglobingehalt, Hamatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten

unterschieden sich die MeBwerte bei NP-exponierten Individuen nicht signifikant von denen

der Kontrolltiere. Die detaillierten Untersuchungsergebnisse sind in Tabelle 23 und den Ab-

bildungen 30 bis 32 dargestellt.

Tabelle 23: Himoglobin, Himatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten Regenbo-

genforellen nach NP-Exposition (Mittelwerte + SD; n = 12)

Tiergruppe Hamoglobin Héamatokrit Erythrozyten
(g/dl) (%0) (10°/ul)
Kontrolle 10,70 £2,35 57,79 £ 9,09 1,23 +0,17
1 pg NP/l 10,68 £1,17 61,54 £6,24 1,21 £ 0,25
10 pg NP/1 9,82 + 1,20 57,42 £ 7,38 1,04 £ 0,21
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Abbildung 30: Himoglobingehalt bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwert £ SD; n = 12)




128

100

80

60

%

40

20

Kontrolle lugNP/1 10ugNP/1

Abbildung 31: Hamatokrit-Werte bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwert £ SD; n = 12)
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Abbildung 32: Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten Regenbogenforellen nach NP-
Exposition (Mittelwert £ SD; n = 12)



Erythrozytenindices

Die Berechnung der Erythrozytenindices MCHC (mittlere Himoglobinkonzentration der Ery-
throzyten), MCH (mittlerer Himoglobingehalt der Einzelerythrozyten) sowie MCV (mittleres
Erythrozytenvolumen) ergab bei NP-exponierten Individuen keine signifikanten Abweichun-

gen gegeniiber den Kontrolltieren. In Tabelle 24 sind die Mittelwerte und Standardabwei-
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chungen fiir die einzelnen Indices dargestellt.

Tabelle 24: Erythrozytenindices bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwert + SD; n=12)

Tiergruppe MCHC MCH MCV

in g Hb/dl Ery in pg in um’
Kontrolle 182,95 + 18,28 881,61 £210,74 478,68 + 92,44
1 ug NP/1 173,86 £ 13,00 917,38 + 188,19 525,87 + 89,98
10 pg NP/1 172,86 £ 24,12 980,74 + 194,62 576,42 £ 132,29

Rotes Differentialblutbild

Die Auswertung des roten Differentialblutbildes ergab bei Tieren, die den beiden Test-
konzentrationen 1 und 10 pg NP/l ausgesetzt waren, eine signifikante Zunahme des prozen-
tualen Anteils der Retikulozyten sowie eine Abnahme reifer Erythrozyten im Vergleich zu

Kontrolltieren. Die Untersuchungsergebnisse sind in Tabelle 25 und in Abbildung 33 darge-

stellt.

Tabelle 25: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei adulten

Regenbogenforellen nach NP-Exposition (Mittelwert = SD; n = 12)

Tiergruppe Erythrozyten (%) Retikulozyten (%)
Kontrolle 99,25 + 0,60 0,75 £ 0,60
1 ug NP/l 98,42* £ 0,76 1,58* £ 0,76
10 pg NP/1 98,42* + 0,64 1,58* £ 0,64

*p<0,05
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Abbildung 33: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei adulten Regen-
bogenforellen nach NP-Exposition (Mittelwert + SD; n = 12); *p < 0,05

Gesamtzahl der Leukozyten
Die Untersuchungen ergaben bei Fischen, die den beiden NP-Konzentrationen 1 und 10 pg
NP/I ausgesetzt waren, keine Zunahme der Gesamtleukozytenzahlen gegeniiber den Kontroll-

tieren. Die Ergebnisse sind in Tabelle 26 und Abbildung 34 dargestellt.

Tabelle 26: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwert + SD; n = 12)

Tiergruppe Gesamtzahl der Leukozyten (107 /ul)
Kontrolle 11,63 +£3,53

1 ug NP/1 17,13 £4,57

10 pg NP/1 18,25+ 7,32
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Abbildung 34: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Weifses Differentialblutbild

Exposition (Mittelwert £ SD; n = 12)

Die Auswertung des weillen Differentialblutbildes ergab bei Regenbogenforellen nach NP-

Exposition im Vergleich zu Kontrolltieren keine signifikanten Verdnderungen im Hinblick

auf die prozentualen Anteile der verschiedenen Leukozytenpopulationen. Die ermittelten

Messdaten sind in Tabelle 27 und Abbildung 35 dargestellt.

Tabelle 27: Weilles Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwert £ SD; n = 12)

Tiergruppe Lymphozyten (%) | Heterophile Granulozyten (%) Monozyten (%)
Kontrolle 69,10 £ 3,6 29,90 £ 3,8 0,00 £ 0,00

1 ng NP/ 68,25 +6,7 31,75+ 6,6 0,00 £ 0,00
10 ug NP/1 70,34 £ 8,6 29,66 + 8,7 0,00 £ 0,00
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Abbildung 35: Weilles Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach NP-
Exposition (Mittelwert £ SD; n = 12)

LZV IlIb: Behandlung adulter Regenbogenforellen mit Ethinylestradiol (EE2)

Hdamoglobin, Hamatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Die himatologischen Untersuchungen ergaben bei EE2-behandelten Regenbogenforellen eine
signifikante Verminderung des Himoglobingehaltes, des Hdmatokrits und der Gesamtrythro-
zytenzahl. Die Untersuchungsergebnisse sind in der Tabelle 28 sowie in Abbildung 36 bis 38
dargestellt.



Tabelle 28: Hamoglobingehalt, Hdmatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten

Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung (Mittelwert = SD; n = 12)

Tiergruppe Hiamoglobin Héamatokrit Erythrozyten
(grdl) ((%) (10°/pl)
Kontrolle 10,94 £ 1,46 60,42 + 8,00 1.20 £ 0,21
EE2 (500 pg/kg KG) 9,21* £2,16 53,17* £ 8,02 0,86** + 0,17

*p < 0,05, **p < 0,001

g/dl

Kontrolle

Abbildung 36: Hidmoglobingehalt bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung
(Mittelwert £ SD; n = 12); *p < 0,05
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Abbildung 37: Himatokrit-Werte bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung
(Mittelwert + SD; n = 12); *p < 0,05
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Abbildung 38: Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwert = SD; n = 12); **p < 0,01
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Erythrozytenindices

Die Berechnung der Erythrozytenindices ergab ein signifikant hoheres mittleres Erythro-
zytenvolumen (MCV) bei Regenbogenforellen, die mit EE2 behandelt wurden als bei unbe-
handelten Kontrollfischen. Die beiden Indices MCHC und MCH waren hingegen nicht verin-
dert. Die Erythrozytenindices sind in der Tabelle 29 dargestellt.

Tabelle 29: Erythrozytenindices bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung
(Mittelwert £ SD; n=12)

Tiergruppe MCHC MCH MCV
in g Hb/dl Ery in pg in pm’
Kontrolle 188,07 £ 29,45 986,76 + 180,77 519,57 + 88,41
EE2 (500 pg/kg KG) 180,49 + 14,47 1145,40 £ 194,08 637,90%+ 114,44
*p<0,05

Rotes Differentialblutbild

Die Untersuchung des roten Differentialblutbildes ergab bei EE2-behandelten Individuen eine
signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Retikulozyten sowie eine Abnahme reifer
Erythrozytenstadien gegeniiber Kontrolltieren. Die genannten Ergebnisse sind in Tabelle 30

sowie in Abbildung 39 dargestellt.

Tabelle 30: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei adulten
Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung (Mittelwert £ SD; n = 12)

Tiergruppe Erythrozyten (%) Retikulozyten (%)
Kontrolle 98,42 + 0,49 1,58 £ 0,49
EE2 (500 pg/kg KG) 96,83** + 1,46 3,17* *+ 1,46

% p < 0,01
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Abbildung 39: Prozentualer Anteil von Erythrozyten und Retikulozyten bei adulten Regen-
bogenforellen nach EE2-Behandlung (Mittelwert £ SD; n = 12); **p < 0,01

Gesamtzahl der Leukozyten

Die Leukozytenzdhlungen ergaben bei Fischen, die zuvor mit Ethinylestradiol behandelt wor-
den waren, keine, von den Kontrolltieren abweichenden Werte. In Tabelle 31 und Abbildung
40 sind die entsprechenden Mittelwerte und Standardabweichungen fiir die beiden Gruppen

gegeniibergestellt.

Tabelle 31: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwert = SD; n = 12)

Tiergruppe Gesamtzahl der Leukozyten (10°/ul)

Kontrolle 10,09 + 4,97

EE2 (500 pg/kg KG) 9,54 +3,61
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Abbildung 40: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwert = SD; n = 12)

Weifses Differentialblutbild

Die Auswertung des weillen Differentialblutbildes lie bei EE2.behandelten Tieren eine si-
gnifikante Abnahme des prozentualen Anteils der Lymphozyten erkennen. Gleichzeitig war
eine Zunahme des Anteils heterophiler Granulozyten nachweisbar. Tabelle 32 und Abbildung
41 geben eine Uberblick iiber die Befunde.

Tabelle 32: Weilles Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwert + SD; n = 12)

Tiergruppe Lymphozyten (%) Heterophile Granulozyten (%) Monozyten (%)
Kontrolle 87,91 +4,6 12,09 + 4,6 0,00 + 0,00
EE2 (500 pg/kg KG) 80,66** £ 7.4 19,34** £ 74 0,00 £ 0,00

**p <0,01
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Abbildung 41: Weilles Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach EE2- Be-
handlung (Mittelwert £ SD; n = 12); **p < 0,01

2.3. Klinisch-chemische Untersuchungen (LZYV IlIa, I1Ib)

LZV Illa: Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen in Nonylphenol (NP)

Enzymaktivitdt (GOT, GPT, AP)

Die Plasmaaktivititen der Transaminasen GOT und GPT sowie der alkalischen Phosphatase
AP lieBen bei NP-exponierten Individuen eine deutliche Abnahme erkennen. Wahrend die
GOT und die GPT nur bei Fischen der hochsten Testkonzentration von 10 pg NP/I eine signi-
fikante Abnahme ihrer Aktivitét zeigten, erwies sich die Aktivitit der AP nur bei Fischen, die
1 ug NP/l ausgesetzt waren, als deutlich vermindert. Tabelle 33 und Abbildungen 42 bis 44
geben einen Uberblick iiber die Analysenergebnisse.

Tabelle 33: Enzymaktivitdit im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwerte £ SD; n = 12)
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Tiergruppe GOT GPT AP
un un un
Kontrolle 2379 £41,5 93+1,3 127,9 + 46,6
1 ug NP/l 193,7 £44,7 85+14 74,4%%+ 25,8
10 ug NP/1 134.0%%*+ 30,7 6,8%**+ 0,6 94,0 +20,7

**p<0,01; ***p <0,001
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Abbildung 42: GOT-Aktivitdt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-
Exposition (Mittelwerte £ SD; n = 12); *** p < 0,001
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Abbildung 43: GPT-Aktivitit im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-
Exposition (Mittelwerte £ SD; n = 12); *** p < 0,001
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Abbildung 44: AP-Aktivitidt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-
Exposition (Mittelwerte £ SD; n = 12); ** p < 0,01
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Glukose-und Kalziumgehalt

Die photometrische Bestimmung des Glukosegehaltes im Blut ergab keine signifikanten Un-
terschiede zwischen NP-exponierten Fischen und Kontrolltieren. Im Gegensatz dazu erwiesen
sich die Kalzium-Werte von Fischen, die 10 pg NP/l ausgesetzt waren, gegeniiber denen von
Kontrolltieren als signifikant erniedrigt. In Tabelle 34 und den Abbildungen 45 und 46 sind
die MeBwerte fiir Glukose und Kalzium zusammengefal3t.

Tabelle 34: Glukose- und Kalziumgehalt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen
nach NP-Exposition (Mittelwerte + SD; n = 12)

Tiergruppe Glukose Kalzium
(mg/dl) (mg/dl)
Kontrolle 105,91 £ 30,02 12,56 £ 2,03

1 ug NP/ 106,18 £ 28,98 12,04 £2,99
10 pg NP/1 120,31 £ 20,16 9,65** £ 1,41
% p < 0,01
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Abbildung 45: Glukose im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwerte £ SD; n=12)
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Abbildung 46: Kalzium im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition
(Mittelwerte + SD; n = 12); ** p < 0,01

LZV IIIb: Behandlung adulter Regenbogenforellen mit Ethinylestradiol (EE2)

Enzymaktivitdt (GOT, GPT, AP)

Die Bestimmung der Aktivititen von GOT, GPT und AP im Blutplasma ergab keine signifi-

kanten Unterschiede zwischen EE2-behandelten Individuen und Kontrolltieren. Die ermittel-

ten MeBwerte sind in Tabelle 35 und den Abbildungen 47 bis 49 dargestellt.

Tabelle 35: Enzymaktivitdit im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-

Behandlung (Mittelwerte + SD; n = 12)

Tiergruppe GOT GPT AP
(un) (unN) un
Kontrolle 1322+ 774 9,9£5,2 117,8 £ 28,5
EE2 (500 pg/kg KG) 135,0 + 39,6 9.4+22 99,1 +25,2
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Abbildung 47: GOT-Aktivitdt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 12)
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Abbildung 48: GPT-Aktivitdt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 12)
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Abbildung 49: AP-Aktivitit im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 12)

Glukose-und Kalziumgehalt

Die Bestimmung des Glukose-Gehaltes im Blut ergab bei EE2-behandelten Fischen signifi-
kant niedrigere Werte als bei Kontrolltieren. Im Hinblick auf den Kalzium-Gehalt war im
Gegensatz dazu ein deutlicher Anstieg der Werte bei EE2-behandelten Tieren zu beobachten.
Die Ergebnisse der Untersuchungen sind in Tabelle 36 sowie in Abbildung 50 und 51 darge-
stellt.

Tabelle 36: Glukose- und Kalziumgehalte im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen
nach EE2-Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 12)

Tiergruppe Glukose Kalzium
(mgy/dl) (mg/dl)
Kontrolle 127,13 £20,91 11,83 £2,90
EE2 (500 pg/kg KG) 70,60%**+ 9,07 25,11%%% £ 6,00

w44 1 < 0,001
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Abbildung 50: Glukose-Gehalte im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwerte £ SD; n = 12); *** p < 0,001
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Abbildung 51: Kalzium-Gehalte im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-
Behandlung (Mittelwerte = SD; n = 12); *** p < 0,001
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V. Diskussion

1. Indikation von Fischtests

Der Begriff ,,Okotoxikologie* beinhaltet eine multidisziplinire Forschungsrichtung, welche
sehr unterschiedliche, naturwissenschaftliche Fachrichtungen miteinbezieht. Eine bedeutende
Aufgabe der Okotoxikologie beinhaltet die Beurteilung von Schadstoffbelastungen in Ober-
flichengewdssern. Die Indikatororganismen zur Abbildung 6kotoxischer Wirkungen gehoren
ganz unterschiedlichen biologischen Organisationsebenen an. Aufgrund der Komplexitét der
einzelnen Wirkungsketten und deren GesetzmifBigkeiten ist eine direkte Untersuchung der
Ebenen der Biozdnose sowie weitgehend auch auf der dkosystemaren Ebene nicht mdoglich.
Somit lassen sich zuverldssige Untersuchungsergebnisse erst auf der Organisationsebene der
Population in Laborexperimenten und Freilandbeobachtungen erzielen. Mit Hilfe von Labor-
untersuchungen auf der Ebene des Individuums lassen sich Schadwirkungen entsprechend
beurteilen. Biozonotische und 6kosystemare Interaktionen kénnen hierbei jedoch nicht beur-
teilt werden. Auf der Organisationsebene des Individuums konnen seit jeher biologische Ge-
setzmifBigkeiten mit bekannten und gesicherten Methoden untersucht werden (Rudolph und
Boje, 1986).

Aus diesen Griinden mufl man sich zur Erforschung der aquatischen Toxizitéit eines Schad-
stoffes auf entsprechende Individuen einer Tierart als Testorganismen festlegen. Fische gelten
als geeignete Monitororganismen, da sie als Endglieder der Nahrungskette wichtige Indikato-
ren fiir Schadstoffbelastungen darstellen und nicht zuletzt auch im Hinblick auf den Men-
schen wichtige Informationen zur Risikoabschidtzung von Umweltchemikalien liefern. Ein
wesentlicher Vorteil von Laborstudien gegeniiber Freilanduntersuchungen ist darin zu sehen,
daB die Fische im Freiland neben den chemischen Schadstoffen einer weiteren Vielzahl sché-
digender Einfliisse, wie beispielsweise Kranheitserregern oder Verdnderungen limnochemi-
scher bzw. limnophysikalischer Parameter ausgesetzt sind. Somit wird eine ursédchliche Zu-
ordnung der ermittelten Effekte hiufig erschwert. Andererseits ist eine Ubertragbarkeit von
Resultaten aus Laboruntersuchungen auf Freilandbedingungen wiederum nur eingeschrankt

moglich, da die erwdhnten komplexen Verhiltnisse unter Laborbedingungen nicht simuliert
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werden konnen. Diese Feststellungen fanden auch in den entsprechenden nationalen und in-
ternationalen Regelungen fiir 0kotoxikologische Priifungen Beriicksichtigung. Nach dem
deutschen Chemikaliengesetz ist in der Grundstufe die Ermittlung der akuten Toxizitét an
einer Fischart vorgesehen. Ermittelt werden dabei die niedrigsten Konzentrationen einer Priif-
substanz, bei denen letale Wirkungen auftreten (Rudolph und Boje, 1986). Diese Wirkungen
stellen zwar das deutlichste, aber dafiir auch mit Abstand grobste MaB flir die schéadlichen
Wirkungen einer Substanz dar. Eventuelle mit Verzogerung eintretende Primér- und Sekun-
dérfolgen bleiben unberiicksichtigt. Aus den sogenannten LC50 - Werten unschédliche Kon-
zentrationen zu ermitteln, ist demzufolge kaum moglich. Aus diesem Grund ist in Stufe 1 des
deutschen Chemikaliengesetzes ein Test zur Beurteilung der langerfristigen Fischtoxizitét von
Umweltchemikalien vorgesehen (§3 Nr.1 ChemG). Er hat die Ermittlung der No-Observed-
Effect-Concentration (NOEC) und der Schwellenkonzentration in Bezug auf letale und
subletale Wirkungen wédhrend 14 - 28 Tagen zum Ziel. Der Test entspricht der ,,OECD
Guideline for Testing of Chemicals 204: Fish, Prolonged Toxicity Study of at least 14 days*
(OECD, 1984). Die Bestimmung der NOEC bezichungsweise der Schwellenkonzentration
erfolgt dabei in der Regel mittels klassischer toxikologischer Priifparameter wie beispielswei-
se Mortalitdt, Wachstumsrate oder Verdnderungen im Verhalten und Aussehen. Dies ist aus
wissenschaftlicher und ethischer Betrachtungsweise unbefriedigend. Es sollte hierbei zum
einen aus Tierschutzgriinden zum anderen zur Ermittlung toxikologisch relevanter Konzen-
trationen ein breites Spektrum an Methoden der medizinischen Toxikologie zum Einsatz ge-
langen. Nach Rudolph und Boje (1986) stellt die Organisationsebene des Individuums die
entscheidende Forschungsebene der Okotoxikologie dar. Mit den Methoden der medizini-
schen Toxikologie lassen sich morphologische und funktionelle Verdnderungen von Organen
und Geweben innerhalb eines Organismus nachweisen. Im Vordergrund stehen dabei die Un-
tersuchung der Zellen, der Gewebe- und Korpersifte als Orte der Aufnahme, Anreicherung,
Metabolisierung und Wirkung von Umweltchemikalien mit den gesicherten Methoden der
medizinischen Toxikologie wie zum Beispiel der Pathologie und der Himatologie. Solche
Untersuchungen ermdglichen weitreichende Informationen tiber den Gesundheitszustand der
Testfische und besitzen deshalb in der modernen Wirkungsforschung grofle Bedeutung. Somit
lassen sich Aussagen iiber sichtbare Wirkungen wassergefihrdender Umweltchemikalien

sinnvoll ergdnzen und besser interpretieren, und wie im Falle der NOEC hinsichtlich ihres
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Schutzaspektes fiir aquatische Okosysteme besser priifen. Beschriinkt sich die Priifung einer
Substanz nur auf die adspektorisch erfalbaren Verdnderungen, dann ist nicht auszuschlieB3en,
daB solche nicht hinterfragten Effekte eine andere Atiologie haben als die durch die entspre-
chende Umweltchemikalie induzierte. Hier kdmen beispielsweise Parasitosen, mikrobielle
Infektionen, Vorschddigungen u.d. in Frage. Auch konnen selbst Fische mit erheblichen Ge-
sundheitsschiden lédngere Zeit klinisch inapparent erscheinen. Erst fundierte medizinisch-
toxikologische Untersuchungen informieren iiber adspektorisch nicht erfaBbare Gesundheits-
schiaden. Die Ergebnisse der Atrazinpriifung zeigten, dall der entsprechende Wirkungswert
um den Faktor 16 niedriger liegt als der von Rudolph und Boje (1986) als maligeblich erach-
tete NOEC-Wert von 80 ng/1/28 Tage/Zebrabéarbling. Vom Atrazinhersteller selbst (CIBA-
Geigy AG,1992) wurden 60 ng/l/21 Tage/Regenbogenforelle als mafigeblicher NOEC-Wert
mitgeteilt. Diese beiden NOEC-Werte liegen in einem Konzentrationsbereich, in welchem
degenerative und nekrotische Verdnderungen in den Fischen auftreten. In Anbetracht der hi-
stopathologisch festgestellten schwerwiegenden und irreversiblen Gesundheitsschiden bei
den Fischen stellen die genannten NOEC-Werte keinen ausreichenden Schutzaspekt fiir das
Leben der Fische dar. Vielmehr zeigen diese Untersuchungsergebnisse, dall die Pathologie,
Himatologie und andere medizinische Disziplinen dafiir geeignet sind, Schadwirkungen auf
Fische in integrativer Weise zu erfassen und prizise zu beschreiben. Thre Arbeitsmethoden
leisten dariiberhinaus einen wichtigen Beitrag zur Ausgrenzung und Tilgung von Krankheiten
und Haltungsschaden bei Versuchsfischen. Fiir die Zulassung von Medikamenten ist die
Vorlage der Befunde aus der pathologischen Untersuchung der Testtiere, wie Méuse, Ratten
usw., obligat. Wéahrend jedoch Medikamente auf drztlichen Rat hin und nur mit Einwillgung
des Patienten zur Wirkung kommen sollten, miissen Menschen, Tiere und Pflanzen unfreiwil-
lig mit Umweltgiften leben. Daher ist es unbedingt notwendig, dal analog zu den Zulas-
sungsverfahren flir Pharmaka auch fiir die Zulassung von Umweltchemikalien vor allem pa-
thologische und hidmatologische Untersuchungen gefordert werden, beispielsweise an Fi-
schen, wenn es um Substanzen geht, welche das Wasser kontaminieren kénnen. Der damit
verbundene Mehraufwand ist als ein Beitrag fiir einen praventiven Umweltschutz dringend

vonnoten.
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2. Versuchsplanung

Fiir die Durchfiihrung des 70-Tage-Langzeitversuches zur Ermittlung der subakuten Toxizitét
von NP bei juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) konnte auf die sich in fiinf vorangegangenen
Substanzpriifungen bewéhrte Toxikologie-Priifanlage des Bayerischen Landesamtes fiir Was-
serwirtschaft, Abteilung Gewisserdkologische Forschung, zuriickgegriffen werden. Um spi-
ter die Kontrollansdtze und die Priifansidtze ohne storende Einfliisse vergleichen zu konnen,
fordert die Priifrichtlinie zum ,,Verldngerten Toxizitdtstest beim Zebrabarbling Brachydanio
rerio* eine Standardisierung der Versuchsbedingungen. Somit lassen sich Unterschiede zwi-
schen den Priifgruppen rein auf die Testsubstanz zuriickfiihren. Diese Forderungen wurden
beziiglich der Art des Testes, der Fischart, der Testsubstanz und ihrer Zumischung, der Qua-
litdt und Quantitdt des Testwassers und des Managements (Fiitterung, Reinigung, Beleuch-
tung, Temperatur, Sauerstoffgehalt, pH-Wert) erfiillt. Die FischgroBe lag bei der fiir Karpfen
empfohlenen MaximalgroBe von durchschnittlich 7 + 1 cm (Rudolph und Boje, 1986). Dies
war erforderlich, um die fiir die himatologischen Untersuchungen bendtigten Mengen an Blut
zu erhalten. Fiir die Durchfithrung der Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen wéh-
rend der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laichreife (LZV Illa, LZV IlIb) stand, ebenfalls auf
dem Wielenbacher Gelidnde der Versuchsanlage des Bayerischen Landesamtes flir Wasser-
wirtschaft, Abteilung Gewdsserdkologische Forschung, ein im Bruthaus neu eingerichteter
Prifraum zur Verfligung. Auch hier wurden zur Ergebnisabsicherung Doppelpriifansitze
verwendet. Auch hier waren die Forderungen des Zebrabéarblingstestes (Rudolph und Boje,
1986) erfiillt. Die Auswahl der Fischgrofe richtete sich wiederum nach flir weiterfithrende
Untersuchungen erforderlichen Kriterien, wie z.B. der bendtigten Blutmenge fiir hamatologi-
sche und klinisch-chemische Untersuchungen sowie Reproduktionsstudien (nicht Gegenstand
vorliegender Arbeit). Im Versuch der 35-Tage-Exposition juveniler Spiegelkarpfen in nach-
geklartem GroBlappen-Abwasser und in nachgekliartem GroBlappen-Abwasser plus Arkopal
(LZV 1I) wurde aufgrund der ortlichen Gegebenheiten, es standen im Priifraum nur zwei
halbtechnische Versuchskldranlagen zur Verfiigung, auf Doppelpriifansitze verzichtet. Die
verwendete FischgroBBe wurde analog dem Wielenbacher 70-Tage-Langzeitversuch (LZV 1)
gewahlt.
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2.1. Festlegung der Priifkonzentrationen

Ublicherweise werden bei Biotests an Fischen die Priifkonzentrationen in der geometrischen
Reihe festgelegt. Hierzu wird ein oberster Wert festgelegt und unterhalb von diesem die ein-
zelnen Abstufungen. Als Entscheidungshilfen bei der Auswahl konnen Kenntnisse iiber die
akute Toxizitdt und wenn vorhanden auch tiber die chronische, subakute Toxizitdt desselben
oder eines chemisch dhnlichen Stoffes zur Festlegung der Priifkonzentrationen verwendet
werden. Dariliberhinaus wurde in den vorliegenden Untersuchungen darauf Wert gelegt, dal3
umweltrelevante Priifkonzentrationen getestet werden. Durch Orientierung an dem 96-
Stunden LC50-Wert von 230 pg/l fiir die Regenbogenforelle (Armstrong und Kingsbury,
1979; McLeese et al., 1980) und der hochsten zu Beginn dieser Studie in deutschen (etwa
0,34 ng/l NP; Lech vor Schongau; Zellner und Kalbfus, 1997) und schweizerischen Oberfla-
chengewdssern (etwa 1ug/l NP; Glatt; Ahel et al. 1994%) gemessenen Umweltkonzentration
wurden die Priifkonzentrationen festgelegt. Somit ergaben sich fiir die 70-Tage-
Langzeitexposition der juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) die Priifkonzentrationen von 1 pg/l,
5 pg/l, 10 pg/l und 15 pg/l NP. Fiir die Intervall-Exposition der adulten Regenbogenforellen
(LZV IllIa, LZV IIIb) wurden ein niedriger Wert (1 ug/l) und ein hoher Wert (10 ug/l) ins
Kalkiil gezogen.

Die juvenilen Spiegelkarpfen im GroBlappen-Abwasser wurden dagegen mit Gegebenheiten,
welche den natiirlichen am nichsten kommen, konfrontiert. Durch die Aufstellung der Priif-
becken im Anschlufl an die beiden halbtechnischen Versuchskldranlagen auf dem Versuchs-
geldnde Miinchen-GroB3lappen konnten nahezu umweltidentische Bedingungen geschaffen
werden. Die gemessene Nonylphenol-Konzentration im Abwasser betrug durchschnittlich 1
pg/l und kam somit den gemessenen Umweltkonzentrationen am néchsten. Bei einem der
beiden Ansétze wurde die Industriechemikalie Arkopal zugesetzt, woraus eine NP-Belastung
von 10 pg/l resultierte. Dariiberhinaus spiegelte dieser Ansatz in Bezug auf andere Wasserpa-
rameter, wie z. B. O,-Gehalt, pH-Wert, sowie einer Belastung mit anderen Substanzen am

ehesten die Wirklichkeit im Abwasser unterhalb von Kldranlagen wieder.

2.2. Einsatz von Losungsvermittlern
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Der Einsatz von Ldosungsvermittlern bei Toxizitétstests wird kontrovers diskutiert. Nach
Schulz (1980) diirfen nach iibereinstimmender Meinung keine Losungsvermittler verwendet
werden, denn dies wiirde die Herstellung einer Formulierung bedeuten und konnte damit nicht
mehr als Wirkungspriifung betrachtet werden. Die Priifvorschriften zum verldangerten Zebra-
barblingstest (Rudolph und Boje, 1986) beinhalten hingegen eine Grenze von 0,1 g/l fiir ein-
gesetzte Losungsvermittler zur Herstellung von Emulsionen. Dabei soll zusétzlich ein ent-
sprechender Kontrollansatz mit dem verwendeten Ldsungsvermittler mitgefiihrt werden.
Trotzdem wird einschriankend erwdhnt, dal das Versuchsergebnis aus einer kombinierten
Wirkung von Priifsubstanz und Tragerstoff resultieren kann, welche im allgemeinen nicht zu
definieren ist (Rudolph und Boje, 1986). Beim Sichten der Literatur tiber Nonylphenol,
NP1EO, NP2EO und NPIEC ist festzustellen, dal bei den mit Fischen oder anderen aquati-
schen Organismen durchgefiihrten Untersuchungen verschiedene Losungsvermittler zum Ein-
satz kamen. Gray und Metcalfe (1997) verwendeten fiir ihre Studien mit japanischen Reiskér-
pflingen Azeton. Bei den Versuchen von Ashfield et al. (1998) an juvenilen weiblichen Re-
genbogenforellen kam Methanol als Losungsvermittler zum Einsatz. Ahel et al. (1993) be-
nutzten in ihren Untersuchungen an SiiBwasserorganismen Cyclohexan. Bei den Untersu-
chungen von Karley et al. (1997) an Hefepilzen und McLeese et al. (1981) an kleinen Mee-
reskrebsen und juvenilen Seelachsen wurde ebenfalls Ethanol als Losungsvermittler verwen-
det. Aufgrund der starken Lipophilitidt von Nonylphenol ist ein Losungsvermittler unverzicht-
bar. In den vorliegenden Versuchen kam fiir den 70-Tage-Langzeitversuch an juvenilen Spie-
gelkarpfen (LZV 1) und fiir die Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen (LZV Illa,
LZV 1lIb) ebenfalls Ethanol als Losungsvermittler zum Einsatz. Ein entsprechender Kontrol-
lansatz wurde beim 70-Tage Langzeitversuch an juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) mitge-
fiihrt. Der Nachteil des Ethanols zeigte sich in seiner Eigenschaft als guter Nahrboden fiir das
Wachstum von Pilzen und Bakterien. Auch aus diesem Grunde heraus war eine tigliche in-
tensive Reinigung der verwendeten Materialien (Priifbecken, Wasserpumpen, Mischgefil3e,

Schldauche usw.) unabdingbar.

3. Allgemeine Untersuchungen
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Eine klinische Untersuchung wurde im Rahmen aller Versuche durchgefiihrt. Sie beinhaltete
neben einer kontinuierlichen Beobachtung der Tiere eine regelmiBige Uberpriifung des Ge-
sundheitszustandes. Eine quantitative Verhaltensmessung erfolgte nur an den juvenilen
Karpfen des LZV 1. Die Ergebnisse hierzu werden unter 4.1.1. im Einzelnen diskutiert. Lite-
raturangaben beziiglich NP- bzw. EE2-bedingter klinischer Verdnderungen bei Fischen sind
rar. Holcombe et al. (1984) beschrieben 98 ug NP/1 als die niedrigste Konzentration, bei der
im 96-Stunden LC50-Versuch bei Dickkopf-Elritzen erste klinische Symptome wie Gleich-
gewichtsstorungen auftraten. Dariiberhinaus kam es bei der hochsten getesteten Konzentrati-
on von 187 pg NP/l wihrend des 96-Stunden-Versuches zu weiteren klinischen Stérungen
wie einer volligen Lethargie gegeniiber dulleren Stimuli, dem Auftreten von hdmorrhagischen
Blutungen in der duBeren Haut sowie Odemen am gesamten Kéorper.

Ekelund et al. (1983) wiesen bei Nonylphenol-Konzentrationen unter 56 pg/l eine Abnahme
der Haftfidenstirke und eine Anderung der Wachstumsausdehnung derselben bei Mies-
muscheln nach.

Bei den juvenilen Spiegelkarpfen des 70-Tage-Langzeitversuches (LZV I) konnten bei keiner
der untersuchten Konzentrationen eindeutige klinische Verdnderungen beobachtet werden. Ab
der vierten Behandlungswoche zeigten sich die Tiere der hohen Priifkonzentrationen (10 pg/l;
15 pg/l) und der EE2-Kontrollgruppe gegeniiber den iibrigen Priifgruppen ruhiger und triager
in ihrem Wesen. Signifikante klinische Verdnderungen wie eine verlangsamte Atemfrequenz,
Verfirbungen, eine gesteigerte oder eine abnehmende Schreckhaftigkeit oder Gleichgewichts-
storungen waren nicht erkennbar. Die Messungen der normierten Haufigkeitsverteilungen der
Schwimmgeschwindigkeiten ergaben ab der zweiten Behandlungswoche je nach Tageszeit
Zunahmen entweder der schnelleren- oder der langsameren Bewegungen. Ab der neunten
Behandlungswoche war dann eine Zunahme der langsamen Bewegungen gegeniiber einer
Abnahme der schnellen Bewegungen bei Fischen aller Priifkonzentrationen im Vergleich zu
Kontrolltieren zu konstatieren.

Die bei Versuchsauflosung ermittelten Mittelwerte der Korpulenzfaktoren ergaben bei den 70
Tage exponierten juvenilen Spiegelkarpfen der EE2-Kontrollgruppe eine signifikante Zunah-
me. Die Erkldrung hierfiir liegt in der Tatsache begriindet, dafl eine Behandlung mit Sexual-
steroiden (u.a. EE2) eine signifikante Gewichtszunahme durch die Synthese von Muskelpro-

tein zu Lasten der Fettreserven bewirkt. Sharaf (1969) und andere Autoren (Mohsen et al.,
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1981; Berende und Ruitenberg, 1983; Pineda, 1989) stellten dies in ihren Untersuchungen
fest. Auch Versuche von Abdelhamid (1988) und Abd el-Motelib et al. (1994) an Kiiken iiber
die Auswirkungen des Einsatzes von 17a-Ethinylestradiol (EE2) und Diethylstilbestrol (DES)
in der Gefliigelmast konnten entsprechende Wirkungen der Sexualsteroide bestdtigen. Die
Korpulenzfaktoren bei Tieren der vier NP-Konzentrationen des LZV 1 zeigten geringfligige
Zunahmen gegeniiber den Kontrollgruppen (H,O und Athanol). Dagegen wiesen im Rahmen
des 35-Tage-Langzeitversuches in GroBSlappen-Abwasser (LZV II) Tiere der EE2-Kontrolle
und auch Fische der beiden Abwasser-Priifgruppen (nachgekléirtes Abwasser und nachge-
klartes Abwasser plus Arkopal) signifikante Zunahmen der Korpulenzfaktoren auf. Bei den
Salmoniden der LZV Illa und LZV IIIb wurden keine Korpulenzfaktoren berechnet.

Zusammenfassend ist aber festzustellen, dal3 die Fische aller hier beschriebener Versuche, die
vergleichsweise niedrigen NP-Konzentrationen ausgesetzt wurden, gegeniiber Tieren der
LC50-Versuche von Holcombe et al. (1984) keine deutlichen klinischen Verdnderungen wéh-
rend des Expositionszeitraumes aufwiesen. Auch die Futteraufnahme verlief wéhrend aller
Experimente ungestort. An dieser Stelle sollte noch einmal auf eine fiir das Verstdndnis der
nachfolgenden Kapitel wichtige Tatsache hingewiesen werden. Im Rahmen aller Versuche
wurde neben einer Exposition in der Testsubstanz NP auch stets eine Gruppe von Fischen mit
EE2 behandelt. Diese Tiere wurden als sogenannte Positiv-Kontrolltiere bezeichnet und
dienten in erster Linie dazu, eine eindeutige Ostrogene Wirkung abzubilden und diese mit
einer durch NP induzierten 0strogenen Wirkung zu vergleichen. Somit sind diese Tiergruppen
insbesondere unter endokrinologischen Gesichtspunkten von Bedeutung. Die sowohl durch
NP als auch durch EE2 hervorgerufenen toxischen Wirkungen koénnen durchaus unterschied-

lichen Wirkungsmechanismen unterliegen.

4. Spezielle Untersuchungen — Toxikologische Untersuchungen

4.1 Verhaltensstudien
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Im Rahmen von LZV I wurden an juvenilen Karpfen mit Hilfe des Analysesystems Behavio-
Quant® Verhaltensstudien durchgefiihrt. Es ergaben sich deutliche Veridnderungen im
Schwimmverhalten (Motilitdtssteigerungen und -abnahmen). NP-exponierte Fische und EE2-
behandelte Tiere lieBen dabei ein sehr dhnliches Verhaltensmuster erkennen, welches je nach
Tageszeit unterschiedlich ausgepragt war. So zeigten die morgendlichen Messungen eine
deutliche Verlangsamung der Schwimmgeschwindigkeiten bei Tieren, die den beiden hoch-
sten NP-Konzentrationen ausgesetzt bzw. mit EE2 behandelt wurden. In den Nachmittags-
und Abendstunden war dieser Effekt viel stirker ausgeprdgt und bei allen exponierten Ver-
suchsgruppen zu beobachten. Zu diesen Zeitpunkten lieBen NP-exponierte Fische massivere
Verdnderungen ihres Schwimmverhaltens erkennen, als EE2-behandelte Individuen. Da selbst
nach Exposition in der niedrigsten Testkonzentration von 1 pg NP/l noch signifikante Abwei-
chungen zum Verhalten der Kontrolltiere nachweisbar waren, ist im Hinblick auf Verdnde-
rungen des Schwimmverhaltens von einer NOEC (no observed effect concentration) von < 1
png NP/1 auszugehen. Insgesamt lassen die Ergebnisse beziiglich der Verhaltensdnderungen
eine deutliche Dosis-Wirkungsbeziehung erkennen. Im Laufe der Zeit gleichen sich dabei die
Aktivititsmuster der Nonylphenol-exponierten Spiegelkarpfen denen aus der EE2-
Behandlung an, wobei sie letztendlich in ihrer Ausprigung sogar die bei den EE2-Kontrollen
beobachteten Alterationen iibertrafen. Kontrolltiere lieBen keine tageszeitabhingigen Verin-
derungen des Schwimmverhaltens erkennen. Die in der vorliegenden Untersuchung durchge-
fiihrte quantitative Erfassung bestimmter Verhaltensparameter erwies sich somit als duferst
sensitive Methode zur Erfassung toxischer Wirkungen von NP. Das Analysesystems Beha-
vioQuant® wurde bereits im Rahmen zahlreicher toxikologischer Untersuchungen eingesetzt
(Spieser et al., 1994; Steinberg et al., 1995; Lorenz et al., 1996; Spieser et al., 2000; Baganz
et al., 2000; Blithbaum-Gronau et al., 2000). Nach Spieser et al. (2000) konnen Verhaltensin-
derungen wie z.B. eine Verlangsamung der Schwimmgeschwindigkeit einen herabgesetzten
Gesundheitszustand der Fische widerspiegeln. Ein direkter kausaler Zusammenhang zwischen
der in vorliegender Untersuchung beobachteten Verlangsamung der Fische und den unter 4.2.

erlduterten himatologischen Verédnderungen ist zu vermuten.
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4.2. Hamatologische Untersuchungen

Die sich in der Humanmedizin und bei den Haussdugetieren in der Tiermedizin bewéhrten
hidmatologischen Untersuchungsmethoden eignen sich nach Hofer (1988) auch bestens zur
routineméfigen Diagnose chronischer Belastungen bei Fischen. Intoxikationen wie z. B.
durch Umweltgifte zeigen sich auch beim Fisch mit einer spezifischen Symptomatik. Aus
diesem Grunde sollten alle diagnostischen Arbeitsmethoden, insbesondere auch die Hamato-
logie und die Histopathologie, zur Erhebung von Befunden herangezogen werden. Das samt-
liche Organe und Gewebe durchstromende Blut besitzt eine hohe diagnostische Bedeutung
(Haider, 1977). Die Blutzellen der hoher entwickelten Teleosteer entsprechen in ihrer Mor-
phologie und Funktion bereits weitgehend denen der Landwirbeltiere. Somit reagiert auch das
Blutbild der Fische auf Krankheiten, Fehlerndhrung, Intoxikationen und Einwirkung anderer
Stressoren, welche durch die Umwelt immer hédufiger an Fische und Warmbliiter herangetra-
gen werden. Dabei ist jedoch einschriankend zu beachten, daB3 in der poikilothermen Tierklas-
se der Fische, wie bei anderen Tierklassen auch, eine Reihe von Blutparametern mehr oder
weniger stark alters-, saison- und haltungsbedingten und auch artspezifischen Schwankungen
unterworfen sind (Lehmann und Stiirenberg, 1981). Bei Regenbogenforellen sind daneben die
Wassertemperatur (Hille, 1981), die Futterzusammensetzung, der verwendete Forellenstamm
und bei adulten Fischen das Geschlecht (Barnhart, 1969) fiir relativ grole Schwankungen bei
den hdmatologischen Normalwerten verantwortlich. Trotzdem bieten sowohl die Regenbo-
genforelle als auch der Spiegelkarpfen die besten Mdglichkeiten fiir hamatologische Untersu-
chungen, nicht zuletzt durch ihre Verbreitung und Ziichtung in fast allen Lidndern der Erde.
Aufgrund der relativ problemlosen Haltung lassen sich Einflussparameter, wie Gréfe und
Alter der Tiere, Futter, Wassertemperatur, Wasserqualitdt und Haltungsbedingungen, verein-
heitlichen. Diesem Ziel dienten die bei ,,III. Material und Methoden® im Punkt 1 beschriebe-
nen standardisierten Haltungsbedingungen. Auch die zur Blutgewinnung angewandte Metho-
de ist nicht ohne EinfluB} auf die hamatologischen Parameter. So stellen die Art des Einfan-
gens der Fische (Bouck und Ball, 1966; Haider, 1969; Oikari und Soivo, 1975), die Betiu-
bung (Hoffmann et al., 1982) und die Blutentnahmemethode (Hille und von Po6llnitz, 1980;
Hille, 1982; Barnhart, 1969) mogliche EinfluBfaktoren dar. Daher wurde bei allen Versuchen



156

darauf geachtet, die Fische moglichst gleich zu behandeln, um beim Vergleich zwischen den
NP-exponierten Tieren und den Kontrollfischen diese EinfluBparameter vernachlissigen zu
konnen.

Nach diesen allgemeinen Erlduterungen zur Hématologie bei Fischen folgt nun die spezielle
Zusammenfassung und Interpretation der hdmatologischen Ergebnisse, wobei zunéchst auf
die die roten Blutkorperchen betreffenden Parameter wie Gesamtzahl der Erythrozyten, Ha-
moglobin, Himatokrit, Erythrozytenindices und rotes Differentialblutbild eingegangen wer-
den soll.

Sowohl beim 70-Tage-Langzeitversuch (LZV 1) als auch beim 35-Tage-Langzeitversuch in
GroBlappen-Abwasser (LZV II) an juvenilen Spiegelkarpfen und bei der Intervall-Exposition
adulter Regenbogenforellen (LZV Illa, LZV IIIb) waren bei diesen Parametern signifikante
Unterschiede gegeniiber den Kontrollgruppen zu verzeichnen. So zeigte sich bei den juveni-
len Karpfen sowohl nach NP-Exposition und EE2-Behandlung bei LZV I als auch nach Ab-
wasser-Exposition bei LZV 1I eine signifikante Abnahme der Gesamtzahl der Erythrozyten.
Auch bei LZV IIIb stellte eine signifikante Abnahme der Erythrozyten nach EE2-Behandlung
adulter Regenbogenforellen den vorherrschenden Befund dar. Bei Regenbogenforellen von
LZV Illa war lediglich eine Tendenz zur Abnahme der Erythrozytenzahlen nachweisbar. Ins-
gesamt weisen die Verminderungen beziiglich der Gesamtzahl der Erythrozyten auf eine aus-
gepragte Andmie hin (Kraft und Diirr, 1981). Auch die Ergebnisse des roten Differentialblut-
bildes weisen in diese Richtung. Die Auswertung ergab bei allen Versuchsgruppen eine si-
gnifikante Zunahme unreifer Erythrozytenstadien. Die Retikulozyten als direkte Vorstufen
der Erythrozyten stellten sich in der panoptischen Farbung nach Pappenheim mit hellerem
Zytoplasma und einer rader- beziehungsweise netzdhnlichen Struktur desselben dar. Eine der-
artige gesteigerte Regeneration der Erythrozyten deutet zusammen mit den erniedrigten Wer-
ten der Gesamterythrozytenzahlen auf eine hidmolytische Andmie hin. Im Hinblick auf den
Hiamoglobingehalt waren bei NP-exponierten Individuen aller Versuchsgruppen keine Verén-
derungen zu beobachten, wihrend sowohl bei sdmtlichen EE2-Behandlungen von Karpfen
und Forellen der LZV I, II und IIIb als auch bei den Abwasser-exponierten Karpfen von LZV
IT eine signifikante Abnahme dieses Blutparameters sichtbar wurde. Somit war in diesen Fal-
len eine hypochrome Andmie zu diagnostizieren. Das mittlere Erythrozytenvolumen (MCV)

erwies sich bei den NP-exponierten Karpfen des LZV I sowie bei EE2-behandelten Karpfen
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und Forellen der LZV I bzw. I1Ib als signifikant erhoht. Dazu kam bei allen Versuchsgruppen
die bereits erwéhnte signifikante Zunahme der Retikulozytenzahlen. Die bei den EE2-
behandelten Fischen diagnostizierte Andmie ist mit groer Wahrscheinlichkeit mit den histo-
logisch nachgewiesenen, massiven Blutungen insbesondere im Bereich des Nierengewebes zu
erkldren. Eine mogliche Erklarung fiir den hypochromen Charakter der Andmie bieten Unter-
suchungen von Istamanova (1967), denen zufolge sich Ostrogene hemmend auf die Hiimo-
globinsynthese auswirken konnen. Des weiteren sind die erzielten EE2-Befunde mit den Er-
gebnissen von Le Petit-Thevenin et al. (1986, 1991) und Cho et al. (1988) zu diskutieren.
Diese Autoren behandelten weibliche Ratten mit 17a-Ethinylestradiol (EE2) und beschreiben
eine geringgradige Andmie in Verbindung mit einer Retikulozytose. Bei EE2-behandelten,
weiblichen Ratten lagerten sich dabei bevorzugt ungesittigte Fettsduren in die Phosphati-
dylcholine der Erythrozytenmembran und hierbei in erster Linie in die Phosphatidylethano-
lamine ein, woraus eine gesteigerte Empfanglichkeit der Erythrozyten fiir eine Membranpero-
xidation resultierte. Von anderen Autoren (Lakshmaiah und Bamji, 1979) wurde nach tégli-
cher Verabreichung von 50 pg 17a-Ethinylestradiol (EE2) an ausgewachsene, weibliche
Ratten iiber eine zunehmende Folsdureausscheidung auf dem Harnwege und einen Abfall des
Serumfolsduregehaltes berichtet. Die Untersuchungen von Mooij et al. (1991) und Amataya-
kul et al. (1984), die den EinfluB von EE2-enthaltenden Kontrazeptiva auf den Vitaminstoff-
wechsel zum Thema hatten, beschrieben eine Abnahme des Vitamin A-(Retinol) und Folsdu-
regehaltes im Blutserum. Die Folsdure ist nach Halver (1972) verantwortlich fiir einen nor-
malen Aufbau der Blutzellen und als Kohlenstoff (-C-) -iibertragendes Co-Enzym an vielen
Metabolisierungssystemen der Aminosiduren- und Eiwei3synthese beteiligt. Entsprechende
Untersuchungen mit einer Folsduremangeldidt bei Fischen von Smith (1968) und Smith und
Halver (1969) lassen steigende Zahlen alternder, schrumpfender und degenerierter Erythro-
zyten im Blutbild erscheinen. Fiir die Umwandlung der Folséure in ihre aktive Form, die 5-
Formyl-5,6,7,8,-Tetrahydropteroylglutaminsiure, ist das Vitamin C (Ascorbinséure) verant-
wortlich. Basu (1986) wies eine hohere Oxidationsrate der Ascorbinsdure in Gegenwart von
Steroidhormonen nach. Dariiberhinaus stellt das fettldsliche Vitamin A (Retinol) ein auch fiir
die Blutzellmembranen wichtiges Antioxidans dar. Ein durch EE2-haltige Kontrazeptiva ent-
stehender Mangel des Epithelschutzvitamins A fiihrt zu einer gesteigerten Anfilligkeit ge-

geniiber dulleren Stressoren. Auch NP bzw. EE2 stellen solche dufleren Stressfaktoren dar
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(Scheunert und Trautmann, 1965; Halver, 1972). EE2-behandelte Kiiken lieen signifikante
Abnahmen der Himoglobin-Werte gegeniiber den Kontrolltieren erkennen (Abd el-Motelib et
al., 1994). Beziiglich der Gesamtzahlen der Erythrozyten waren nach einer anfianglichen
leichten Erhéhung 1-3 Stunden nach Behandlungsbeginn ebenfalls signifikant erniedrigte
Werte zu konstatieren. Andere Untersucher wiederum (Garavini et al., 1980), die den Einflufl
von als Estradiolbenzoat injiziertem 17a-Ethinylestradiol (EE2) auf die Erythropoese beim
Wels aufzeigten, wiesen einen inhibitorischen Einflul auf die Reifung der Erythrozyten-
stammzellen (Erythroblasten) nach, was zu den bisherigen Ergebnissen allerdings im Wider-
spruch steht. Allerdings liegen Literaturangaben zu durch NP induzierten, himatologischen
Verdnderungen im Sinne einer Andmie bisher fiir keine Spezies vor. Nur fiir ethoxyliertes NP,
in Abhidngigkeit von der Lange der Oxyethlen (EO)-Kette, ist eine hamolytische Wirkung in
vitro nachgewiesen worden (Bolis et al., 1977; Galembeck et al., 1998). Diesen Autoren zu-
folge besitzt NP mit einer kurzen EO-Kette eine hohere Affinitdit zu membrangebundenen
Phospholipiden und dadurch auch eine hohere lytische Aktivitit. Da die Lipophilitidt von NP
mit einem Octanol/Wasser Verteilungskoeffizienten von logP,, von 4,48 sogar etwas hoher
als die entsprechenden Elektrolyte einzustufen ist (Ahel und Giger, 1993) und weiterhin be-
kannt ist, dal3 die Substanz sich an den Phospholipidanteil von biologischen Membranen an-
lagert (Michelangeli et al., 1990), ist zu vermuten, dal die in vorliegender Untersuchung be-
obachtete Andmie bei NP-exponierten Fischen als Folge einer Interaktion zwischen NP und
der Erythrozytenmembran entsteht. Die signifikante Zunahme unreifer Erythrozyten (Retiku-
lozyten) sowohl nach NP-Exposition als auch nach EE2-Behandlung ist als Folge einer kom-
pensatorischen Stimulierung der Erythropoese zu interpretieren. Bei den Abwasser-
exponierten Karpfen treten die oben genannten Verdnderungen gleichermaflen auf und sind
vermutlich auf eine gleichzeitige Belastung des Abwassers mit NP wie auch mit natiirlichen
und synthetischen Ostrogenen zuriickzufiihren.

Nachfolgend soll auf die Verdnderungen bei den Gesamtzahlen der Leukozyten und im wei-
Ben Differentialblutbild eingegangen werden. Die weillen Blutzellpopulationen lieen bei den
verschiedenen Fischarten kein einheitliches Wirkungsmuster erkennen. So waren bei den NP-
exponierten Karpfen des LZV I eine signifikante Abnahme der Gesamtleukozytenzahl zu dia-
gnostizieren, wihrend dieser Parameter bei den exponierten adulten Regenbogenforellen des

LZV Illa gegeniiber Kontrolltieren nicht signifikant verdndert war. Ebenfalls wurde eine si-
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gnifikante Leukopenie bei Karpfen von LZV I und II durch das EE2 hervorgerufen. Im Ver-
gleich dazu bewirkte der EE2-Einfluf3 bei den Forellen des LZV IIIb nur eine leichte Vermin-
derung der Gesamtleukozytenzahl. Die Auswertung der weillen Differentialblutbilder ergab
bei NP-exponierten Individuen beider Fischarten keinen von der Norm abweichenden Befund.
Hingegen fiihrte die EE2-Behandlung zu Verdnderungen innerhalb des weiflen Differen-
tialblutbildes. Wihrend diese bei Regenbogenforellen durch eine Abnahme des prozentualen
Anteils der Lymphozyten sowie einer Zunahme heterophiler Granulozyten gekennzeichnet
waren, wurde bei Karpfen eine entgegengesetzte Reaktion beobachtet. Auswirkungen von NP
auf Leukozytenpopulationen sind bislang nicht bekannt. Hingegen wird fiir Ostradiol eine
immunsuppressive Wirkung (Vecchi et al., 1976) und das Auftreten einer Leukopenie (Ver-
stegen et al., 1981) bei Sdugetieren beschrieben. Die im Hinblick auf die Leukozytenpopula-
tionen teilweise sehr voneinander abweichenden Reaktionen bei Regenbogenforellen und
Karpfen sind moglicherweise im Zusammenhang mit alters- und artspezifischen Unterschie-
den in der Reaktionsweise zu erkldren. Abwasser-exponierte Karpfen lieBen beziiglich der

weillen Blutkdrperchen keinerlei Verdnderungen erkennen.
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4.3. Klinisch-chemische Untersuchungen

Sowohl in der Human- als auch in der Tiermedizin wird die Diagnose von Krankheiten und
Intoxikationen durch die Bestimmung der Enzymaktivitdten im Serum oder Blutplasma oft
wesentlich erleichtert (Sauer, 1981). Grundsitzlich ist hierbei davon auszugehen, daB} jede
Schiadigung der Zellfunktion eine erhohte Permeabilitit der Zellmembran zur Folge hat und
dadurch zelleigene Substanzen, also auch Enzyme, ins Blutplasma austreten. Bei Zellnekro-
sen von zum Beispiel Leber- oder Nierengewebe treten in der Regel starke ,,Enzymschiibe*
im Blutplasma auf, welche das spezifische Enzymspektrum des betreffenden Organs wider-
spiegeln. Aus der Hohe der Enzymaktivitidt und dem Enzymmuster ergeben sich somit Hin-
weise auf den Herkunftsort sowie auf Ausdehnung und Schweregrad der Zellschiddigung
(Bergmeyer und Bernt, 1974). Die Enzymdiagnostik gewinnt auch als Hilfsmittel zur Erken-
nung pathophysiologischer Abldufe bei Fischen zunehmend an Bedeutung (Scheinert und
Hoffmann, 1987). So untersuchten Bell (1968) und Racicot et al. (1975) bei Salmoniden die
Auswirkungen von Tetrachlorkohlenstoff auf Serumenzyme. Lane und Scura (1970) konnten
Leberschidigungen durch das Insektizid Dieldrin, einem lebertoxischen chlorierten Kohlen-
wasserstoff, mit Hilfe von erh6hten Serumenzymen nachweisen. Morgan et al. (1973) be-
schrieben mit Hilfe von Serumenzymen Schiddigungen von Meeresfischen durch ver-
schmutztes Hafenwasser. Bei Bleivergiftungen im fortgeschrittenen Stadium konnte Sauer
(1981) eine Erhohung verschiedener Enzymaktivititen im Serum konstatieren. Wichtig fiir
toxikologische Untersuchungen ist, dal oftmals bei subletalen und chronischen Intoxikatio-
nen Anderungen der Enzymaktivititen auftreten. Daraus lassen sich wichtige Daten fiir die
Festlegung einer NOEC gewinnen (Sauer, 1981). Gaudet et al. (1975) und Scheinert und
Hoffmann (1987) beschrieben spezielle Enzymmuster bei Fischen. Bei Fischen kann ndmlich
noch weniger als bei Sdugern von einem einzelnen Enzym auf spezielle Organschidden ge-
schlossen werden. Aber die Untersuchung vieler Enzyme mit Kenntnis der Enzymmuster
kann Hinweise auf Schiden bestimmter Organe geben und dementsprechend erginzend zu
den iibrigen hamatologischen und den histopathologischen Untersuchungen eingesetzt werden
(Racicot et al., 1975). Als herausragende Vorteile der Enzymaktivititsbestimmungen sind die

relativ einfache Analysentechnik und der geringe Zeitaufwand zu sehen. Einschrinkend ist
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festzuhalten, da3 dhnlich wie bei den {ibrigen himatologischen Untersuchungen verschiedene
Faktoren wie das Alter (Sauer, 1981) und der Erndhrungszustand der Fische (Sauer und Hai-
der, 1979), die Wassertemperatur (Sauer und Haider, 1977) und die Wasserzusammensetzung
(Sauer, 1981), die Jahreszeit, die Art der Betdubung der Fische, die Technik der Blutentnah-
me, die Lagerung der Proben (Hille und von Po6llnitz, 1980; Hille, 1981) und die Analysen-
temperatur (Hille, 1981) die Enzymaktivititen beinflussen. Auch nach einer Standardisierung
dieser EinfluBfaktoren zeigen die Normalwerte gesunder Regenbogenforellen und Spiegel-
karpfen noch erhebliche individuelle Schwankungen (Sauer, 1981; Scheinert und Hoffmann,
1987). Fiir den Vergleich der Enzymaktivititen ist der Zeitpunkt der Blutentnahme unerheb-
lich. Hoffmann (1990) konnte in einer vergleichenden Untersuchung zeigen, dal sich ein
eventueller zirkadianer Rhythmus der Enzyme in einem relativ kurzen Untersuchungszeit-
raum nicht auswirkt. Dies gilt auch fiir die Elektrolyte.

Die klinisch-chemischen Untersuchungen wurden auschlielich bei den adulten Regenbogen-
forellen der LZV Illa und IIIb durchgefiihrt. Es ergaben sich dabei fiir die NP-exponierten
Fische und die EE2-behandelten Tiere unterschiedliche Ergebnisse. Eine Konzentration von 1
pg NP/1 fiihrte bereits zu einer signifikanten Abnahme der Plasmaaktivitit der AP, wihrend
die GOT und die GPT erst ab einer Konzentration von 10 pg NP/I signifikant erniedrigt wa-
ren. Eine EE2-Behandlung der Regenbogenforellen ergab hingegen keine signifikanten Ver-
dnderungen der Plasmaenzymaktivititen. Auch die Kalzium-Werte verhielten sich unter-
schiedlich. Sie waren nach Einwirkung der NP-Konzentration von 10 pug NP/1 signifikant er-
niedrigt, nach EE2-Behandlung dagegen deutlich erhoht. Wahrend die NP-exponierten Fische
keine Verdnderungen der Glukose-Konzentration im Blut zeigten, gab es bei EE2-
behandelten Tieren eine signifikante Abnahme zu verzeichnen. Es liegen keine Literaturanga-
ben im Hinblick auf NP-bedingte Verdnderungen klinisch-chemischer Parameter vor. Hinge-
gen als Folge einer Ostradiol-Behandlung sind diesbeziigliche Veriinderungen bekannt. Sie
sind, wie von Sheahan et al. (1994) dargestellt, in erster Linie vor dem Hintergrund der durch
Ostradiol induzierten Vitellogenese in der Leber zu sehen.

Obwohl in der vorliegenden Untersuchung sowohl das NP als auch EE2 zu einer Stimulierung
der Vitellogeninsynthese fiihrten, verhielten sich die untersuchten klinisch-chemischen Para-
meter sehr unterschiedlich. Diese Diskrepanz ist moglicherweise durch die Tatsache zu erkla-

ren, daBl je nach Substanz eine unterschiedlich starke Stimulierung der Vitellogeninsynthese
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zu beobachten ist. In den vorliegenden Untersuchungen fiihrten die verwendeten NP-
Konzentrationen nur zu einer etwa 6-fachen Erhohung des Vitellogeninspiegels im Plasma.
Nach EE2-Behandlung waren diese jedoch um den Faktor 10° erhéht. Nach Sheahan et al.
(1994) stellt die exogene Synthese von Vitellogenin einen Prozel dar, der durch einen hohen
Bedarf an Energie und Speicherstoffen gekennzeichnet ist. Die Synthese anderer Serumpro-
teine, wie beipielsweise von Enzymen, kann dadurch beeintrachtigt sein. Eine Abnahme von
Plasmaenzymaktivititen wurde in vorliegender Untersuchung nur bei NP-exponierten Tieren
beobachtet. Herman and Kincaid (1988) gehen im Hinblick auf eine mogliche Beeinflussung
des Kalziumstoffwechsels bei Fischen durch Ostradiol von einer Kalziumdefizienz infolge
einer erhohten Produktion des stark Kalzium-haltigen Proteins Vitellogenin aus. Andere Au-
toren (Tinsley, 1985; Norberg et al., 1989; Lehmann und Stiirenberg, 1998) berichten in
Ubereinstimmung mit den in vorliegender Studie bei EE2-behandelten Fischen beobachteten
Befunden von einem Anstieg der Kalziumspiegel und somit von einer positiven Korrelation
zwischen Kalzium- und Vitellogeninwerten im Blutplasma von Fischen. Vermutlich wird fiir
eine geringe Vitellogeninsynthese, wie sie bei NP-exponierten Fischen beobachtet wurde,
zundchst das verfiigbare Kalzium aus dem Blut herangezogen, woraus eine Abnahme des
Blutkalziumspiegels resultierte. Um den erhdhten Kalziumbedarf im Zuge der durch EE2 in-
duzierten massiven Vitellogeninsynthese zu decken, wurden nun alle verfiigbaren Kalziumre-
sourcen des Organismus mobilisiert (Sheahan et al., 1994), wodurch es zu dem beobachteten
und von anderen Autoren (Tinsley, 1985; Norberg et al., 1989; Washburn et al., 1993; Leh-
mann und Stiirenberg, 1998) bestdtigten Anstieg von verfiigbarem Kalzium im Blut kommt.
In Ubereinstimmung mit den Untersuchungen von Washburn et al. (1993) lieBen die EE2-
behandelten Fische eine deutliche Abnahme der Glukose-Werte erkennen. Nach Ansicht der
genannten Autoren ist dies nicht als Folge eines erhohten Glukosestoffwechsels wéhrend der
Vitellogenese, sondern vielmehr als Konsequenz einer Ostradiol-bedingten Depression der

Gluconeogenese zu interpretieren.
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VI. Zusammenfassung

1. Eine Ubersicht iiber Struktur, Umweltrelevanz und Toxizitit von Nonyphenol wird im

Literaturteil gegeben.

2. Zur Bestimmung der subakuten Toxizitdt von Nonylphenol bei juvenilen Spiegelkarpfen

und bei adulten Regenbogenforellen wurden drei Langzeitversuche durchgefiihrt:

a) 70-Tage-Langzeitexposition juveniler Spiegelkarpfen (LZV I)
(1, 5, 10, 15pug Nonylphenol/l, H,O, Ethanol, EE2)

b) 35-Tage-Langzeitexposition juveniler Spiegelkarpfen in Abwasser des Abwasser-
Versuchfeldes GroBlappen (LZV 1I).
(Abwasser, Abwasser plus Arkopal, H,O, EE2)

¢) Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen in den Monaten Juli bis Oktober (LZV
[lla, LZV IIIb).
Expositionsmuster: 10-, 20-, 30-, 40-tigige Intervall-Exposition von jeweils 10 Tagen

pro Monat in 1- und 10pg Nonylphenol/l, EE2 und H,O.

3. Folgende Untersuchungsmethoden kamen zur Anwendung:

a) Klinische Beobachtung, computergesteuerte Verhaltensmessungen
(Schwimmgeschwindigkeiten) (LZV I)

b) Bestimmung des Korpulenzfaktors

¢) Hamatologische Untersuchungen

d) Klinisch-chemische Bestimmung von Enzymaktivititen im Blutplasma der adulten
Regenbogenforellen (LZV Illa, LZV I1Ib)

e) Klinisch-chemische Bestimmung des Glukose- und Kalziumgehaltes im Blutplasma der

adulten Regenbogenforellen (LZV Illa, LZV IIIb)
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4. Die Untersuchungen ergaben folgende Ergebnisse:

a) Bei keinem der 3 Langzeitversuche lieBen die Testfische deutliche klinische Symptome
erkennen. Allerdings ergab eine mittels des Computer-Messsystems BehavioQuant®
durchgefiihrte Messung der Schwimmgeschwindigkeiten beim LZV 1 eine deutliche
Abnahme der schnellen Bewegungen in allen Konzentrationen, einschlielich der EE2-
Kontrolle, zugunsten einer Zunahme der langsamen Bewegungen. Selbst in der niedrig-
sten Testkonzentration von 1 pg/l NP traten die Verdnderungen noch auf, so daf3 die
NOEC fiir diesen Parameter < 1 pg/l NP ist.

Beim 35 Tage Versuch (LZV II) war eine leichte Tragheit der Karpfen bei beiden Ab-
wasser-Konzentrationen und der EE2-Kontrolle zu beobachten.

b) Bei den Karpfen des 70-Tage-Versuches (LZV 1) zeigten die Fische der EE2-Kontrolle
einen signifikant erh6hten Korpulenzfaktor. Dies ergab sich auch bei beiden Abwasser-
Konzentrationen des 35 Tage Versuches (LZV 1I).

¢) Die hdmatologischen Untersuchungen ergaben beziiglich der roten Blutzellen ein sehr
einheitliches Bild. Bei LZV I und II waren bei den EE2-Kontrollen und den Priifkon-
zentrationen signifikant erniedrigte Gesamterythrozytenzahlen und Hamoglobinwerte
festzustellen, was einer NOEC von < 1 pg/l NP entspricht. Dies ldsst auf das Vorliegen
einer ausgepragten Andmie schlieen. Im Gegensatz dazu reagierten die Leukozytenpo-
pulationen sehr unterschiedlich. Bei der EE2-Kontrolle und den Priifgruppen 5 pg/l und
15 pg/l des 70-Tage-Versuches (LZV 1) kam es zu einer deutlichen Leukozytopenie, so
dal3 die NOEC fiir diesen Parameter bei 1 pg/l NP und die LOEC bei 5 pg/l NP liegt.
Ferner konnte bei den EE2-Kontrollen des 70-Tage- und des 35-Tage-
Langzeitversuches (LZV I, LZV 1I) eine signifikante Lymphozytose festgestellt werden.

d) Die im Rahmen des Versuches mit adulten Regenbogenforellen durchgefiihrten kli-

nisch-
chemischen Untersuchungen (LZV Illa) ergaben hinsichtlich der Plasmaaktivititen der
Enzyme GOT und GPT bei der hochsten Testkonzentration von 10 pg/l NP signifikant
erniedrigte Werte, so dall die NOEC fiir diesen Parameter bei 1 pg/l NP und die LOEC
bei 10 pg/l NP liegt. Die Aktivitit der AP hingegen war nur bei Fischen, die 1 pg/l NP

ausgesetzt waren, signifikant vermindert.
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e) Die Bestimmung des Plasma-Glukosegehaltes bei Intervall-exponierten adulten Regen-
bogenforellen (LZV Illa, LZV IIIb) ergab bei der EE2-Kontrolle (LZV IIIb) signifikant
erniedrigte Werte. Der Kalziumgehalt bei LZV Illa war bei 10 pg/l NP signifikant er-
niedrigt, was einer NOEC von 1 pg/l NP und einer LOEC von 10 pg/l NP entspricht.
Der Kalziumgehalt der EE2-Kontrolle (LZV IlIb) war dagegen signifikant erhoht.

f) Aufgrund der Ergebnisse der Studie ist von einer dstrogenen Wirkung von NP auszuge-
hen. Teilweise bereits bei einer Konzentration von 1 pg/l NP ergab sich ein signifikan-
ter Anstieg der VG-Spiegel bei madnnlichen Regenbogenforellen. Die Ostrogene Wir-

kung von NP ist jedoch gegeniiber der Vergleichsubstanz EE2 als gering einzustufen.

. SchluBfolgerungen:

Aufgrund der Ergebnisse der medizinisch-toxikologischen Untersuchungen ist von einem
hohen toxischen Potential von NP auszugehen. So lagen die NOEC:s fiir einige hdmatologi-
sche und klinische Parameter unter 1 pg/l NP. Die im Rahmen von LZV I an juvenilen
Karpfen durchgefiihrten Verhaltensstudien ergaben ebenfalls in einem Konzentrationsbe-

reich von 1 pg/l NP signifikante Veranderungen des Schwimmverhaltens.



166

VII. Summary

Clinical and haematological studies of the subacute toxicity of nonylphenol in adult

rainbow trout (Oncorhynchus myKkiss) and juvenile carp (Carpio carpio)

1. The literature survey shows a review on structure, environmental relevance, and toxicity of

nonylphenol.

2. Three long-term tests were conducted to determine the subacute toxicity of nonylphenol in
juvenile mirror carp and adult rainbow trout:

a) 70 days long-term exposition of juvenile mirror carp (LTT I) (1, 5, 10, 15 pg nonylphe-
nol/l, H20, ethanol, EE2)

b) 35 days long-term exposition of juvenile mirror carp in sewage from the sewage test area
GroBlappen (LTT II) (sewage, sewage with arcopal, H20, EE2)

¢) interval exposition of adult rainbow trout from July to October (LTT Illa, LTT IIIb) expo-
sition scheme: 10, 20, 30, 40 days interval between 10 day exposition per month in 1 and

10 pg nonylphenol/l, EE2 and H20

3. Following examination methods were applied:

a) clinical observation, computerized measurement of behavior (speed of swimming) (LTT I)

b) determination of the factor of corpulence

c¢) haematological studies

d) clinical-chemical determination of enzyme activity in the blood plasma of the adult rain-
bow trout (LTT Illa, LTT IIIb)

e) clinical-chemical determination of glucose and calcium in the blood plasma of the adult

rainbow trout (LTT Illa, LTT IIIb)
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4. The tests showed following results:

a) None of the three long-term tests resulted in significant clinical effects in any of the tested

b)

fish. However, the computerized measurement of the speed of swimming during LTT I, per-
formed with BehavioQuant®, showed a distinct decrease of fast movements and a distinct in-
crease of slow movements at all concentrations, including the EE2 positive control. These
changes appeared even at the lowest test concentration of 1 pg/l NP. This indicates an NOEC
for this parameter of less than 1 pug/l NP.

During the 35 days test (LTT II) the mirror carp exhibited a slight inertia for both sewage
concentrations and for the EE2 positive control.

The carp from the 70 days test (LTT I) showed a significantly increased factor of corpulence
for the EE2 positive control. The 35 days test gave the same results for both sewage concen-

trations. (LTT II)

c¢) The hematological tests were homogeneous in reference to the erythrocytes. LTT [ and LTT II

d)

e)

resulted in a significantly reduced total number of erythrocytes and hemoglobin for the EE2
control and the test concentrations, indicating an NOEC of less than 1 pg/l NP. This result
corresponds to a strong anemia. Tests with the leukocyte population, on the other hand,
showed a variety of results. The EE2 positive control and the test groups from the 5 pg/l NP
and 15 pg/l NP of the 70 days test (LTT I) showed a distinct leukocytopenia. This indicates
an NOEC for this parameter of 1 pg/l NP and an LOEC of 5 ng/l NP. Furthermore, the EE2
positve controls from both the 70 and 35 days long-term tests (LTT I, LTT II) exhibited a
significant lymphocytosis.

The clinical-chemical tests with adult rainbow trout from LTT Illa showed significantly
decreased plasma activity of the GOT and GPT enzymes for the highest test concentration of
10 pg/l NP. The NOEC for this parameter is 1 ug/l NP and the LOEC is 10 pg/l NP. Activity
of the AP enzyme was only significantly reduced in fish from the 1 pg/l NP test group.
Determination of plasma glucose concentration in the interval exposed adult rainbow trout
(LTT Hla, LTT IIb) showed significantly decreased results for the EE2 positive control (LTT
IIIb). The calcium concentration for LTT Illa was significantly decreased at 10 pg/l NP, re-
sulting in an NOEC of 1 pg/l NP and an LOEC of 10 pg/l NP. However, the calcium concen-

tration for the EE2 positive control was significantly increased.
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f) The results of the study indicate an estrogeneous effect of nonylphenol. Partly, the VG-level in
male rainbow trout is significantly raised already at concentrations of 1 pg/l NP. However,

compared with EE2 the estrogeneous effect of nonylphenol is rather small.

5. Conclusions:

Based on the results of the medical and toxicological tests a high toxic potential of nonylphenol
can be assumed. The NOECs for some of the hematological and clinical parameters were below
1 pg/l NP. In addition, the behavioral studies on juvenile mirror carp in LTT I resulted in a

significant change in swimming behavior for concentrations of 1 pg/l NP.
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