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Abkürzungen

AP 4-alkylphenol = 4-Alkylphenol
AP1EO 4-alkylphenolmonoethoxylate = 4-Alkylphenolmonoethoxylat
AP2EO 4-alkylphenoldiethoxylate = 4-Alkylphenoldiethoxylat
ApnEO 4-alkylphenolpolyethoxylate = 4-Alkylphenolpolyethoxylat
DES Diethylstilbestrol
E2 17β-Estradiol
EC50 Effect Concentration; Gibt diejenige Konzentration an, bei der der gemessene

Effekt 50 % beträgt.
EE2 17α-Ethinylestradiadol
LC50 Lethal Concentration; Konzentration eines Agens in einem Medium (Luft,

Wasser), die für 50% der Testorganismen tödlich ist
LOEC Lowest Observed Effect Concentration; niedrigste Konzentration im Ver-

suchsansatz, bei der erste, signifikante Effekte bei chronischer Exposition
nachgewiesen werden.

LZV Langzeitversuch
LP50 Dosis eines Agens, bei der nach Applikation 50% der Testorganismen sterben
NOEC No Observed Effect Concentration; höchste geprüfte Konzentration der Prüf-

substanz, bei der eine letale oder andere sichtbare Wirkung nicht auftritt.
NP 4-nonylphenol = 4-Nonylphenol
NP1EC 4-nonylphenolmonocarboxylate = 4-Nonylphenolmonocarbonsäure = 4-

Nonylphenoxyessigsäure
NP1EO 4-nonylphenolmonoethoxylate = 4-Nonylphenolmonoethoxylat
NP2EC 4-nonylphenoldicarboxylate = 4-Nonylphenoldicarbonsäure = 4-

Nonylphenoxyethoxyessigsäure
NP2EO 4-nonylphenoldiethoxylate = 4-Nonylphenoldiethoxylat
NPnEO 4-nonylphenolpolyethoxylate = 4-Nonylphenolpolyethoxylat
VG Vitellogenin (Eidottervorläuferprotein)
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I. Einleitung

Alkylphenolpolyethoxylate und vor allem deren Abbauprodukte, welche über die Kläranla-

genabläufe in die Oberflächengewässer gelangen können, wie die Nonylphenolmonoethoxy-

late (NP1EO), Nonylphenoldiethoxylate (NP1EC) und schließlich das Nonylphenol (NP)

selbst stellen aufgrund ihres toxischen Potentials gegenüber aquatischen Organismen ökoto-

xikologisch bedeutsame Sustanzen dar.

Darüberhinaus sind sie in geringerem Maße als das natürliche Östrogen 17β-Estradiol (E2)

und die ebenfalls in die Kläranlagenabläufe gelangenden synthetischen Östrogene aus Kon-

trazeptiva wie das 17α-Ethinylestradiol (EE2) und das Diethylstilbestrol (DES) östrogen

wirksam. Somit sind sie für freilebende Populationen und über die Nahrungskette schließlich

auch für den Menschen reproduktionstoxisch von Bedeutung. In Industrie und Haushalt fan-

den die Alkylphenolethoxylate als nicht-ionische grenzflächenaktive Substanzen in den ver-

gangenen Jahrzehnten ein breites Einsatzfeld.

Im Rahmen eines vom Bayerischen Staatsministerium für Landesentwicklung und Umwelt-

fragen geförderten Projektes werden sowohl die endokrinen Wirkungen als auch andere

subletale, toxische Effekte von Nonylphenol und der Vergleichssubstanz, dem synthetischen

Östrogen 17α-Ethinylestradiol (EE2), auf Fische anhand endokrinologischer und medizi-

nisch-toxikologischer Methoden ermittelt .

Gegenstand vorliegender Arbeit ist es also, mittels klinischer Beobachtungen, hämatologi-

scher und klinisch-chemischer Untersuchungsmethoden einen Beitrag hinsichtlich möglicher

toxischer Effekte auf Fische zu leisten. Zur Abbildung einer östrogenen Aktivität wurde am

Zoologischen Institut der Universität Heidelberg mittels immunologischer Arbeitsmethoden

Vitellogenin im Blutplasma von Fischen bestimmt.
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II. Literaturübersicht

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

OH

C15 H24 O

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)

Abkürzung: NP (4-NP)

1.4. Physikalisch-chemische Eigenschaften

Wichtige physikalische und chemische Eigenschaften sind in Tabelle 1 aufgeführt:
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Tabelle 1

Physikalisch-chemische Eigenschaften von NP (Contensio GmbH, 1997)
Molekulargewicht: 220,24 g/mol (Falbe und Regitz,1989-1992)

Aggregatzustand: zähflüssig bei 25°C

Geruch: geruchlos neutral

Farbe: farblos

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

Farbzahl (APHA): 50 mg Pt/l

Flammpunkt: ca. 180°C

Dichte bei 20°C: 0,912 g/cm3

Dichte bei 500 C: 0,930 g/cm3

Dampfdruck bei 170°C: 1,9 hPa  (BUA, 1988)

Viskosität bei 20°C: ca. 3.300 mPas  (BUA, 1988)

Wasserlöslichkeit bei 20°C: 3 mg/l

Verteilungskoeffizient log Pow 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 wassergefährdender Stoffe“ erarbeiteten Katalog „wassergefährdender Stoffe“ unter der

laufenden Nummer 272 als „wassergefährdender Stoff“ in die Wassergefährdungsklasse

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

In der „Technischen Anleitung zur Reinhaltung der Luft“ (TA Luft) ist das Nonylphenol nicht

genannt. Es wäre 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 gefährlicher Stoffe und Zubereitungen“ der GefStoffVO vom

26.08.1986 als „ätzend“ und „mindergiftig“ beim Verschlucken eingestuft. Somit ist es wie

folgt zu kennzeichnen:

Das Gefahrensymbol für NP lautet C-N (mindergiftig).
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Auf Behältern, in denen sich Nonylphenol befindet, müssen Hinweise auf besondere Gefah-

ren (R-Sätze) sowie Sicherheitsratschläge (S-Sätze) angebracht werden. Aus den R-Sätzen

sind die Nummern R-22/34/50/53 (gesundheitsschädlich bei Verschlucken, verursacht Verät-

zungen, sehr giftig für Wasserorganismen, kann in Gewässern längerfristig schädliche Wir-

kungen haben) vorgeschrieben. Von den S-Sätzen müssen 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 müssen Produkte, die 4-n-

Nonylphenol enthalten, mit dem Gefahrensymbol „Xn“ (mindergiftig) versehen werden.

Außerdem müssen 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, flüssig, n.a.g., Nonylphenol

- ADNR:

Klasse 8, Ziffer 40b

Bezeichnung des Gutes dann: 80/3145 Alkylphenole, flüssig, 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-

Maßnahmen zu ergreifen:

Die beschmutzte Kleidung ist sofort zu entfernen.

Nach einem eventuellen Einatmen ist für Frischluft zu sorgen. Nach einem Hautkontakt sollte

mit viel Wasser und wenn möglich mit Polyethylenglykol 200-400 gespült werden, nach ei-

nem Augenkontakt sofort mit viel Wasser etwa 15 Minuten lang spülen und danach den Au-

genarzt aufsuchen, nach einem Verschlucken kein Erbrechen herbeiführen und sofort zum

Arzt gehen.
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Für den Brandfall sind Wassersprühstrahl, Schaum, CO2 und Löschpulver geeignet. Es sind

umgebungsluftunabhängiges Atemschutzgerät und Vollschutzanzug zu tragen.

Bei unbeabsichtigter Freisetzung, Berührung mit den Augen und der Haut vermeiden und

versuchen, mit mechanischen Methoden oder flüssigkeitsbindendem Material zu reinigen.

Hierfür geeignete Bindemittel sind beispielsweise Universalbinder und Flüssigkeitsbinder.

Bezüglich der Handhabung und Lagerung sind geschlossene Ab-, Umfüll- und Dosierbehälter

notwendig, die dicht schließen sollten. Es sind keine besonderen Brand- und Explosionsmaß-

nahmen zu ergreifen.

Entsprechende MAK-Werte (maximale Arbeitsplatz-Konzentration) sind für 4-n-Nonylphenol

nicht festgelegt. Zur Entsorgung ist das 4-n-Nonylphenol, unter Beachtung der örtlichen be-

hördlichen Vorschriften, zum Beispiel einer geeigneten Verbrennungsanlage, zuzuführen.
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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 stöchiometrisch 427 kg Phenol und 573 kg Nonen benötigt.Die Produk-

tion erfolgt heute nahezu ausschließlich in kontinuierlich betriebenen geschlossenen Anlagen

unter Einsatz heterogener Katalysatoren, die die korrosiv wirkenden und das Abwasser bela-

stenden flüssigen Mineralsäuren ersetzt haben. Die Ausgangsstoffe werden vermischt und in

einem Reaktor (Rührkessel, Reaktionsrohr) bei 500 - 1500 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 enthält. Das

Rohprodukt wird durch mehrstufige Vakuumdestillation von unumgesetzten Einsatzstoffen,

Dinonylphenol und hochsiedendem Rückstand, der aus höher alkalierten Phenolen besteht,

getrennt. Nonen und Phenol werden in die Reaktion zurückgeführt. Dinonylphenol kann ent-

weder der Anlage als Wertprodukt entnommen oder in einem gesonderten Reaktor unter Zu-

satz eines Überschusses an Phenol zu Nonylphenol umalkyliert werden. Die Ausbeute an NP

liegt zwischen 95 und 99 %. Während der Herstellung von NP erfolgt kein Eintrag ins Was-

ser. Durch den Betrieb der Vakuumaggregate der Anlage findet nur eine geringfügige gas-

förmige Emission statt; sie beträgt etwa 0,1 mg NP pro Betriebsstunde und Tonne Kapazität

(BUA, 1988).
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2.1.1.2. Produktionsmenge

In Westeuropa wird NP von fünf 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 für 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 beträgt 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, Großbritannien), Berol (Mölndal, Schweden) (BUA, 1988).

2.1.2. Anwendung

Das technische Nonylphenol wird in erster Linie als Zwischenprodukt für chemische Umset-

zungen verwendet. In geringen Mengen wird auch das unveränderte NP eingesetzt, beispiels-

weise zum Markieren des steuerbegünstigten leichten Heizöls, als Additiv für Schmieröle

(Alterungsschutzmittel), in Gerbereien und als Bestandteil von Pestizidformulierungen.

Die Hauptmenge an NP (ca. 80% des Verbrauchs in Westeuropa) wird mit Ethylenoxid zu

grenzflächenaktiven Oxethylaten weiterverarbeitet. Diese Nonylphenolpolyethoxylate kom-

men im Haushalt, Gewerbe und in der Industrie in vielfältiger 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 Färbehilfsmittel (etwa 350 t/Jahr) bei der Farbenherstellung. Außerdem

werden sie benötigt in der Textilindustrie beim Spinnprozeß, bei der Walke, Carbonisierung

und Mercerisierung von Wolle und bei der Beuche, Entbastung und Nachbehandlung von

Baumwolle. Die Stoffgruppe dient darüberhinaus als Polymerisationshilfsmittel für Kunst-
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stoffe, Plastifizierungsmittel, Dispergiermittel für Farbpigmente und Luftporenbildner für

Mörtel und Zement.

Im Haushaltsbereich fanden die NPnEO bis 1986 vor allem als grenzflächenaktive 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 Einsatz. Sie sind als Zusatz beispielsweise für Kunststoffbehälter, -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. Gewässerbelastung

2.2.1. Kontaminationswege

Das in den Oberflächengewässern nachgewiesene Nonylphenol stammt zum überwiegenden

Teil aus dem aeroben und anaeroben mikrobiologischem Abbau von Nonylphenolpolye-

thoxylaten. Über industrielle und kommunale Abwässer gelangen sie in die Kläranlagen. Hier

werden sie in den aeroben Vorklär- 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

Klärschlämmen an, wo sie unter den herrschenden anaeroben Bedingungen nicht weiter abge-

baut werden können. Die Nonylphenole und ihre kurzkettigen Ethoxylate gelangen zum Teil

bei der Schlammeindickung in die Kläranlage zurück und zum Teil bei der Verwendung des

Faulschlammes als Dünger auf landwirtschaftliche Nutzflächen. Von hier aus können durch

Ausschwemmung und Bodenerosion sekundär Oberflächengewässer und Grundwasser bela-

stet werden. Ein geringer Teil des Nonylphenols und seiner kurzkettigen Ethoxylate und Car-

boxylate gelangt auf direktem Wege mit den Abläufen der Kläranlagen als biologisch gerei-

nigtes Wasser in die Oberflächengewässer. In den Kläranlagenabläufen bewegen sich die NP-

Konzentrationen in Bereichen zwischen 0,2 und 0,9 µg/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

Kläranlagenabläufen jährlich zurück. Zahlen aus vorangegangenen Jahren zeigen noch deut-

lich höhere Konzentrationen auf. So wurden 1986 von Giger et al. in den Abläufen schweize-

rischer Kläranlagen noch Werte von bis zu 13 µg/l Nonylphenol gemessen, was aufgrund der

hohen aquatischen Toxizität dieser Verbindung zu Bedenken Anlass gab. Brüschweiler et al.

fanden 1983 sogar NP-Werte bis zu 50 µg/l. Das gereinigte Abwasser aus Kläranlagen spezi-

fischer Industriezweige wies dabei bei ungenügender Abwasserbehandlung noch höhere

Werte auf.

2.2.2. Nonylphenol in Oberflächengewässern

Umfangreiche Messungen der NP-Konzentrationen in britischen Flüssen und Buchten liegen

aus den Untersuchungen von Blackburn und Waldock (1995) vor. Dazu wurden Proben aus

sechs Flüssen in England und Wales nahe den Flußmündungen gezogen. Die Auswahl der

Flüsse sollte dabei ein möglichst breites Profil der NP-Vorkommen und -Konzentrationen

ergeben. Der Fluß Wye, der vor allem durch landwirtschaftlich genutztes Gebiet fließt, wies

hierbei mit einer Konzentration von unter 0,4 µg/l den niedrigsten Wert auf.

Im Gegensatz dazu fließt der Fluß Aire durch hochindustrialisiertes Gebiet und nimmt viele

Einläufe mit grenzflächenaktiven Stoffen aus der Textilindustrie auf. Folglich erreichen die

Nonylphenolkonzentrationen sehr hohe Werte von bis zu 140 µg/l.

Naylor et al. (1992) stellten eine von den Chemieverbänden der Vereinigten Staaten unter-

stützte und in Zusammenarbeit mit der Umweltbehörde durchgeführte Studie vor. Diese er-

brachte Messdaten von 30 nach dem Zufallsprinzip ausgewählten nordamerikanischen Flüs-

sen, welche allesamt städtische und industrielle Abwässer enthielten.

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

auf.

Aufgrund des oben genannten freiwillgen Verzichtes der Industrie gingen die NP-Werte zum

Beispiel im schweizerischen Fluß Glatt zwischen 1994 und 1998 von mehr als 1,0 µg/l auf

weniger als 0,04 µg/l zurück (Ahel und Giger, 1998).
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Nach Ell (1998) lagen in den Jahren 1997/1998 die NP-Gehalte verschiedener deutscher Flüs-

se ebenfalls in einem Bereich um 0,03-0,04 µg/l. Je nach Bevölkerungsdichte und industriel-

ler Struktur wurden jedoch unterhalb von Kläranlagen auch Werte zwischen 0,1 und 4 µg/l

gemessen.

In unbelasteten Fließstrecken lagen die Werte in einem Bereich zwischen 0,01 und 0,08 µg/l

(Zellner und Kalbfus, 1997).

Bezüglich 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 möglichst niedrigem Wasserstand gezogen, um ein Minimum an Verdünnung

zwischen Buchtwasser und einströmendem Seewasser zu gewährleisten. Die gemessenen NP-

Werte zeigten sich bei allen sieben Messungsorten relativ konstant um 0,08 µg/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 über den Werten der Monate April bis Juli. Die zu dieser Zeit gemessenen Werte

sind auf das Wachstum von Makroalgen zurückzuführen, die hydrophobe organische Stoffe

wie das NP und das NPEO aufnehmen können (Mahanty, 1986; Pavani et al. 1990).

Im Durchschnitt wiesen die Algen eine Konzentration von 0,15-0,25 µg/g an NP und NP-

Ethoxylaten (NP1EO und NP2EO) auf (Marcomini et al., 1990).
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Tabelle 2 informiert über die Untersuchungsergebnisse der NP-Gehalte von Süß- und Salz-

wasserproben des In- und Auslandes:

Tabelle 2

Konzentrationen (µg/l) von Nonylphenolin in Oberflächengewässern

Region Konzentration in µg/l Quelle

Süßwasser/Fließgewässer
England/Wales:
Flüsse:
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-
suchten Flüssen

0,12 Naylor et al. (1992)

Schweiz:
Flüsse:
Glatt > 1,0 Ahel et al. (19942)
Glatt 0,04 Ahel und Giger (1998)
Deutschland:
div. Flüsse: 0,03-0,04 Ell (1998)
Main / (Forster Bucht) 0,11 Zellner und Kalbfus (1997)
Main / Zell 0,021 Zellner und Kalbfus (1997)
Isar / Isargmünd 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 grenzflächenaktiven Alkylphenolpo-

lyethoxylate (APnEO) zuerst durch eine Verkürzung der hydrophilen Kette abgebaut. Da-

durch entstehen lipophilere Metaboliten, welche resistenter für einen weiteren mikrobiellen

Abbau werden (Ahel et al., 19942). Schließlich werden die Alkylphenole (Nonylphenole,

Octylphenole) durch mikrobiellen Abbau (Ekelund et al., 1993, DIFF, 1994) und photochemi-

sche Prozesse (Ahel et al., 19943) vollständig zu CO2 und H2O abgebaut.

Das folgende Schema zeigt den vollständigen Abbau von Nonylphenolpolyethoxylaten in

Wasser (Ahel et al., 19941; Ahel et al., 19942; BUA, 1998; Ekelund et al., 1993; mod.; DIFF,

1994)
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2.2.3.1. Photochemischer Abbau

Ahel et al. bestimmten 19943 die Photolyseraten von Nonylphenol (NP) und Nonylphenol-

polyethylaten (NPnEO) in natürlichen Gewässern, indem sie Lösungen aus filtriertem See-

wasser (DOC (dissolved organic carbon) = 4 mg/l) dem Sonnenlicht aussetzten. Die photo-

chemische Zersetzung von phenolischen Stoffen in natürlichen Gewässern 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 (1O2) für die Photolyse von dissozierten Phenolen auf. In natürlichen Ge-

wässern sind bei einem pH-Wert von 6 - 9 allerdings weniger als 10% der Nonylphenole dis-

soziert. Die entsprechenden Versuche von Ahel et al. (19943) erbrachten erst bei pH-Werten

von über 10 erwähnenswerte Photolyseraten von Nonylphenolen durch Singulett-Sauerstoff.

Folglich stellt der Singulett-Sauerstoff kein wichtiges Photooxidationsmittel für in natürlichen

Gewässern vorkommende Nonylphenole dar.

Weitere Untersuchungen von Ahel et al. (19943) zur direkten Photolyse von Nonylphenol und

Nonylphenolpolyethoxylaten ergaben, daß diese auf die Absorption von UV-B-Licht mit

Wellenlängen zwischen 280 nm und 295 nm (λmax.=277 nm) zurückzuführen ist. Der Einfluß

der direkten Photolyse auf den photochemischen Nonylphenolabbau war jedoch vergleichs-

weise gering.

Den Hauptanteil am photochemischen Abbau von Nonylphenolen in natürlichen Oberflä-

chengewässern beansprucht die lichtwärmeempfindliche (infrarote) Photolyse. Insgesamt er-

rechneten Ahel et al. (19943) eine maximale Halbwertszeit für den Nonylphenolabbau von 10-

15 Stunden in den oberflächlichen Lagen natürlicher Gewässer während der Hochsommer-

monate Juni und Juli bei durchgehend wolkenlosem Nachmittagshimmel. Die Sonnenlichtin-

tensität beträgt hierbei annähernd 1000 kW/m2 (Haag und Hoigné, 1986).

Für die Spätsommermonate August und September ergaben sich bei einer durchgehenden

nachmittäglichen Sonnenlichtintensität von 700 kW/m2 (Haag und Hoigné, 1986) Halbwerts-

zeiten von 15 bis 20 Stunden.

Die Photolyserate in den tieferen Gewässerlagen ist stark herabgesetzt. Sie verläuft in Was-

sertiefen von 20 bis 25 cm nahezu um den Faktor 1,5 langsamer als an der Oberfläche.



19

Folglich kann der photochemische Abbau von Nonylphenol nur in klaren und seichten Ge-

wässern 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., 19943).

2.2.3.2. Mikrobieller Abbau

Untersuchungen zum mikrobiellen Abbau von Nonylphenolpolyethoxylaten in diversen japa-

nischen Flüssen mit Hilfe der TOC-Handai-Methode wurden von Maki et al. (1996) durch-

geführt. Die TOC (total organic carbon)-Handai-Methode beruht auf der Berechnung der

vollständigen biologischen Abbaubarkeit von organischen Chemikalien durch Mikroorganis-

men aus natürlicher aquatischer Umwelt durch das vollständige Verschwinden des organi-

schen Kohlenstoffes. Letztlich werden dann die Endabbauprodukte der Nonylphenolpolye-

thoxylate bestimmt.

Im Flußwasser werden die Nonylphenolpolyethoxylate (NPnEOs) zuerst von aeroben Mikro-

organismen zu Nonylphenolpolycarboxylaten (NPnECs) oxidiert. Als weitere Abbauprodukte

entstehen dann aerob Nonylphenolmono-(NP1EO) und -diethoxylate (NP2EO) bzw. Nonyl-

phenolmono- (NP1EC) und Dicarboxylate (NP2EC). Schließlich 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, daß die Abbaugeschwindigkeiten der Nonylphenolpolye-

thoxylate je nach Entnahmestelle der Impfprobe schwankte. Insgesamt waren die Nonylphe-

nolpolyethoxylate, beimpft mit Wasserproben nahe den Flußmündungen, schneller abgebaut

als solche, die mit Wasserproben aus den mittleren Bereichen der Flüsse beimpft wurden.

Dies zeigt, daß die mikrobielle Flora der mittleren Flußbereiche bereits an die ins Wasser ab-

gegebenen Nonylphenolpolyethoxylate präadaptiert 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 durchgeführt. Dies entsprach in etwa den natürlichen

Werten der Probenentnahmestellen in den Flüssen.
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Weitere Untersuchungen zum aeroben mikrobiellen Abbau von Alkylphenolpolyethoxylaten

führten Ahel et al. (19944) durch. Drei verschiedene Bakterienkulturen, isoliert aus Abwasser,

Flußwasser und Waldsumpfwasser, wurden mit kurzkettigen Alkylphenolpolyethoxylaten

vermischt, dazu kam ein Kontrollansatz. Der vollständige Abbau der Nonyl- und Ocytylphe-

nolpolyethoxylatmixturen in allen 3 Ansätzen war nach 6 bis 23 Tagen erreicht. Der Haupt-

mechanismus beim Abbau der Ethoxylatkette bestand in einer hydrolytischen Ätherabspal-

tung mit anschließender Oxidation der endständigen OH-Gruppe (Swisher, 1987; Ball et al.,

1989).

Die entstandenen Abbauprodukte setzten sich aus Alkylphenolmono- und Diethoxylaten, Al-

kylphenolmono- und Dicarbonsäure und schließlich aus dem NP selbst zusammen. Die Ver-

suche wurden bei konstant +4°C durchgeführt.

Versuche, den weiteren biologischen Abbauweg des stark lipophilen, schwer abbaubaren

Nonylphenols (Tschui und Brunner, 1985) darzustellen, wurden von Ekelund et al. (1993) mit
14C radioaktiv markiertem Nonylphenol durchgeführt. Der Abbau des 14C markierten Nonyl-

phenols erfolgte in einer Meerwasserprobe. Das dabei entstandene 14C markierte CO2 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 höhere Nonylphenolabbaurate bei Anwesen-

heit von Sediment ist wahrscheinlich auf die größere Anzahl von Mikroorganismen zurück-

zuführen. Die Wahrscheinlichkeit, daß Bakterien vorhanden sind, die Nonylphenol abbauen

können, war erhöht. Die Nonylphenolabbaugeschwindigkeit ohne Sedimentzusatz war wäh-

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 angepaßt. Nach 58 Tagen fand sich dann

etwa die Hälfte des 14C-markierten Nonylphenols in der CO2 Fraktion wieder.

In den Probenbehältern, in denen Formalin zugegeben wurde, konnten 84% des radioaktiven
14C mit Hexan extrahiert werden. Dies zeigt deutlich die notwendige Anwesenheit der aero-

ben Mikroorganismen für den Nonylphenolabbau. Das Formalin tötete hier die Keimflora

weitestgehend ab.
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Ein Mangel an Sauerstoff reduzierte trotz Anwesenheit von Sediment die Nonylphenolabbau-

rate um die Hälfte.

Die Laborversuche von Ekelund et al. (1993) wurden bei +11°C durchgeführt. Diese Tempe-

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

2.2.3.3.  Bewertung der Abbaumöglichkeiten

Von den beschriebenen Abbaumöglichkeiten sind in den natürlichen Gewässern nur der Ab-

bau durch das Sonnenlicht und der mikrobiologische Abbau von Bedeutung.

Der Abbau durch das Sonnenlicht wird dadurch begrenzt, daß der wirksame UV-B-Anteil

durch Phytoplankton und Trübstoff absorbiert wird. Den größten Anteil beim Nonylpheno-

labbau durch das Sonnenlicht hat jedoch der Abbau durch die Infrarot- oder Wärmestrahlung

der Sonne.

Ahel et al. (19943) folgern daraus, daß diese Form des Abbaus nur in den obersten Lagen na-

türlicher Gewässer 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 kürzere Tageslichtmenge und die tieferen Temperaturen, die eine geringere mikrobiologi-

sche Aktivität zur Folge haben, erklärt werden.

Es überrascht 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., 19942).

Zu diesen saisonalen Schwankungen tragen die H2O-Temperaturen, die Sonnenlichtstärke

und -dauer sowie die Niederschläge bei. Diese natürlichen Gegebenheiten wirken sich auf den

gesamten Abbauweg der Nonylphenolpolyethoxylate bis hin zum Abbau des Nonylphenols

selbst zu CO2 und H2O aus.

Darüber hinaus spielt die Tatsache, daß durch den Abbauvorgang die hydrophile Seitenkette

der Nonylphenolethoxylate immer kürzer wird, eine Rolle. Es entstehen Metaboliten mit stei-

gender Lipophilität, die einem weiteren mikrobiologischen Abbau immer resistenter gegen-

überstehen (Jobst, 1995; Ahel et al., 19942).
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2.2.4. Belastung der Gewässersedimente

Sowohl im Süßwasser als auch im Salzwasser wird der größte Teil der entstandenen Nonyl-

phenolmono- und Nonylphenoldiethoxylate sowie des Nonylphenols selbst durch die geringe-

re Hydrophilität stark an die lipophile Schlamm- und Sedimentschicht der Gewässer gebun-

den.

2.2.4.1. Adsorption und Desorption

Der Verteilungskoeffizient zwischen Wasser und Sediment gibt Auskunft über das Adsorpti-

ons- und Desorptionsverhalten eines Stoffes und wird durch die Bildung des Quotienten aus

dem Gehalt eines Stoffes im Sediment und in der darüberliegenden Wasserschicht errechnet.

In der Literatur werden verschiedene Verteilungskoeffizienten für Nonylphenol angegeben.

So fanden Naylor et al. (1992) als Durchschnittswert von 30 untersuchten nordamerikani-

schen Flüssen einen Verteilungskoeffizienten von 3 825.

Ahel et al. (19942) konnten in ihren Versuchen Nonylphenol als vorherrschenden Stoff neben

Nonylphenolmono- und Nonylphenoldiethoxylaten in verschiedenen Sedimentproben entlang

des schweizerischen Flußes Glatt ermitteln. Die entsprechenden Verteilungskoeffizienten

bewegten sich zwischen 364 und 5.100.

Um natürliche Verhältnisse nachzuahmen, wie sie beispielsweise in der Lagune vor Venedig

anzutreffen sind, montierten und eichten Tsai und Lick (1988) ein tragbares Gerät, 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 Schwerkräfte, die in die-

sem Gerät zur Entfaltung kommen, treffen auf die meisten Strömungsverhältnisse zu und wa-

ren denen in der Venediger Lagune sehr ähnlich (Ziegler et al., 1988).

In das zylinderförmige Gerät kommt die Sedimentfüllung, anschließend Wasser (festgesetzt

auf 1,36 l) und darüber ein schwingendes Gitter, angetrieben von einer Schwingscheibe, wel-

che die Schwerkräfte 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 Lösung gegangenem Nonylphenol und Nonylphenolmono- und

Nonylphenoldiethoxylaten zeigten die höchsten Werte für Februar, im Durchschnitt 6,7 µg/kg

Sedimentnonylphenol, der Oktoberwert lag durchschnittlich bei 1,3 µg/kg, die Juli- und

Aprilwerte durchschnittlich bei 1,5 µg/kg. Die Durchschnittswerte für Nonylphenol und sei-

nen Mono- und Diethoxylaten betrugen dabei im Februar 52 µg/kg, im Oktober 59 µg/kg und

im April und Juli 40 µg/kg.

Als ein Hauptfaktor für die höheren Nonylphenolwerte im Februar wird das Wachstum der

Makroalgen erachtet, die durchschnittlich eine Nonylphenol und Nonylphenolmono- und -

diethoxylatkonzentration zwischen 0,15 und 0,25 µg/g aufweisen.

Insgesamt geht aus den Arbeiten hervor, daß Nonylphenol und seine Mono- und Diethoxylate

aufgrund ihrer Lipophilität sehr stark an den organischen Stoffen des Sediments adsorbieren.

Diese Anhäufung von lipophilen Nonylphenolpolyethoxylatmetaboliten ist von enormer Um-

weltbedeutung, denn durch die Fließgeschwindigkeit der Flüsse stellen die Sedimente durch

die teilweise stattfindende Desorption eine zweite Kontaminationsquelle für das Wasser dar

(Ahel et al., 19942; Ahel et al., 1986).
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 2.2.4.2. Konzentrationen in Sedimenten

In Tabelle 3 sind einige Werte von Nonylphenolkonzentrationen im Sediment zusammenge-

faßt.

Tabelle 3: Konzentrationen von Nonylphenol in Sedimenten

Region Nonylphenol-Konzentration im
Sediment (µg/kg)

Quelle

Süßwasser:
div. Flüsse (unbelastete Fließstrek-
ken)

70,0 Kalbfus (1998)

Deutschland:
Durchschnittswert (unterhalb Klär-
anlagen)

5 000,0 Zellner und Kalbfus (1997)

Schweiz:
Glatt 90,0 Ahel und Giger (1998)
Nordamerika:
Durchschnittswert aus 30 nordame-
rikanischen Flüssen

< 2,9 - 2960 Naylor et al. (1992)

Durchschnittswert aus 30 nordame-
rikanischen Flüssen

< 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)

Süßwasser:
Deutschland:
Bodensee (Mittelwert) 50,0 Zellner und Kalbfus (1997)

2.2.4.3. Abbau in den Sedimenten natürlicher Gewässer und in den Klär-

schlämmen

Die nichtionischen Tenside 4-Nonylphenolpolyethoxylate werden durch aerobe Mikroorga-

nismen sowohl in natürlichen Gewässern als auch während der aeroben 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 größten Teil von lipophilen

Schlamm- und Sedimentflocken adsorbiert. In den nahezu anaeroben Sedimenten und Klär-
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schlämmen werden die 4-NP1EO und 4-NP2EO nahezu vollständig 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 Klärschlämmen nun entstandene 4-NP weiter abge-

baut wird, wurde von Tschui und Brunner (1985) anhand von Batchversuchen über eine län-

gere Zeitspanne (70 bis 125 Tage) untersucht. Dafür verwendeten sie jeweils ausgefaulten

Überschußschlamm des kontinuierlich betriebenen Fermenters als Impfschlamm. Als Substrat

gaben sie Trockenschlamm hinzu. In einem Fall wurde zudem angereichter Schlamm beige-

fügt. Beurteilt aufgrund der untersuchten Fäulungsparameter, verlief der anaerobe Abbau der

organischen Substanz ohne Störungen.

Auch auf 40 g/kg TS erhöhte 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 µmol/l.

Eine Wiederholung dieses Versuches mit noch höheren NP-Konzentrationen bestätigte dieses

Ergebnis. Aufgrund der festgestellten Konzentrationsverläufe war festzustellen, daß NP unter

anaeroben Bedingungen nicht abgebaut wird.

Inwieweit nun die Transformation von NP2EO und NP1EO zur weiteren und zusätzlichen

Anreicherung von NP im Klärschlamm und Sediment führt, wurde ebenfalls mit Hilfe konti-

nuierlicher Laborexperimente von Tschui und Brunner (1985) untersucht. Nach dem Anfah-

ren wurde der Fermenter über 100 Tage mit einer hydraulischen Aufenthaltszeit von 20 Tagen

betrieben, bis ein stationärer 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 Erhöhung der Belastung auf eine hydraulische Aufenthaltszeit von 15 Tagen wur-

de der stationäre 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 zugeführten NP2EO und

NP1EO abgebaut, während NP um 100% angereichert wurde. Die Bilanzierung zeigte auch,
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daß die gefundene NP-Menge nicht allein durch den Abbau von NP1EO und NP2EO entstan-

den sein konnte.

Um nun nachzuweisen, daß NP2EO und NP1EO Edukte von NP sind, wurde der Fermenter

von Tschui und Brunner (1985) mit einem technischen Produkt, welches aus 72% NP1EO,

23% NP2EO und 7% NP3EO bestand, aufgestockt. Ausgehend vom stationären Zustand des

Fermenters bei einer Aufenthaltszeit von 15 Tagen wurden 1,74 g des technischen Produktes

in den Fermenter gegeben. Während 60 Tagen wurde der Verlauf der Konzentrationen von

NP, NP1EO und NP2EO gemessen. Die durchgeführte CSB-Bilanz ergab über diese Zeit-

spanne eine Wiederfindungsrate von 97% des Zulaufs. Die zugeführten 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 gegenübergestellt. Die gute Übereinstimmung der gerechneten und im Experiment gemes-

senen Werte bestätigte die Hypothese, daß NP tatsächlich aus den Abbauprodukten NP2EO

und NP1EO entstanden ist.

Durch diese Versuche von Tschui und Brunner (1985) ist im Zusammenhang mit früheren

Arbeiten über die 4-Nonylphenolpolyethoxylate (Stephanon und Giger, 1982) der Beweis

erbracht, daß nichtionische Tenside vom Typ der 4-Nonylphenolpolyethoxylate für die gro-

ßen Mengen an 4-NP in den Sedimenten der Gewässer und den Klärschlämmen verantwort-

lich sind.

Untersuchungen von Giger et al. (1984) erbrachten gleichfalls, daß die 4-NP-Konzentrationen

in anaeroben Klärschlämmen 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 höchstzulässigen Menge nonylphenolhaltiger „Metacil“-Be-

lastung (Besprühung) entspricht. Sie konnten im Boden jedoch kein Nonylphenol nachwei-

sen.

Bei der Verwendung des Faulschlammes als Bodenverbesserer gelangt 4-NP auf landwirt-

schaftlich genützte Bodenflächen. Im Boden ist das Nonylphenol unter aeroben Bedingungen

biologisch mineralisierbar.

Trocme et al. (1986) untersuchten in Laborexperimenten den 4-Nonylphenolabbau im Boden

sowie dessen Einfluß auf die Nitrifikation. Die Verfasser dotierten den Untersuchungsboden

mit Faulschlamm - ein Drittel des Bodenvolumens - , dem 0,100 000 bzw. 1 000 000 µg/kg 4-

Nonylphenol zugesetzt worden waren. Die Ansätze mit 100 000 µg/kg ergaben keine Beein-

trächtigung der Nitrifikationsvorgänge. 4-NP wurde innerhalb von 40 Tagen zu 92% abgebaut

(Gaschromatographie). In den Ansätzen mit 1 000 000 µg/kg NP wurde das NP nur zu 60%

biologisch abgebaut, die Atmung der Bodenorganismen wurde vom dritten Versuchstag an

gehemmt und die ATP-Analyse ließ auf ein beginnendes Absterben der Bodenorganismen

schließen. Trocme et al. (1986) ziehen aus diesen Ergebnissen den Schluss, daß 4-NP, das mit

Faulschlamm in einer Konzentration von 100 000 µg/kg auf landwirtschaftlich genützte Bö-

den aufgebracht wird, keinerlei negative Wirkungen zur Folge hat und in relativ kurzer Zeit

remineralisiert wird.

In späteren Versuchen von Marcomini et al. (1989) wurde ebenfalls das Verhalten von aro-

matischen nichtionischen grenzflächenaktiven Stoffen in mit Klärschlämmen behandelten

Böden und Landstrichen untersucht.

Die anfänglichen 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 Flüs-
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sigsprühverfahren beschleunigte die aeroben Abbaumöglichkeiten (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-Besprühung

18.900µg/kg NP in den Nadeln behandelter Weißtannen nachgewiesen werden. Diese Kon-

zentration nahm anschließend 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 Schläm-

me gemessen wurde, besitzt das gegenüber den NPnEO sehr viel lipopherere NP noch genug

hydrophile Eigenschaften für eine nicht unerhebliche Mobilität.

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 Klärschlämme gebundene NP, das mittels Düngung auf die Böden ausge-

bracht wird, kann in Oberflächengewässer und Grundwasser gelangen (Ahel et al. 19941;

Schaffner et al., 1986).

2.6. Eintrag, Belastung und Abbau in Kläranlagen

Die als nichtionische Tenside industriell und in den Haushalten verwendeten Alkylphenolpo-

lyethoxylate werden mit kommunalen und industriellen Abwässern in die Kläranlagen einge-

leitet. Messungen in schweizerischen Kläranlagen ergaben, daß die 4-
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Nonylphenolpolyethoxylate in Konzentrationen von 400 bis 2.200 mg/m3 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 Carbonsäure)

wurden in biologisch gereinigtem Abwasser im Konzentrationsbereich von 10 bis 100

µmol/m3 gefunden.

Die carboxylierten Verbindungen (NP1EC und NP2EC) traten im gereinigten Abwasser in

erhöhten Konzentrationen von 200 bis 300 µmol/m3 auf (Giger et al., 1986). Mit spezifisch

entwickelten Bestimmungsmethoden für die wichtigsten Nonylphenolverbindungen konnte

ihr Verhalten in den mechanisch-biologischen Abwasserreinigungsanlagen geklärt werden

(Ahel und Giger, 19851; Ahel und Giger, 19852). Die NPnEO-Tenside wurden mit Hilfe der

Standardextraktionsmethode für nichtionische Tenside nach Wiebold mittels Ausblasen im

Ethylacetat angereichert (Ahel und Giger, 19851). Eine kontinuierliche im Kreislauf geführte

Wasserdampfdestillation mit dicht anschließender Perkolation des Destillates durch Cyclo-

hexan wurde für NP, NP1EO und NP2EO eingesetzt (Ahel und Giger, 19852). Die Säuren

NP1EC und NP2EC wurden mittels kontinuierlicher Lösemittelextraktion erfasst (Ahel et al.,

1987). Mit diesem Anreicherungsverfahren konnten Wasser- und Schlammproben analysiert

werden. Die Gesamtkonzentration an NP-Stoffen für erste und zweite Kläranlagenabläufe

bewegte sich zwischen 1.090 und 2.060 und von 240 bis 760 µg/l. In den ersten Kläranlagen-

abläufen fanden sich noch 82% an NPnEO, 12% an NP1EO und NP2EO-Metaboliten, 3%

NP1EC und NP2EC-Metaboliten und 3% NP-Metabolit. In den zweiten Abläufen befanden

sich nur noch 28% der urprünglichen NPnEO, dagegen 22% an NP1EO und NP2EO-

Metaboliten, 46% an NP1EC-Metaboliten und 4% an Metaboliten (Ahel et al., 19941). Die

Konzentrationen an NP, NP1EO und NP2EO in beiden Abläufen blieb relativ konstant. Sie

wurden aber aufgrund steigender Lipophilität in den Klärschlämmen angereichert. Der Anrei-

cherungsfaktor für NP im Klärschlamm liegt bei 103 bis 104, so daß hier Konzentrationen von

0,1 bis 10 mg/kg NP zu erwarten sind. Die NP-Konzentrationen an den Kläranlagenabläufen

bewegten zwischen 0,2 und 0,9 µg/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

Faulschlämmen gemessen.
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3. Toxikokinetik, Bioakkumulation und Metabolisierung

3.1. Toxikokinetik in Tieren

3.1.1. Toxikokinetik in Fischen

Coldham et al. (1998) untersuchten den Einfluß von Biotransformation, Stoffverteilung und

Stoffausscheidung durch biologische Aktivitäten mit juvenilen Regenbogenforellen. Diese

wurden intravenös mit einer Dosis an Tritium (3H)-markiertem 4-Nonylphenol einmalig ge-

impft.

Die Verteilung und Ausscheidung der Tritium-4-Nonylphenol-Rückstände wurde in den un-

tersuchten Geweben in Zeiträumen von 1, 2, 4, 24, 48, 72 und 144 Stunden mit Hilfe von

Probenveraschungen und Flüssigkeitsszintillationszählung 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 höchsten

Rückstandskonzentrationen an 4-Nonylphenol in der Galle (durchschnittlich 40 nmol/g), im

Faeces (durchschnittlich 40 nmol/g), in den Pylorusanhängen (durchschnittlich 22 nmol/g), in

den distalen Eingeweiden (durchschnittlich 50 nmol/g)  und in der Leber (durchschnittlich 5

nmol/g). Die Nonylphenol-Rückstände in den Muskelgeweben (quergestreifte Muskulatur,

Herz, Kiemen), im Blut und im Gehirn gingen nach 144 Stunden bis unter die Nachweisgren-

ze zurück. Diese Ergebnisse deuten auf eine Ausscheidung von 4-Nonylphenol über Galle

und Faeces hin. Die hohen Leberkonzentrationen kommen durch die Bindung von 4-

Nonylphenol an die Östrogenrezeptoren zustande (Jobling und Sumpter, 1993), welche die

östrogenabhängige Vitellogenin-Synthese bewirken (Maitre et al. 1986; Jobling et al., 1995).

Im Gegensatz dazu enthält das Blutplasma 144 Stunden nach der Applikation von 4-

Nonylphenol relativ niedrige Rückstandskonzentrationen trotz des Vorkommens eines ge-

schlechtshormon-bindenden Proteins (Pottinger und Pickering, 1990), das in der Lage wäre,

lipophile Stoffe wie Östrogene und  andere Steroidhormone zu binden.
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Eine weitere Untersuchung zu diesem Thema von Lewis und Lech (1996) wurde mit 14C-

markiertem Nonylphenol und Wasserkonzentrationen von 18 und 36 µg/l Nonylphenol eben-

falls an Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) durchgeführt. 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 eßbaren Geweben wie Fettgewebe und Rumpfmuskula-

tur betrugen ungefähr 18 Stunden und 5 Stunden für die Leber.

3.1.2. Toxikokinetik in Säugern

In einer 90 Tage dauernden Studie zur subakuten Toxizität männlicher 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 Körpergewicht 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 Körpergewicht und eine verminderte Futteraufnahme (ca. 10%) festge-

stellt. Außerdem wurden in dieser Gruppe geringe Zunahmen der Nierengewichte bei den

männlichen Ratten beobachtet. Auch die Lebergewichte zeigten in der am höchsten belasteten

Gruppe sowohl bei weiblichen als auch bei männlichen Tieren geringfügige 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 ähnlich 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 Säugern auf, was mit der niedrigen Toxizitätsrate des Nonylphenols einhergeht.

Knaak et al. (1966) waren die ersten, die aufzeigten, daß einmalige NP-Dosen von Ratten sehr

schnell wieder ausgeschieden werden. Jüngste Untersuchungen von Fennell und MacNeela

(1997) bestätigten, daß einmalig applizierte Nonylphenoldosen (5 oder 200 mg/kg Körperge-

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 Kapazität der Leber sättigen (mehr als 200 mg/kg/Tag für 14

Tage) erreichen in den Körpergeweben, hauptsächlich 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 über 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 Östrogenen (17-β-Estradiol,

Ethinylestradiol) erreicht wurden.

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

Auf die Haut wirkt Nonylphenol ätzend, es bilden sich bei einer Einwirkzeit von bis zu 60

Minuten Nekrosen, für die Augen ist es mäßig reizend und es besteht die Gefahr ernster

Schädigungen (Contensio GmbH, 1997).

3.2. Bioakkumulation von 4-Nonylphenol

Ein Maß für 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 Oberflächengewässer 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 höhere Akkumulation als die Pflanzenart

Fontinalis antipyretica (etwa 4 mg NP/kg TG) und Potamogeton crispus (etwa 2,5 mg NP/kg

TG). Darüber hinaus zeigt ein Vergleich der Nonylphenolaufnahme durch Getreidepflanzen

über die Böden eine weitaus geringere Akkumulation als in Wasserpflanzen (Bokern und

Harms, 1997). Die hohen Konzentrationen in den Algen stellen aus zweierlei Gründen eine

Gefahr dar. Zum einen dienen sie anderen Frischwasserorganismen als Futter (und können

dann in diesen akkumulieren und so in die Nahrungskette gelangen) und zum anderen stellt

sich das Problem der in den Sommermonaten in beträchtlicher Menge entstehenden Algen-
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biomasse und seiner Endverfügung nach mechanischer Entfernung aus den Gewässern. Dem-

gegenüber 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, daß die eventu-

elle Bioakkumulationsvergrößerung durch die Nahrungskette über 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).

Ähnliche 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 ähnliche Werte (ungefähr 280) beim

Lachs (Salmo salar). Viel höhere Werte (bis zu 1.300) wurden für Stichlinge (Gasterosteus

aculeatus) und für Miesmuscheln (Mytilus edulis) sogar Werte bis zu 3.400 von Ekelund et al.

(1990) ermittelt. Ekelund et al. (1990) untersuchten mit Hilfe von 14C-markiertem Nonylphe-

nol im Durchflußverfahren 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 Kü-

stengebiet der schwedischen Westküste mit in Käfigen 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 Säu-

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 Körperzelle fähig. Die hierfür wichtigsten Organe sind jedoch die Niere und vor allem

die Leber. Die für 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

Bruchstücke des endoplasmatischen Retikulums bezeichnet. Die daran gebundenen Enzyme

heissen mikrosomale Enzyme. Zu diesen gehören neben den Monooxygenasen auch die

Glucuronyltransferasen und Glutathiontransferasen. Nach erfolgter Biotransformation werden

die Metabolite in den Hohlräumen 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 wasserlösliche Form übergeführt, was für seine Ausscheidung

über die Niere von essentieller Bedeutung ist. Lipophile Substanzen werden in der Niere

rückresorbiert.

Die Biotransformation des 4-Nonylphenols lässt sich in 2 verschiedene Phasen unterteilen.

Die Phase-I-Reaktionen erfolgen durch die mikrosomalen Monooxygenasen, welche Häm-

proteine vom Typ des Cytochrom P-450 enthalten. Diese lassen sich anhand ihrer Aminosäu-

rensequenzen einzelnen Familien (1 usw.) und Unterfamilien (A usw.) zuordnen, von denen

das CYP1A- und das CYP3A-Enzym  für die 4-Nonylphenol- und Steroidhormonmetabolisie-

rung die wichtigsten sind. Obwohl das CYP3A-Enzym, wie in den Untersuchungen von Lee

et al. (19961) und Juchan (1990) belegt, das für den Steroid-Metabolismus hauptverantwortli-

che Enzym ist, wurde von Lee et al. (19962) in in vitro-Untersuchungen an Ratten auch die

entsprechende Verantwortung des CYP1A-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 östrogene Wirkungen besitzt, wird es in ähnlicher Weise bezie-

hungsweise durch dieselben Enzyme wie die Steroidhormone metabolisiert (Lee et al. 19962).
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Die Untersuchungen von Arukwe et al. (1997) an juvenilen Seelachsen ergaben, daß das

Cytochrom P-450-System eine zentrale Rolle im Metabolismus einer großen Palette an Um-

weltgiften spielt, eingeschlossen der endogenen Steroidhormone und Fettsäuren.

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 zunächst an Cytochrom P-450 mit 3-wertigem

Eisen gebunden. Nun erfolgt über eine Elektronentransferkette, in der NADPH und ein Fla-

voprotein nachgewiesen sind, die Übertragung 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 über eine zweite Transfer-

kette zerfällt der ternäre 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 zählen

nach Arukwe et al. (1997) unter anderen die 6ß-, 16α- und 17α-Hydroxylosen der Leberzell-

mikrosomen. Zusammenfassend ergibt sich:

NP-H+O2+NADPH und H+ NP-OH+H2O+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:

Abbildung 1: Mechanismus der Oxidation von Nonylphenol (NP) durch Cytochrom P-450

(mod. nach Mutschler et al., 1994)

In der sich anschließenden Phase-II-Reaktion werden nun die hydroxylierten Steroidhormone

und 4-Nonylphenole mit größeren, körpereigenen Molekülen, wie Glucuronsäuren und

Glutathion konjugiert und können somit als wasserlösliche Endprodukte über 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, daß die Säuger gegenüber aquatischen Organismen bedeutend mehr

an den genannten Enzymsystemen besitzen, ist die wesentlich höhere Toxizität von 4-Nonyl-

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

nen zeigt Abbildung 2:

Phase-II-MetabolitPhase-I-Metabolit4-Nonylphenol
Steroidhormone

Phase-II-ReaktionPhase-I-Reaktion

Oxidation Konjugation mit
akt. Glucuronsäure
akt. Sulfat
akt. Glutathion
u.a.

Ausscheidung

LIPOPHIL HYDROPHIL

Abbildung 2: Die Schritte der Metabolisierung der Steroidhormone und Nonylphenole

4. Toxische Wirkungen von Nonylphenol

Die Toxizität der Alkylphenolethoxylate ist von der Hydrophobie der Kettenlänge abhängig

und steigt demzufolge mit abnehmender Zahl der Ethylenoxidgruppen. Daraus folgt die ge-

ringe Toxizität der oberflächenaktiven Stoffe (APEOs, NPEOs) im Vergleich zu den Abbau-

produkten NP2EO, NP1EO und NP. Die besondere Toxizität gegenüber aquatischen Orga-

nismen lässt sich  damit erklären, daß diese die sich im Wasser befindlichen Alkylphenole

sowohl dermal als auch oral und über die Kiemen während der Atmung aufnehmen können.

Im Gegensatz dazu wird beim Säuger nach oraler Aufnahme ein Großteil 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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19962) 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 östrogenen und androgenen Wirkungen von 4-Nonylphenol wird in

späteren Kapiteln eingegangen. Weitherhin ist die Ca2+-ATPase des sarkoplasmatischen Reti-

kulums ein spezifisches Ziel der 4-Nonylphenol-Aktivitäten in tierischen Zellen (Michelan-

geli et al., 1990; Läuger, 1991; Karley et al.,1997).

Der aktive Ca2+-Transport in das Lumen des sarkoplasmatischen Retikulums wird durch die

Ca2+-abhängige ATPase durchgeführt (Orlowski und Champeil, 1991). Das 4-Nonylphenol

stört die Gleichgewichte in den hierfür notwendigen Reaktionsschritten, welche durch die

Ca2+-ATPase katalysiert werden (Michelangeli et al., 1990). Darüber hinaus induziert die

Substanz den Ca2+-Ausstrom aus den endständigen Vesikeln des sarkoplasmatischen Retiku-

lums (Beeler und Gable, 1993). Das sarkoplasmatische Retikulum reguliert die cytosolische

Ca2+-Konzentration im Skelettmuskel. Der Ca2+-Ausstrom erfolgt durch Ca2+-Kanäle im sar-

koplasmatischen Retikulm und die Ca 2±-Anhäufung im sarkoplasmatischen Retikulum aktiv

durch die Ca2+-ATPase. Bei Muskelkontraktion kommt es zur  Aktivierung der Ca2+-Kanäle,

bei Muskelentspannung zum Einsatz der Ca2+-ATPase. Der durch 4-Nonylphenol induzierte

Ca2+-Ausstrom bewegt sich auf einem niedrigeren Konzentrationsniveau als die Hemmung

der Ca2+-ATPase. Durch die Verringerung der intrazellulären Ca2+-Konzentration sinkt die

Aktivität der Ca 2+-abhängigen 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 NP1EC auf die mitochondriale Zellatmung anhand von in-vitro

Tests mit Rinderherzen auf.

4.1. Akute Toxizität gegenüber Einzellern und Mikroorganismen

Die Algenart Scenedemus subspicatus zeigt in einem Zellvermehrungstest eine EC50/72h von

1,3 mg NP/l, der Wasserfloh Daphnia magna eine 48 Stunden EC50/48h von 0,14 mg NP/l

(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, daß infolge dieser Behandlung

die Flagellen deformiert und die Ultrastruktur der Zellwände zerstört wurde.
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Moody et al. (1983) ermittelten mit Hilfe der Fluoreszenzmessung den Nonylphenoleinfluß

auf die Photosynthese bei Chlamydomonas reinhardii. 0,5 mg NP/l hemmten nach einer ein-

stündigen Einwirkungszeit die Photosynthese zu 54,7%. In Gegenwart von 0,75mg NP/l 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/l/24h, welche

gemäß den Untersuchungen von  Trenel und Kühn (1982) 16mg NP/l/24h für denselben Or-

ganismus betrug.

Lewis und Jurd (1972) zeigten, daß 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 Toxizität gegenüber aquatischen Organismen

Die Datenlage zur akuten Toxizität von Nonylphenol ist umfangreich. In akuten Biotests wird

meist die LC50 für eine definierte Zeitspanne der Exposition bestimmt. Nonylphenol wirkt

sehr toxisch für aquatische Organismen wie Muscheln, Fische, Krebse oder Algen (DIFF,

1994). Die akute Toxizität von Nonylphenol für Miesmuscheln Mytilus edulis wurde von

Granmo et al. (1989) im Durchflußverfahren bestimmt. Die LC50-Werte betrugen für 96

Stunden 3,0 mg/l, für 360 Stunden 0,5 mg/l und für 850 Stunden 0,14 mg/l. Im Vergleich da-

zu beträgt die LC50/360h bei der Sandklaffmuschel Mya arenaria 1,0 mg/l (McLeese et al.,

19801). Weitere LC50-Werte werden von McLeese et al. (19801) für Sandgarnelen Crangon

vulgaris, mit einer LC50/96h von 0,4 mg/l und für den Hummer Homarus vulgaris mit 0,2

mg/l/96h angegeben. Die Teichmuschel Anodonta cataractae weist eine LC50/96h von 5 mg/l

auf.

Für 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) führten akute Toxizitätstests im Durchflußverfahren 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 Gleichgewichtsstörungen auftraten, betrug 0,098 mg/l. Bei der

höchsten getesteten Konzentration von 0,187 mg NP/l traten während des LC50/96h-

Versuches weitere klinische Symptome und Störungen auf, wie völlige Lethargie gegenüber

äußeren Stimuli, Blutungen in der Haut und Aszites.

Die Tabelle 4 informiert über die Bereiche der akuten Toxizität von Nonylphenol gegenüber

verschiedenen Süß - und Salzwasserorganismen. Zusammenfassend ist zu erkennen, daß sich

die LC50-Spannen für aquatische Lebewesen in Bereichen von 0,13 bis 5,0 mg/l erstrecken.

Die Daten zeigen eine starke akute Toxizität von Nonylphenol gegenüber 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 Toxizität von Nonylphenol bei aquatischen Spezies

Art Testdauer/Std. LC50 mg/l Quelle

Süßwasser
Dickkopf-Elritze
Pimephales-promelas

96 0,135 Holcombe et al. (1984)

Dickkopf-Elritze 72 0,137 Holcombe et al. (1984)
Dickkopf-Elritze 48 0,164 Holcombe et al. (1984)
Regenbogenforelle
Oncorhynchus mykiss

96 0,230 McLeese et al. (19801)

Bachforelle
Salvelinus fontinalis

96 0,145 Armstrong und Kingsburg (1979)

Regenbogenforelle
Oncorhynchus mykiss

96 0,230 Armstrong und Kingsburg (1979)

Golddorfe
Leuciscus idus

48 0,900 Schöberl et al. (1987)

Wasserfloh
Daphnia magna

24 0,480 Monsanto (1985)

Wasserfloh 48 0,440 Monsanto (1985)
Wasserfloh 24 0,180 Bringmann und Kühn (1982)
Teichmuschel
Anodonta cataractae

5,000 McLeese et al. (19801)

Miesmuschel
Mytilus edulis

96 3,000 Granmo et al. (1989)

Grünalge
Chlorella pyrenoidosa

24 1,500 Weinberger und Rea (1982)

Salzwasser
Lachs
Salmo salar

96 0,1300 McLeese et al. (1981)

Seelachs 96 0,900 McLeese et al. (19802)
kleiner Seekrebs
Crangon septemspinosa

96 0,300 McLeese et al. (1981)

Hummer
Homarus vulgaris

96 0,200 McLeese et al. (19801)

4.3. Akute Toxizität gegenüber Säugern

Die akute Toxizität von Nonylphenol ist bei warmblütigen 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 für 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 Todesfälle auftraten. Wei-

tere Daten zur akuten Toxizität von Nonylphenol gegenüber Warmblütern sind in der Tabelle

5 zusammengefasst.

Tabelle 5: Daten zur akuten Toxizität von Nonylphenol gegenüber Warmblütern

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

Ratte oral 1.537 Smyth et al. (1969)
Ratte oral 580 Texaco (19851)
Ratte oral 1.300 Monsantol (1985)
Ratte oral 1.412 Taupin (1981)
Ratte oral 1.525 Hoechst (1969)
Ratte oral 1.900 Mürmann (19861)
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 Toxizität von Nonylphenol

Die NOEC/21d für Wasserflöhe liegt bei 0,1 mg NP/l (Contensio GmbH, 1997). Die Firma

ICI gibt eine nominale NOEC/21d von 0,032 mg NP/l, 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/l 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/l.

Nach Kopf (1997) liegt die NOEC/21d im Wasserfloh-Reproduktionstest bei 0,001 mg NP/l.

Diese Konzentration wird z.T. in deutschen und europäischen Fließgewässern erreicht. Die

Nonylphenol-Konzentrationen in Fließgewässern liegen damit in einigen Fällen im Bereich

einer reproduktionstoxischen Wirkung bei Wasserflöhen. Der im Rahmen der europäischen

Altstoffuntersuchung geforderte Mindestabstand (Faktor 10) von Wirk- und Expositionskon-

zentrationen wird für östrogene Wirkung in einzelnen Fällen unterschritten (Gülden et al.,

1997). Im Fluß Aire (Mittelengland) wurden unterstrom der Marley-Abwasserreinigungs-
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anlage Nonylphenolwerte entdeckt, welche die o.g. NOEC/21d für Wasserflöhe von 0,024

mg/l um den Faktor 6 übersteigen und somit im Bereich der akuten Toxizität für Wasserflöhe

(EC50/48h von 0,14 mg NP/l; Kopf, 1997) liegen (Comber et al., 1993, Blackburn und Wal-

dock, 1995).

Bei Konzentrationen von 0,5 mg/l/360h und 0,14 mg/l/850h treten subletale/chronische Ef-

fekte bei der Ausprägung der Byssusfäden bei der Miesmuschel Mytilus edulis auf (Granmo

et al., 1989; Shumway et al., 1987). Die Anordnung dieser Haftfäden ist für die Anheftung,

die Lagebestimmung und die Fortbewegung der Miesmuschel bedeutsam. Die Haftfadenstär-

ke wurde schon in früheren Laborexperimenten als Antwortparameter auf Umweltgifte ge-

nutzt (Ekelund et al., 1983). Signifikante subletale/chronische Effekte wie eine Abnahme der

Haftfadenstärke und eine Änderung in der Anordnung der Byssusfäden wurden in einem

Konzentrationsbereich von kleiner als 0,056 mg NP/l/21d beobachtet. Analoge subakute Ef-

fekte traten laut McLeese et al. (19801) bei einer Konzentration von 1,0 mg NP/l/360h bei der

Sandklaffmuschel Mya arenaria auf.

In Untersuchungen von Holcombe et al. (1984) wurden bei einer Konzentration von 0,135 mg

NP/l/360h subletale (subakute) toxische Effekte bei Dickkopf-Elritzen beobachtet. Diese

subletalen Effekte wie Lethargie, Gleichgewichtsverluste und Körperverformungen können

somit  einen immensen Umwelteinfluß auf eine Fischspezies ausüben. Aus diesen Gründen

steht nicht zu erwarten, daß Fische, die ihren Gleichgewichtssinn verloren haben, solche toxi-

schen Einflüsse außerhalb der Laborbedingungen überleben können.

Kahl et al. (1997) untersuchten subletale Effekte von Nonylphenol auf die Mückenart 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 Überlebensfähigkeit in-

nerhalb der F-1-Generation. Die Überlebensrate 20 Tage alter Larven zeigte bei den höchsten

getesteten Konzentrationen eine signifikante Abnahme (LOEC 0,091 mg NP/l/20d).

Bei Säugern wie Ratten und Kaninchen führt Nonylphenol im Tierversuch zu sehr starken

lokalen Reizerscheinungen auf der Haut und der Schleimhaut. Eine kutane Applikation von

10 mg Nonylphenol über 24 Stunden führte bei Kaninchen zu Nekrosen (Smyth et al., 1962,

1969). Eine 1%-ige Lösung von Nonylphenol verursachte an den Augen der Versuchstiere

schwere Hornhautschäden. Nach Angaben in einem Firmen-Sicherheitsdatenblatt (UCDS,
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1959) führten 500 mg Nonylphenol an der Kaninchenhaut zu einer mäßigen Reizung. In Un-

tersuchungen von Mürmann (19862, 19863) zeigten Kaninchen nach einer Hautbehandlung mit

0,5 ml Nonylphenol über 4 Stunden eine starke Reizwirkung mit der Bildung von Nekrosen.

Von Texaco (19852) wurde berichtet, daß die Applikation von 0,5 ml Nonylphenol über 4

Stunden bei Kaninchen auf der Haut zu starker Reizwirkung mit Nekrosebildung führte, auch

am Auge wurde eine starke Reizwirkung festgestellt. Gemäß der Gefahrstoffverordnung

(GefstoffVO, 1986) wird deshalb Nonylphenol als ätzend eingestuft.
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5. Endokrine Zusammenhänge

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 Industrieländern zurückgegangen (Ein-

satz von Filtertechniken usw.), jedoch zeigen sich nun Langzeitwirkungen durch Anreiche-

rung dieser Umweltgifte. Nach Leisewitz (1994) belegten Studien an europäischen Wildtieren

Reproduktionsschäden, welche auf hormonelle Störungen durch Umweltgifte zurückzuführen

sind. Unter den Stoffen mit nachgewiesener oder vermuteter hormonähnlicher Wirkung fin-

den sich viele chlororganische Stoffe wie DDT, Lindan und PCB, welche der Toxikologie

schon aus anderen Zusammenhängen 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 Reproduktionsschäden betrafen zum Beispiel den seit

den 50er Jahren beobachteten Populationsrückgang bei Seehunden Phoca vitulina im Wat-

tenmeer der Ostsee, den Bestandsrückgang bei Wanderfalken Falco peregrinus in Deutsch-

land und der gesamten nördlichen Hemisphäre - aufgrund brüchiger Eischalen (Folge einer

pestizidbedingten hormonellen Störung des Ca2+-Stoffwechsels), - sowie das Aussterben von

Wellhornschnecken Buccinum undatum an den Atlantik- und Nordseeküsten, verursacht

durch die vermännlichende Wirkung der Antifouling - Substanz Tributylzinnoxid auf die

weiblichen Tiere dieser Molluskenart.

Colborn et al. (1993) berichteten von 16 untersuchten Fisch-, Vogel-, Reptilien- und Säuge-

tierarten der nordamerikanischen Great Lakes mit Krankheitsbildern wie Immunschwäche,

Unfruchtbarkeit, Störungen der Embryonalentwicklung usw. Außerdem wurden Zwitterbil-

dungen bei männlichen Tieren und mangelnde Geschlechtsreife gefunden. Darüber hinaus

traten Gesundheits- und Geburtsschäden bei Kindern auf, deren Mütter vor und während 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 großen Mengen an DDT) Un-

fruchtbarkeit bei den Weibchen, eine um 75% verminderte Schlupfrate und eine hohe Jung-

tiersterblichkeit sowie verkrüppelte Begattungssorgane und Zwitterbildung bei den männli-

chen Tieren. Auch wiesen juvenile männliche 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 führte das synthetische Östrogen DES (Diethylstilböstrol), das seit 1947 bis

in die 80er Jahre zur Schwangerschaftsstabilisierung verschrieben wurde, als Spätfolge ver-

mehrt zu Brustkrebs und hellzelligen Adenokarzinomen der Vagina als auch zu Mißbildungen

der Geschlechtsorgane bei den weiblichen Nachkommen. Auch bei Männern nahmen Hoden-

krebs und Mißbildungen wie Kryptorchismus (Hodenhochstand) und Hypospadie (Harnröh-

renspaltung) in den letzten 50 Jahren deutlich zu (Schäfer und Zahradnik, 1997; Weidner et

al., 1998). Neben diesen Veränderungen wurde auch ein Rückgang in der Spermienzahl bei

Männern im Zeitraum von 1930 bis 1990 registriert, wonach die Spermiengehalte von 120

Millionen Spermien/ml Ejakulat (1930) auf nunmehr 60-70 MiIlionen Spermien/ml Ejakulat

(1990) absanken (Stone, 1994). Andere Untersuchungen von Thierfelder et al. (1995) und

Seibert (1996) kamen zu ähnlichen Ergebnissen: Hierbei ist zu berücksichtigen, daß die Di-

vergenz zwischen den genannten und anderen Studien aufgrund unterschiedlicher Rahmen -

und Versuchsbedingungen gründen kann.

Auch die Qualität 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 durchgeführt wurde, ergaben neben der bereits erwähnten Ab-

nahme der mittleren Spermienkonzentration eine signifikante Verringerung des Samenvolu-

mens (1940: 3,40 ml; 1990: 2,75 ml) sowie eine steigende Anzahl an mißgebildeten Spermi-

en.

Sharpe und Skakkebaek (1993) beobachteten, daß die obigen Befunde bei Männern denen

gleichen, welche bei männlichen Kindern der mit DES-behandelten Mütter auftraten. Die

Gründe hierfür wurden in einer erhöhten Exposition von Föten gegenüber exogenen und en-

dogenen Östrogenen und deren Metaboliten gesucht.
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Bezüglich des gehäuften Auftretens von Hodenkrebs, Kryptorchismus und Hypospadien wur-

den von Österlind (1986), Adami et al. (1994) sowie Ansell et al. (1992) Untersuchungen

durchgeführt. Österlind (1986) zeigte, daß sich die altersstandardisierte Inzidenz bei Hoden-

krebs in Dänemark 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 jüngere Studie von Adami et al. (1994) an Männern aus 9 europäischen Staaten ein-

schließlich der neuen Bundesländer und des Saarlandes bestätigt.

Eine Reihe anderer Untersuchungen bekräftigen einen Anstieg der Häufigkeit von Kryptor-

chismus und Hypospadien bei Neugeborenen. Beispielsweise soll sich die Häufigkeit von

Kryptorchismen bei 3 Monate alten Säuglingen 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 Einfluß

der Östrogene auf die Umwelt“ (Böhm, 1997), „Chemie mit kastrierender Wirkung“ (Ell,

1996), „Falschspieler im Hormonhaushalt - Bedrohen Umweltchemikalien den Menschen?“

(Halentz, 1998), „Diese Sünden hat uns die Natur bis heute nicht verziehen“ (Braun, 1996),

„Der Fluch der Hormone“ (Schuster et al., 1997), „Schrumpfende Prostata - Hormonähnliche

Chemikalien weiter unter Verdacht“ (Helfrich, 1997), „Keine Entwarnung für die Flüsse“

(Ell, 1998), „A strategy for assessing the effects of xenobiotics on fish reproduction“ (Kime,

1999) und ähnlichen Veröffentlichungen.

5.2. Endokrine Wirkungen

5.2.1. Endokrine Mechanismen

Die derzeit in Europa gültige Definition für Chemikalien mit endokriner Wirkung umfaßt alle

direkten und indirekten Stoffwirkungen auf hormonelle Regelkreise bei Mensch und Tier. Sie

lautet: „Eine endokrin wirksame Substanz („endocrine disruptor“) ist ein von außen kommen-

der Stoff, der Veränderungen im endokrinen (hormonellen) System des intakten Organismus

hervorruft und dadurch entweder auf den Organismus selbst oder auf die Nachkommen ge-

sundheitsschädlichen Einfluß ausübt (Leisewitz, 1994; Colborn, 1991; Colborn et al., 1993).
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In Abhängigkeit von den verschiedenen Wirkungsmechanismen der Xenohormone werden

vier Wirkungsklassen unterschieden  (Seibert, 1996):

- Umweltchemikalien mit östrogener Wirkung (Agonisten des natürlichen weiblichen

Hormons 17-β-Östradiol E2)

- Chemikalien mit androgener Wirkung (Agonisten der männlichen Hormone)

- Umweltchemikalien mit antiöstrogener Wirkung (Antagonisten des natürlichen weib-

lichen Hormons 17-β-Östradiol E2)

- Chemikalien mit antiandrogener Wirkung  (Antagonisten der männlichen Hormone)

Die endokrinen Wirkungen können nach Seibert (1996) dabei auf direktem Weg erfolgen,

also durch Bindung an entsprechende Hormonrezeptoren und Auslösung von Wirkungen, die

denen eines körpereigenen Hormons entsprechen. Das heißt, sie wirken als Agonisten der

entsprechenden weiblichen oder männlichen Hormone. Aber eine direkte Wirkung kann auch

durch eine Blockierung der entsprechenden weiblichen oder männlichen 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.

Hormonrezeptor Hormonwirkung 

Hormonähnliche
Wirkung

Schadstoff A

Hormonrezeptor keine Wirkung

Hormon-
Blockierung

Schadstoff B

Hormon

Abbildung 3: Direkte Wirkung von Umweltchemikalien am Östrogen- oder Androgen-

Hormonrezeptor (mod. nach McLachlan, 1993)

Schadstoff A wirkt hormonanolog und löst durch seine Rezeptorbindung die entsprechende

östrogene und androgene Wirkung aus. In dieser direkten Weise wirken Pestizide wie DDT,

Abbauprodukte von Methoxychlor und Kepon, das synthetische Östrogen DES und Abbau-

produkte von Alkylphenolpolyethoxylaten wie das p-Nonylphenol.

Schadstoff B blockiert die östrogene 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 Einflüsse möglich

wie Veränderungen der Rezeptorkonzentrationen sowie Störungen des Hormonmetabolismus

und bei der Bildung von Transportproteinen (Sexual-Hormon-bindendes-Globulin-und-

Albumin). Konkurriert eine Umweltchemikalie um Bindungsstellen dieser Proteine oder ver-

ändert sie deren Konzentration im Plasma, kann dies auch zu Änderungen der freien Hormon-

konzentrationen führen. Zinnorganische Verbindungen steuern beispielsweise die enzymati-

sche Umwandlung von Testosteron zu „Östradiol“ und weiter zu Östrogen. Dieser indirekte

Mechanismus, die Hemmung der Cytochrom P-450-abhängigen Aromatase, liegt der Ver-

männlichung 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 führt eine Enzyminduktion zu verstärktem Hor-

monabbau und damit auch zur Störung des Hormongleichgewichtes.

Viele Umweltgifte, vor allem lipophile Verbindungen, werden durch das Cytochrom P-450-

System durch Einführung einer OH-Gruppe hydroxyliert, wodurch sie weiter abgebaut wer-

den und in einer wasserlöslichen Form über Galle und Harn ausgeschieden werden.

Eine Induktion der mischfunktionellen Oxygenasen ist für 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-β-Estradiol (E2), Testosteron, Progeste-

ron und Cortisol. Diese Hormone werden hierdurch desaktiviert, das Hormongleichgewicht

gestört.

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-β-Estradiol (E2) waren bei weiblichen Karpfen um 56% beziehungsweise

26% verringert, während der Blutplasma-Testosteronspiegel bei männlichen 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 Säugern, was zur Folge hat, daß diese Chemikalien bei Fischen

viel länger wirken können (Soontornchaat et al., 1994; Li et al., 1994; Leisewitz, 1994).

5.2.2. Stoffe mit endokriner Wirkung unter besonderer Berücksichtigung der

Alkylphenole und ihrer Derivate

Unter den endokrin wirksamen Umweltchemikalien sind es vor allem Substanzen mit östro-

gener Wirkung, welche im Blickpunkt des Interesses stehen. Sie werden als Umweltöstroge-

ne, Pseudoöstrogene oder auch Xenoöstrogene bezeichnet  (Auterhoff et al., 1994).

Die Stoffe mit östrogener Wirkung können in natürliche und synthetische Verbindungen un-

terteilt werden. Eine weitere Klassifizierung  nach der relativen Wirksamkeit ist bislang nicht

sinnvoll, da die Nachweismethoden für die einzelnen Verbindungen sehr unterschiedlich sind.

In Tabelle 6 sind die wichtigsten Substanzen mit östrogener Wirkung unter besonderer Be-

rücksichtigung der Alkylphenole und ihrer Derivate zusammengefaßt (mod. nach Gülden et

al., 1997; Pelissero et al., 1991; Nimrod und Benson, 19962; Newbold und Delclos, 1999).



52

Tabelle 6: Zusammenfassung der wichtigsten Substanzen mit einer östrogenen Wirkung unter beson-

derer Berücksichtigung der Alkylphenole und ihrer Derivate

Natürliche Verbindungen:
Endogene Östrogene:
17-β-Estradiol (E2)
Phytoöstrogene und Mykotoxine:
- Isoflavone (Formononetin, Diadzein, Equol, Biochanin A, Genistein)
- Coumestane (Coumestrol)
- Sterole (β-Sitosterol)
- Lignane (Matairesinol, Enterolacton)
- Resorcylsäure-Lactone (Zearaleon)
Synthetische Verbindungen:
Synthetische Östrogene:
- 17-α-Ethinylestradiol (EE2)
- Diethylstilbestrol (DES)
- Mestranol
Industriechemikalien und Pestizide:
1. Diphenylmethanderivate: o,p’-DDT, o,p’-DDE usw. (DDT und Metabolite)
2. Methoxychlor und Derivate: p,p’-Methoxychlor usw.
3. Bis(hydroxyphenyl)methane und Derivate: Bis(3-hydroxyphenyl)methan usw.
4. Diphenylether: 4-Hydroxy-diphenylether usw.
5. Triphenylmethanderivate: 4-Hydroxy-triphenylmethan usw.
6. Biphenyle (nicht chloriert): 4-Hydroxybiphenyl usw.
7. Biphenyle (chloriert): PCB Aroclor 1221 usw.
8. Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe: Benzo[a]pyren usw.
9. 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:

                        Wirkung (siehe Fußnoten)
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-
diethoxylat

x x x x x x

In vivo erfasste Wirkungen:
1. Vagina: Verhornung des Vaginalepithels (Allen-Doisy-Test) bei Ratten und Mäusen
2. Uterus: Erhöhung des Uterusgewichtes
3. Uterus: Stimulierung der Proliferation (Zellteilung)
4. Stimulierung der Vitellogeninsynthese bei Fischen
In vitro erfasste Wirkungen:
1. Östrogenrezeptorbindung mit Uterusextrakten von Ratten, Mäusen und Kaninchen
2. MCF-7-Zellen: Stimulierung der Zellproliferation
3. MCF-7-Zellen: Induktion von Progesteronrezeptoren
4. MCF-7-Zellen: (genetisch verändert: Stimulierung der östrogenabhängigen Transkription)
5. ZR-75-1 Zellen: Stimulierung der Proliferation
6. CEF (Hühnerembryofibroblasten)-Zellen: (genetisch verändert): Stimulierung der östrogenabhängigen Transkription
7. Fischhepatozyten: Stimulierung der Vitellogeninsynthese von kultivierten Leberzellen der Regenbogenforelle
8. Genetisch veränderte Hefezellen: Stimulierung der östrogenabhängigen Transkription
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5.3. Funktionelle endokrine Zusammenhänge

5.3.1. Der weibliche Organismus

Nach Nimrod und Benson (19961; 19962; 1997) werden die weiblichen Sexualsteroidhormone

in den Ovarien, aber auch in den Hoden und im Gehirn des männlichen Organismus durch

Aromatisierung des männlichen Sexualsteroids Testosteron gebildet. Im weiblichen Organis-

mus erfolgt die Ausbildung der sekundären Geschlechtsmerkmale und die Regulierung des

Fortpflanzungsgeschehens unter dem Einfluß natürlicher Östrogene (17-β-Estradiol). Durch

ein Hormonsignal (GnRH, GRIF) vom Hypothalamus des Gehirns kommt es in der Hypophy-

se zur Ausschüttung der gonadotropen Hormone (GtH) LH und FSH, unter deren Einfluß die

natürlichen Östrogene (17-β-Estradiol) in den Ovarien freigesetzt werden. Die wichtigsten

Zielorgane von 17-β-Estradiol im Säugerorganismus sind Uterus und Vagina (Entwicklung

des Endometriums, Wachstum und Proliferation) und die Milchdrüsen. Ferner reguliert das

natürliche Östrogen die sensiblen Phasen der Geschlechtsentwicklung (embryonal, postnatal,

pubertär), den Menstruationszyklus und ist an mehreren Prozessen im Hormonstoffwechsel

beteiligt,  beispielsweise im Fett- und Kohlenhydratstoffwechsel. Insgesamt sorgen positive

und negative Feedback-Mechanismen für die richtige Dosierung von 17-β-Estradiol und an-

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

Abbildung 4 dargestellt.

Abbildung 4: Die endokrinen Zusammenhänge der Sexualhormone im weiblichen Säu-

gerorganismus (mod. nach Nimrod und Benson 19962)

5.3.2. Der männliche Organismus

Während die weiblichen Geschlechtsorgane auf die Produktion reifer Eizellen und vor allem

beim Säuger, aber auch bei einigen Fischarten, auf eine gute Versorgung und Schutzfunktion

des Embryos ausgelegt sind, sollen die Wirbeltierhoden in erster Linie eine möglichst große

Spermienzahl produzieren können. Die Hoden der meisten Fische sind paarig angelegt und

besitzen eine lobuläre Struktur, wobei die Lobuli zum Außenrand des Hodens hin angeordnet

sind. Sie enthalten die Spermatozysten, kugelförmige Einheiten aus Keimzellen und Sertoli-

zellen, welche artspezifisch mehr oder weniger voneinander abgegrenzt sind. Die Keimzellen

innerhalb der Spermatozysten sind durch Interzellularbrücken verbunden und entwickeln sich

nahezu synchron. Die Lobuli der meisten Teleosteer haben einen Hohlraum, über den die

reifen Spermien in den Haupthodengang abgegeben werden. Sie enthalten verschiedene Rei-
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festadien: Spermatogonien, Spermatozysten, sekundäre 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 männlichen Geschlechtssystems gibt die Abbildung 5 wieder.

Abbildung 5: Funktionsschema des männlichen Geschlechtssystems (nach Gimeno, 

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

für eine Einwirkung östrogener Substanzen

Bei eierlegenden Vertebraten wie Reptilien, Amphibien, Fischen und Vögeln regen die natür-

lichen Östrogene die Synthese des Eidotterprotein-Vorläufers Vitellogenin in der Leber an.

Bei den oben genannten Tierklassen haben auch männliche Tiere sehr begrenzt die Fähigkeit

Vitellogenin in der Leber zu synthetisieren. Sie besitzen demnach im Cytosol der Leberzellen

ebenso wie ihre weiblichen Artgenossen Östrogenrezeptor-Proteine (cER) (Müller 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 läßt 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 ihnen Cytoplasmavakuolen auf, die chromophobe Substanzen beinhalten. Und zum anderen

in das Stadium der exogenen Vitellogenese (Mai bis Dezember),während dessen die Oozyten

Eidottermaterial, nämlich den Eidotterprotein-Vorläufer Vitellogenin über 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 jährliche Reproduktionszyklus schließt

mit der prävitellogenen Phase (März-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 enthält 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 über 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 für eine östrogene Stimulierung der Leberzellen bei eier-

legenden Vertebraten (Purdom et al., 1994).
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Den Wirkungsmechanismus der exogenen Vitellogenese zeigt Abbildung 6.
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Abbildung 6:  Der Wirkungsmechanismus des natürlichen Östrogens 17-β-Estradiol an der

Hepatozyte und der Einfluß des gebildeten Vitellogenins auf die Eizelle bei ei-

erlegenden Vertebraten (mod. nach Nimrod und Benson,19962; Mommsen und

Walsh, 1988)
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5.3.4. Die Vorgänge 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

Einfluß des Sry-Gens auf dem y-Chromosom, welches die Protein- und die Hormonsynthese

einleitet, würden geschlechtlich undifferenzierte Individuen weibliche Gonaden entwickeln.

Die weibliche Anlage (Müller’scher Gang) und die männliche Anlage (Wolff’scher Gang)

entwickeln sich bis zur Geschlechtsdifferenzierung parallel, danach produzieren die Sertoli-

Zellen einen Faktor, den sogenannten Müller’schen inhibiting factor, zur Unterdrückung und

Degeneration der weiblichen Müller’schen Gänge. Gleichzeitig fördert die Testosteronsekre-

tion die Entwicklung der Wolff’schen Gänge zur Ausbildung der Hoden und des männlichen

Phänotyps. 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 Größe, 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 schließlich

an ihren endgültigen Bestimmungsort in den Genitalleisten unterhalb der Urnierengänge ge-

langen. Die PGCs erhalten nach ihrer mitotischen Teilung im Ovar die Bezeichnung „Oogo-

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 länger histologisch undifferenziert bleiben als die Ovarien. Bei der Regenbo-

genforelle setzt die Meiose in den Ovarien etwa um die Zeit des „Aufstehens“ (Füllung der

Schwimmblase) ein. Das spätere Hodengewebe läßt 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 großen, länglichen 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 Hodenrändern zu finden. Dabei entwickeln sich, wie am japanischen

Reiskärpfling Medaka aufgezeigt, die mehr zentral lokalisierten Gewebezelltypen bei den

männlichen Fischen vermutlich zu Sertolizellen (Takashima und Hibiya, 1997).
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Bei einigen Fischarten, den sogenannten undifferenzierten Arten, kommt es natürlicherweise

im Laufe der Gonadenentwicklung zu einem zwischenzeitlichen Hermaphroditismus, das

heißt, bevor das endgültige gonadale Geschlecht erkennbar ist, zeigen alle Tiere die Anlagen

eines Ovars, und spätere männliche Tiere dann ein Übergangsgonadenstadium, in dem männ-

liche und weibliche Keimzellen gleichzeitig auftreten. Die Regenbogenforelle und der japani-

sche Reiskärpfling Medaka gehören zu den differenzierten Fischarten, wobei bei der männli-

chen Regenbogenforelle das undifferenzierte Stadium verlängert auftritt; das Auftreten der

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

5.3.5. Die sensiblen Stadien während der Geschlechtsentwicklung

Durch die Einwirkung von Xenoöstrogenen oder einen Überschuß oder Mangel an natürli-

chen Hormonen kann es im Organismus zu einem Hormonungleichgewicht kommen, welches

in bestimmten Entwicklungsphasen zu irreversiblen Schäden (Ausbildung weiblicher Cha-

rakteristika in chromosomalen Männchen; männliche Charakteristika in chromosomalen

Weibchen) führen kann. Für die Östrogene 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 können Androgene zur kontrollierten Geschlechtsdifferenzie-

rung (männliche 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 Störungen

des Endokrinums:

- Differenzierung des gonadalen Geschlechts

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

stellt.

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

nach Gimeno, 1997)

Hierbei können schon relativ kurze Expositionszeiten, zum Beispiel während der frühen Go-

nadenentwicklung, zu bleibenden Veränderungen in erwachsenen Individuen führen. Als Bei-

spiel hierfür ist das synthetische, nicht steroide Östrogen Diethylstilbestrol (DES) zu nennen,

welches in den 50er und 60er Jahren als Schwangerschaftsschutzhormon bei Frauen zum Ein-

satz kam (Nimrod und Benson, 19961). McLachlan et al. (1984) und McLachlan und Dixon

(1976) untersuchten die Nachkommen dieser Frauen. Die Kinder beiderlei Geschlechts zeig-

ten morphologische Veränderungen der Gonaden. Bei den weiblichen Nachkommen traten

steigende Krebsraten (z.B. Vaginalkarzinome und Brustkrebs) auf.

 Östrogene und Pseudoöstrogene können demnach bei männlichen Tieren mehr oder weniger

verweiblichend in die primären und sekundären Geschlechtsmerkmale eingreifen. Im weibli-

chen Organismus bewirken sie zusammen mir Progesteron die Ausbildung von Ovidukt und

Ovar. In sehr geringen Mengen kommen Östrogene auch natürlicherweise in männlichen In-
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dividuen vor, in hohen Dosen kommt es bei diesen zur Unterdrückung der Spermatogenese

und zur Degeneration des Hodens.

5.4. Testverfahren zur Bestimmung der endokrinen beziehungsweise ös-

trogenen Aktivität von Umweltchemikalien

Wenn ein Stoff in einer Zelle, in einem Gewebe oder Organ oder in einem Organismus östro-

gene Wirkungen auslösen kann, so besitzt dieser Stoff ein östrogenes Potential. Es ist dabei

nicht möglich anhand der chemischen Struktur eines Stoffes auf seine östrogene Wirksamkeit

zu schließen, da sich zum einen strukturell ähnliche Verbindungen stark in ihrer östrogenen

Aktivität unterscheiden können und zum anderen ganz unterschiedliche aufgebaute Verbin-

dungen mit östrogener Aktivität bekannt sind.

In einem Testsystem bestimmt man daher jeweils eine östrogene Wirkung durch die Dosis

einer Substanz, die die gleiche Wirkung auslöst, wie die einer östrogen wirkenden Ver-

gleichssubstanz, in der Regel sind dies das natürliche 17β-Estradiol (E2) oder das syntheti-

sche 17α-Ethinylstradiol (EE2), das heißt man gibt die relative östrogene Potenz der ver-

schiedenen Stoffe an. Zur Zeit existieren keine standardisierten Testmethoden zur Bestim-

mung der östrogenen Potenz von Umweltchemikalien (Gülden, 1995; Gülden et al., 1997).

Dabei ist jedoch zu beachten, daß die im einzelnen ausgelösten östrogenen Effekte nicht mit

einer Schädigung im Reproduktionsgeschehen gleichgesetzt werden können. Hierzu sind

mehrere der ausgelösten östrogenen Effekte in ihrer Gesamtheit und Kombination zu beach-

ten, zusammen mit Kombinationen von Endpunkten aus adäquaten Expositionswirkungsda-

ten. All dieses zusammen läßt erst eine ökotoxikologische Beurteilung von endokrinen und

toxischen Wirkungen zu. Im Work Shop-Bericht von Gray Jr. et al. (1997) über endokrine

Untersuchungsverfahren wurden folgende Endpunkte aufgezeigt:

1. In vitro: Bewertung der Zellproliferation (E-screen, MCF-7 Zellen), Androgen- und

Östrogenrezeptorbindung, 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,

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

Trächtigkeitsverhalten und Anatomie bzw. Morphologie

5.4.1. In vitro-Methoden zur Untersuchung östrogener Wirkungen

a) E-screen-Test:

MCF-7 und ZR-75-1 Zellextrakte (östrogen sensitive menschliche Mammakarzi-

nomzellen) dienen zur Untersuchung der Mechanismen östrogener und antiöstroge-

ner Wirkungen von Umweltchemikalien. Östrogene und Xenoöstrogene stimulieren

die Proliferation der Zellen und die Synthese von Östrogen- und Progesteronrezepto-

ren (Engel et al., 1978; Soto et al., 1992; Gülden, 1995).

Nach 6-tägiger Inkubation wird das Zellwachstum nach Einwirkung der Testsubstanz

mit dem durch 17β-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 10-6 niedrigeren Potenz als

17β-Estradiol (Soto et al., 1991; Blom et al., 1998)

b) Induktion der Proteinsynthese bzw. von Enzymaktivitäten:

Auch in vitro lassen sich Leberzellen, beispielsweise von Regenbogenforellen, durch

Substanzen mit östrogener Wirkung zur Synthese und Ausschüttung von Vitello-

genin anregen. Mit primärkultivierten Forellenleberzellen ist ein in vitro-Test ent-

wickelt worden, in dem ebenfalls die Stimulierung der Vitellogeninsynthese als

östrogenspezifischer Endpunkt erfaßt 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).

c) Stimulierung der Genexpression genetisch veränderter Zellen:

Molekularbiologische Methoden ermöglichen es, fremde Gene beispielsweise in

Hefezellen einzuschleusen. Durch Transfektion von Genen für Östrogenrezeptoren

und von sogenannten Reportergenen, Chimären aus Regulatorregionen eines Gens

mit Östrogenrezeptor-bindenden DNA-Elementen (estrogene responsive elements =
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ERE) und einem Gen für ein Enzym, dessen Expression einfach zu messen ist, kön-

nen östrogensensitive Zellen hergestellt werden.

Eine weitere Möglichkeit besteht darin, östrogensensitive Zellen wie zum Beispiel

MCF-7 Zellen nur mit einem Reportergen zu transfizieren, um ein einfach zu mes-

sendes Signal für die Aktivierung der Genexpression zu erhalten (Ren et al., 1997)

Empfindliche Östrogentests mit transfizierten Hefen (Saccharomyces cerevisiae)

sind von verschiedenen Arbeitsgruppen verwendet worden. So benützten Klein et al.

(1995 u. 1994) einen von ihnen entwickelten transformierten Hefestamm zur Mes-

sung von Östrogenkonzentrationen im Blut. Arnold et al. (19961, 19962) 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 östrogenen Potenz zahlreicher Detergentien und ihrer Abbauprodukte (u.

a. Nonylphenol).

d) Östrogenrezeptorbindung einer Testsubstanz im Austausch zu radioaktiv markiertem

17β-Estradiol:

Die Abnahme von radioaktiv gebundenem 17β-Estradiol (3[H]-17β-Estradiol) wird

zur Abnahme der Bindungsaffinität der Testsubstanz in Beziehung gesetzt. Hierbei

werden Extrakte von östrogenrezeptorreichen Geweben wie dem Uterus von Nagern

oder Forellenlebern als Testgewebe verwendet (Müller und Kim, 1978; Korach et al.,

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

5.4.2. In vivo-Methoden zur Untersuchung östrogener Wirkungen

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

nitaltrakt weiblicher Tiere:

a) Allen-Doisy-Test:

Die Verbindung und Verhornung des Vaginalepithels ovarektomierter Ratten und

Mäuse dient als Nachweis der östrogenen Wirkung einer Substanz. Die zu untersu-

chenden Substanzen werden einmalig oder mehrmalig, systematisch (zum Beispiel

subcutan, intramuskulär) oder lokal (intravaginal) verabreicht. Als Nachweis östro-
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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 Dosisabhän-

gigkeit der östrogenen Wirkung kann als Dosis-Häufigkeitsbeziehung durch Ver-

wendung mehrerer Dosierungen und mehrerer Tiere pro Testgruppe bestimmt wer-

den. Mit  Hilfe des Allen-Doisy-Tests wurden die natürlichen Östrogene 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).

b) Uterusgewichtstest:

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

und Mäuse werden die Uteri herauspräpariert und gewogen (Lee und Lee, 1996).

Weitere östrogene Uterus-Wirkungen, die gemessen werden können:

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

β) Stimulierung der Zellteilung im Endometrium kann als vermehrte DNA-

Synthese, gemessen als 3[H]-Thymidin-Einbau, erfaßt werden (Soto et al.,

1991)

γ) Eine Erhöhung der Ornithindecarboxylase-Aktivität tritt im Zusammenhang

mit vermehrtem Zellwachstum auf und wird als nicht-gewebsspezifischer Mar-

ker für erhöhte Zellproliferation angesehen (Kupfer und Bulger, 1987)

δ) Bindung von östrogenen Substanzen an den Östrogenrezeptor und Messung als

Hemmung der Aufnahme von 3[H]-17β-Estradiol am in vivo Uterus (neben den

Xenoöstrogenen binden auch viele Antiöstrogene an den Östrogenrezeptor)

ε) Eine Erhöhung der Uterin-Peroxidase-Aktivität als Marker für eine erhöhte

Zellproliferation (Lee und Lee, 1996)

c) Oviduktgewichtstest:

Im Ovidukt juveniler Vögel lösen östrogen 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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d) Die Geschlechtsentwicklung weiblicher Ratten und Mäuse:

Die Injektion von östrogen wirksamen Stoffen führt bei weiblichen Ratten und Mäu-

sen während der neonatalen Phase zu einem frühzeitigen Eintritt der Geschlechts-

reife und bei den geschlechtsreifen Tieren zu Störungen im Reproduktionszyklus.

Dies wird gemessen als dauerhafte Verhornung des Vaginalepithels (PVE, persistie-

render Vaginalöstrus). Die ebenfalls auftretenden Ovulationsstörungen sind an den in

den Ovarien enthaltenen Follikeln unterschiedlicher Größe aber ohne Gelbkörper zu

erkennen.

Dieser gesamte Symptomkomplex wird auch als PVE-Syndrom bezeichnet und ent-

spricht einer Beschleunigung der sexuellen Reifung und Alterung (Gellert, 19781,

Gellert, 19782; Eroschenko et al., 1995). Diese Wirkungen können auch durch An-

drogene ausgelöst werden.

e) Geschlechtsdifferenzierung von Reptilien:

Bei vielen Reptilien, zum Beispiel bei Alligatoren-, Schildkröten- und Eidechsenar-

ten, wird das Geschlecht nicht genetisch, sondern durch die Inkubationstemperatur

der Eier bestimmt. Die Applikation von östrogen wirkenden Substanzen auf die

Eischale während der Geschlechtsdifferenzierung bei Inkubationstemperaturen, die

normalerweise Männchen produzieren, löst auch die Entwicklung von Ovarien aus

(Bergeron et al., 1994; Wibbels und Crews, 1992).

f) Histopathologie der Gonaden:

Exposition mit östrogen wirkenden Substanzen in der Zeit der Geschlechts-

differenzierung führt zur Feminisierung der Gonaden männlicher juveniler Karpfen

(Gimeno, 1996).

g) Histopathologie der Milchdrüse:

Exposition mit östrogen wirkenden Substanzen (Nonylphenol subcutan) führt zu

steigender Proliferation der Gesäugeepithelzellen bei weiblichen Königsratten

(Colerangle und Roy, 1996).

h) Vitellogeninsynthese bei Fischen:

Die Männchen und nicht geschlechtsreifen Weibchen von eierlegenden Vertebraten,

(Vögel, Amphibien, Reptilien, Fische) produzieren natürlicherweise keine Vitello-

genine, können jedoch durch exogene östrogen wirkende Substanzen dazu angeregt
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werden. Die Stimulierung der Vitellogeninsynthese bei juvenilen Fischen wurde als

Endpunkt in Versuchen zur Bestimmung der östrogenen Aktivität von 17β-Estradiol

(E2), 17α-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 östrogener Aktivität in Abflüssen von Kläran-

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

5.5. Die relative Potenz von östrogenwirksamen Stoffen

Die endokrine Potenz eines Stoffes ist abhängig von den jeweiligen Expositionsbedingungen

und vom Untersuchungssystem. Der Vergleich zwischen den in-vitro und in-vivo Versuchen

zeigt, daß es anhand der relativen östrogenen Potenzen und der LOEC-Werte nicht möglich

ist, von in-vitro Studien auf in-vivo Belastungen in Gewässern zu schließen.

Die Variationsbreite der in-vivo zu den in-vitro Reaktionen bei den LOEC-Werten schwankt

dabei um den Faktor 1.000 bei 17β-Estradiol (E2), da es keine nachvollziehbare Konzentra-

tions-Wirkungs-Beziehung gibt. Bei Bestimmung der relativen östrogenen Potenzen sind die-

se in-vitro in Bezug auf das 17α-Ethinylestradiol (EE2) um die Faktoren 93 (Nonylphenol)

bis 250 (Oktylphenol) niedriger als in Bezug auf das 17β-Estradiol (E2), bei dem die Faktoren

um etwa 140 (Nonylphenol) bis 420 (Oktylphenol) niedriger sind. Hier wären systematische

Studien zur Optimierung und Standardisierung der Testmethoden, zur Prüfung, welche expe-

rimentellen Bedingungen in-vitro meßbar Potenzen beeinflussen und zur Vergleichbarkeit die

in-vivo Resultate an aquatischen Organismen von Nöten (Güldner et al., 1997).

Die in-vitro Versuchssysteme reichen von den Östrogen-Rezeptoren im Zytosol aus Rattenu-

teri (Müller und Kim, 1978), über die Östrogen-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 Müller 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 östrogener Wirkung verwendet. Bezüglich der Verdrängung von

Östrogen an den Östrogenrezeptoren ergab sich für die untersuchten Alkylphenole im Ver-

gleich zum 17β-Estradiol (E2) eine relative Bindungsaffinität von 10 -4 bis 10-5 (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 östrogene Potenz von 10-4 bis 10-7 im Vergleich zum natürlichen Östrogen

(17β-Estradiol, E2).

Die Forellenhepatozyten scheinen hierbei erheblich weniger sensitiv für die Östrogene zu sein

als die MCF-7 Zellen (Güldner et al., 1997). Weitere Möglichkeiten, die auf Östrogen (17β-

Estradiol, E2) bezogene relative Potenz von Alkylphenolen zu bestimmen, sind der von Ar-

nold et al. (19961, 19962) verwendete YES - Test (Yeast estrogen system) und die von Rout-

ledge und Sumpter (1996) verwendeten gentechnisch veränderten Hefezellen.

Für Säugetiere (Ratten mit intraperitonaler Injektion) wurden bislang relative östrogene Po-

tenzen von 2,5 x 10-3 in Relation zum natürlichen Östrogen (17β-Estradiol, E2) und 1,0 x 10-5

(Mäuse mit subcutaner Injektion) gemessen (Lee und Lee, 1996; Shelby et al., 1996). Eine

endgültige Beurteilung der relativen östrogenen Potenz von Alkylphenolen ist bis jetzt nicht

möglich.

Untersuchungen von Harries et al. (1995) zur Beschreibung der Konzentrations-Wirkungs-

beziehungen ergaben für die Induktion der Vitellogeninsynthese bei Nonylphenol eine NOEC

von 5 µg/l und eine LOEC von 20 µg/l und bei Oktylphenol eine NOEC von 1,6 µg/l und eine

LOEC von 4,8 µg/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

17α-Ethinylestradiol (EE2) für die Induktion der Vitellogeninsynthese bei männlichen Forel-

len bei 0,3 ng/l.

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

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

Gülden et al., 1997)
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Untersuchungsmethoden

Substanz MCF-7 Zellen

(E-screen),

(Soto et al. 1992, 1995)

Forellenhepatozyten

Vitellogeninsynthese

(Jobling/Sumpter, 1993)

Forellenhepatozyten

Vitellogeninsynthese

(Pelissero et al., 1993)

17β-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

(BHA)

0,0000006
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5.5.1. Die östrogenen Wirkungen von Nonylphenol gegenüber der von natür-

lichen und synthetischen Östrogenen

Müller und Kim (1978) wiesen für bestimmte Alkylphenolpolyethoxylate die Fähigkeit an die

Östrogenrezeptoren zu binden nach. Die Fähigkeit, anstelle des natürlichen Östrogens E2 die

Östrogenrezeptoren zu besetzen, ist dabei abhängig von der Kettenlänge (Hydrophobie) und

von einer para-Substitution am Phenolring der Verbindung. Soto et al. (1992) entdeckten in-

vitro die Fähigkeiten eines Bestandteils von Polystyrol in den Zentrifugenröhrchen zur Pro-

liferation von östrogen 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 für zahlreiche

Alkylphenole, darunter das Nonylphenol, eine Affinität zum Östrogenrezeptor nach. Als Ver-

gleichssubstanz wurde jeweils das natürlich vorkommende 17β-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 führten

dabei zu einer dosisabhängigen Steigerung der Vitellogeninproduktion. In einer weiteren in-

vitro Studie mit kultivierten Regenbogenforellenhepatozyten konnten Jobling und Sumpter

(1993) ebenfalls belegen, daß die Alkylphenolpolyethoxylate und deren Abbauprodukte die

Vitellogeninproduktion einleiten können. Sheahan et al. (1994) exponierten in-vivo weibliche

und männliche einjährige Regenbogenforellen in dem künstlichen Steroidhormon 17α-

Ethinylestradiol (EE2), welches in oralen Kontrazeptiva zum Einsatz kommt. Diese Studien

zeigten, daß bereits durch eine Konzentration von 1 ng/l EE2 nach 10 Tagen eine nach-

weisbare Plasmavitellogeninkonzentration vorhanden war. Nach 28tägiger Behandlung mit

derselben Konzentration zeigten die juvenilen Tiere beiderlei Geschlechts einen Blutplasma-

vitellogeninspiegel von bis zu 5 mg/ml. Die parallel durchgeführten histologischen Untersu-

chungen erbrachten in den Fischleberzellen eine Erschöpfung an zelleigenem Vorratsmaterial.

Darüberhinaus ist die Synthese von normalen Serumproteinen vermindert. Das Vitellogenin

ist ein kalziumreiches Molekül, es enthält 0,5 - 0,6 % Kalzium (Bjornsson und Haux, 1985).

Aus diesem Grund steigt der Kalziumbedarf während der Zeit der Vitellogenese an und führt

zu einer Kalziummobilisierung aus kalziumreichen Körpergeweben. 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 für die

exogene Vitellogenese bei der gemeinen Karausche eingesetzt. Die männlichen 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 für die männliche 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 männlichen Karauschen bei 15,1 ± 2,8 mg P/l.

Das errechnete molare Plasma-Kalzium-Phosphoprotein-Verhältnis betrug 1,17, das heißt zur

Vitellogeninbildung wurden 1 Molekül Kalzium und 1 Molekül Phosphoprotein verwendet.

Nimrod und Benson (19961) konnten 7 Tage nach intraperitonaler p-Nonylphenol-Injektion

beim juvenilen Kanalwels Ictalurus punctatus ebenfalls Serumvitellogenin nachweisen. 79

mg NP/kg  führten 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 führte 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, während

0,6 mg/kg DES zu einem Blutserum-VG-Spiegel von 114,3 mg/ml führten. Untersuchungen

von Jobling et al. (1996) an männlichen Regenbogenforellen ergaben, daß NP ab 20,3 µg/l

und OP bereits ab 4,8 µg/l nach 3-wöchiger Exposition zu einem verminderten gonadosomati-

schen Index und zu einem signifikanten Anstieg des Blutplasma-VG-Spiegels führten.

Lech et al. (1996) und Ren et al. (1996) zogen die Messung der VG-m RNA in Forellen-

hepatozyten als Methode zur Darstellung einer östrogenen Wirkung der Alkylphenole heran.

Die Expression der VG-m RNA setzte bereits einen Tag nach Exposition in 10 µg/l NP ein.

Im Rahmen von Feldversuchen in England exponierten Purdom et al. (1994) sowie Harries et

al. (1997) Regenbogenforellen in Netzgehegen unterhalb von Kläranlagenausläufen. In den

USA wurden ähnliche Versuche mit Karpfen durchgeführt (Folmar et al., 1996). Auch hier

war das VG ein Indikator für das Vorhandensein östrogener Substanzen wie der natürlichen
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Östrogene 17β-Estradiol (E2) und Estriol (E3), sowie der Alkylphenole. Das Estriol (E3)

stellt dabei ein relativ schwach östrogen wirksames Abbauprodukt von Östradiol dar.

Die Feldversuche von Harries et al. (1997) ergaben bei den im Fluß Aire gehaltenen männli-

chen Regenbogenforellen reduzierte gonadosomale Indices.

Darüberhinaus wiesen Fische aus insgesamt 5 englischen Flüssen im Vergleich zu Kontroll-

tieren signifikante Erhöhungen der Plasma-VG-Spiegel auf. Die Plasma-VG-Konzentrationen

reichten von 6 µg VG/ml Blutplasma bei Fischen aus dem Fluß Arun bis hin zu 580 µg

VG/ml Blutplasma bei Fischen aus dem Fluß Lea.

Die höchsten gemessenen VG-Werte von Regenbogenforellen nach Exposition in natürlichen

oder synthetischen Östrogenen 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 natürlichen Östrogens E2 und

des synthetischen Östrogens EE2 in einer Konzentrationen von 400 µg/l bei einer Wirkdauer

von 1, 2, 4 oder 8 Stunden am Chinock-Lachs Oncorhynchus tshawytscha. Bei männlichen

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 Körpergewicht behandelt. Mit 5 mg E2/kg Körpergewicht behandelte Tiere dienten als

Positivkontrolle, gänzlich unbehandelte Tiere als Negativkontrolle.

Die Untersuchungen ergaben nach anfänglicher Aktivitätszunahme eine NP-Dosis abhängige

Abnahme der Aktivität der Enzyme der Phase-I-Reaktion (6β-, 6α-, 17α-Hydroxylase) in den

Lebermikrosomen. Auch die Enzymaktivität von Phase-II-Enzymen (Glutathion-S-

Transferase [GST], UDP-Glucuronosyl-Transferase [UDPGT] ging zurück.

Gray und Metcalfe (1997) exponierten japanische Reiskärpflinge Oryzias latipes vom Schlupf

bis zum Alter von 3 Monaten in NP in Konzentrationen von 10, 50 und 100 µg/l. Dabei ent-

wickelten 50 % der männlichen Fische der 50 µg/l-NP-Konzentration und 86 % der 100 µg/l-

NP-Konzentration gleichzeitig Hoden und Ovariengewebe in den Gonaden. Der vordere Ab-

schnitt des Gonadengewebes wies hierbei männliche und der hintere Teil weibliche Charakte-

ristika auf. In der Zeit der aktiven Spermatogenese (Mai) und der späten Spermatogenese (Ju-

ni) untersuchten Christiansen et al. (1998) die Effekte von intraperitoneal verabreichtem NP
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(10 und 100 µg/g/Woche) und E2 auf die Plasma-VG-Spiegel und die Struktur des Hodenge-

webes in männlichen, lebendgebärenden, sogenannten Gebärfischen Zoarces viviparus. Nach

25 Tagen zeigte sich nach Applikation beider Substanzen ein dosisabhängiger Anstieg der

Plasma-VG-Konzentration zusammen mit einer signifikanten Reduktion des gonadosomalen

Index (GSI).

Für 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 für den

Kanalwels entwickelte monoklonale Antikörper eingesetzt wurden.

An dieser Stelle seien noch die Untersuchungen von Pelissero et al. (19911 und 19912) über

die östrogenen Wirkungen verschiedener Phytoöstrogene am sibirischen Stör Acipenser baeri

angeführt. Die östrogen wirkenden Isoflavone Formomentin, Daidzein, Genistein und Bio-

chanin A, die beispielsweise in der Sojabohne vorkommen, wurden den juvenilen sibirischen

Stören intraperitoneal verabreicht. Zu Beginn des Experimentes wurde an 10 nach dem Zu-

fallsprinzip ausgewählten Tieren eine VG-Bestimmung durchgeführt. Biochanin A, welches

in einer Dosis von 0,5 mg/g Körpergewicht appliziert wurde, induzierte einen Plasma-VG-

Spiegel von 98 ± 14 µg VG/ml Blutplasma. Der bei entsprechender Daidzein-Verabreichung

festgestellte VG-Blutplasma-Spiegel betrug 2 ± 0,06 µg VG/ml Blutplasma und nach Verab-

reichung von 0,2 mg/g Körpergewicht Genistein betrugen die Plasma-VG-Spiegel 213 ± 56

µg/ml. Die Vergleichssubstanz E2 führte hingegen bereits in einer Dosis von 0,0001 mg/g

Körpergewicht zu einem Blutplasma-VG-Spiegel von 246 ± 97 µg/ml. Für Alkylphenole lie-

gen laut Gülden et al. (1997) die niedrigsten, eine VG-Synthese bei Fischen auslösenden

Konzentrationen, bei 8 µg/l NP. Generell sind laut Gülden et al. (1997) folgende Schlußfolge-

rungen zu ziehen:

a) Alkylphenole sind nur dann östrogen 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 Länge 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 Einfluß der Kettenlänge auf die östrogene Po-

tenz in den unterschiedlichen Testsystemen nicht ganz einheitlich. Stets ist jedoch das

Oktylphenol deutlich potenter als Nonylphenol.

c) Auch bei den Alkylphenolethoxylaten ist die Länge der Seitenkette von Bedeutung für

die östrogene Aktivität. Verbindungen mit mehr als 3 Ethoxygruppen sind inaktiv

(White et al., 1994).

5.5.2. Stoffe mit androgener Wirkung unter besonderer Berücksichtigung

der Alkylphenole und ihrer Derivate

Das Tributylzinn (TBT), in aufwuchsverhindernden Schiffsfarben (Antifoulings) eingesetzt,

kann bei weiblichen marinen und limnischen Vorderkiemerschnecken Prosobranchiern Pseu-

dohermaphroditismus (= Imposex) auslösen (Oehlmann et al., 1995). Die Weibchen dieser

eigentlich getrennt geschlechtlichen Arten bilden dabei zusätzlich männliche 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, daß die Anwesenheit des Androgenrezeptor-

Antagonisten Cyproteronacetat die Induktion von Imposex durch TBT hemmt, lässt sich

schließen, daß TBT nicht direkt Imposex auslöst, sondern sekundär über eine Erhöhung des

Androgengehalts die Ausbildung männlicher Geschlechtsmerkmale induziert. Zu einer Erhö-

hung des Testosteronspiegels kommt es durch die Hemmung der Cytochrom-P450-

abhängigen Aromatase durch TBT, welche für die Umsetzung von Testosteron zu Östradiol

zuständig ist.

Baldwin et al. (1997) untersuchten die Wirkung von 4-Nonylphenol bei der Metabolisierung

von Testosteron in Wasserflöhen Daphnia magna. Hierbei wurden adulte weibliche Wasser-

flöhe für 48 Stunden 4-Nonylphenol-Konzentrationen von 25 und 100 µg/l ausgesetzt. Die

Ausscheidung von Glucose-konjugiertem Testosteron, Hauptausscheidungsweg für das

Testosteron, wurde dabei konzentrationsabhängig einer Hemmung unterworfen. Auch der

Ausscheidungsweg über 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 Testosteronmolekülen. In der Phase-II-Reaktion der Androgenmetabolisierung

werden aber hydroxylierte Substanzen, polare Testosteronmoleküle, benötigt. Dieser duale

Effekt von 4-Nonylphenol hat folgende Einflüsse 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 Unterdrückung der nachfolgenden

Konjugierungsreaktionen. Die 4-Nonylphenol-Konzentrationen verursachten demzufolge bei

den exponierten Wasserflöhen eine metabolische Androgenisierung, welche in einer vermin-

derten Fruchtbarkeit zum Ausdruck kommt. In weiteren Untersuchungen von Baldwin et al.

(1998) an Nonylphenolpolyethylenglykol NPPG-exponierten Wasserflöhen 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. Darüberhinaus ist bekannt, daß 4-

Nonylphenol bei den exponierten Invertebraten endokrin wirksam ist und zu Fortpflanzungs-

störungen führen kann (LeBlanc, 1998; Baldwin et al., 1997 und 1998).
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6. Hämatologische und klinisch-chemische Veränderungen

durch das natürliche Östrogen 17β-Estradiol (E2) und

durch die synthetischen Östrogene 17α-Ethinylestradiol

(EE2) und Diethylstilbestrol (DES)

Orale Kontrazeptiva werden teilweise in Form illegaler Futterbeimengungen zur Wachs-

tumsförderung in der Geflügelzucht eingesetzt. Abdelhamid und Tag-el-Den (1988) unter-

suchten die Wirkungen dieser Futter-Beimengungen auf Küken. So wurden fünf Wochen alte

Küken aus 4 Hybridstämmen 2 Wochen lang mit unterschiedlichen Hormonkonzentrationen

(Levonorgestrel, 17α-Ethinylestradiol ) der Präparate Trivolar (Schering) und Ovral (Wyeth)

behandelt. Die 17α-Ethinylestradiol-Konzentrationen lagen dabei bei 0,045, 0,090, 0,150 und

0,300 mg/kg Futter. Kontrollansätze wurden mitgeführt. Im Anschluß an die Exposition wur-

den der Hämatokrit (Varley, 1978), der Hämoglobin-Gehalt (Kampen und Zijlstra, 1961), die

Aktivität der Plasmaenzyme GOT und GPT, sowie der Blutplasma-Kalziumgehalt untersucht.

Durch die Behandlung mit den Sexualsteroiden kam es zu einer Zunahme des Körpergewich-

tes, bedingt durch eine gesteigerte Proteinsynthese (Sharaf, 1969; Mohsen et al., 1981).

Die Hämoglobin-Werte der EE2-behandelten Tiere ließen keine signifikanten Unterschiede

gegenüber denen der Kontrolltiere erkennen. Dieser Befund ist in Übereinstimmung mit Be-

obachtungen von Mohsen et al. (1981),  denen zufolge DES auch keine signifikante Wirkung

auf die Hämoglobin-Werte von Küken hatte. Die Hämatokrit-Werte hingegen erwiesen sich

bei Tieren der hohen EE2-Konzentrationen als signifikant erhöht. Der Plasma-Glukosespiegel

nahm schrittweise mit steigender Hormondosis ab, nämlich 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 Enzymaktivitäten waren signifikant erhöht. Ebenso waren die

Blutplasma-Cholesterol-Werte signifikant erhöht.

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

Küken ebenfalls Zunahmen im Körpergewicht festgestellt. Bei allen behandelten Vögeln er-
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gaben sich signifikante Abnahmen (p≤ 0,05) bei den Hämoglobin- und Hämatokrit-Werten.

Die Gesamtzahlen der roten und weißen Blutzellen waren nach einer anfänglichen geringfü-

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 täglich mit 17α-

Ethinylestradiol (60µg/Ratte). Hierbei wurde festgestellt, daß in das Phosphatidylethanola-

min, welches in die Membran der Erythrozyten eingelagert wird, zunehmend ungesättigte

Fettsäuren, wie die Palmitinsäure (+75%), die Ölsäure (+68%) und die Arachidonsäure

(+31%) eingebaut werden. Dieses bewirkt eine gesteigerte Anfälligkeit der roten Blutzellen

gegenüber Membranperoxidationen. Das 17α-Ethinylestradiol bewirkt also im Rattenversuch

eine milde Anämie mit einer zunehmenden Retikulozytose.

Garavini et al.(1980) hinterfragten die Einflüsse von Estradiol-Benzoat auf die Erythropoese

beim Wels. Dabei wurden folgende Untersuchungen durchgeführt: Zählung 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 frühen Erythroblasten-Stadien blieben unberührt.

Von Hassan (1980) wird ebenfalls von einer Zunahme der Blutcholesterol-Spiegel bei 17α-

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 Einfluß von EE2-haltigen

Kontrazeptiva auf den Vitaminhaushalt. Sie beschrieben dabei eine Abnahme des Vitamin A-

und des Folsäuregehaltes im Blutserum untersuchter Frauen.

Arend et al.(1993), welche die Wirkung von 17α-Ethinylestradiol auf die konjuntivale Mi-

krozirkulation bei jungen Frauen untersuchten, stellten signifikante Zunahmen (p ≤ 0,05) bei

den Hämatokrit-Werten fest.
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7. Pathologische Veränderungen bei Fischen durch Nonyl-

phenol und 17β-Estradiol (E2)

Christiansen et al. (1998) untersuchten den Einfluß von Nonylphenol (10 µg/g/Woche; 100

µg/g/Woche) und 17β-Estradiol u. a. auf die Hodenstruktur und die Zytologie des Hodens bei

männlichen Gebärfischen Zoarces viviparus. Die histologische Untersuchung ergab deutliche

Veränderungen des Hodens sowohl durch Nonylphenol als auch durch 17β-Estradiol. Die

Hodenläppchen (Lobuli) der Kontrollfische enthielten Spermatozysten mit nur wenigen reifen

Spermien (Mai), oder die Wände der Spermatozysten waren mit kuboiden Sertoli-Zellen be-

stückt (Juni). In den behandelten Tiergruppen zeigten sich degenerierte Spermatozysten (Mai)

oder solche, die mit vielen Spermien angefüllt waren. Die Sertoli-Zellen erschienen stark auf-

gequollen (Juni). Die elektronenmikroskopische Untersuchung ergab eine große Anzahl an

phagozytierten Spermien in den Sertoli-Zellen. Darüberhinaus war eine reduzierte Aktivität

des Enzyms γ-Glutamyl-Transpeptidase (γ-GTP), eines für die Funktion der Sertoli-Zellen

spezifischen Marker-Enzyms, bei allen behandelten Tieren nachweisbar.

Piferrer und Donaldson (1989; 1992) untersuchten den Effekt von 17β-Estradiol (E2) auf

frisch geschlüpfte Coho- und Chinook-Lachse Oncorhynchus kisutch, Oncorhynchus tshawyt-

scha. Nach einmaliger E2-Behandlung wurde dabei ein Anstieg phänotypisch weiblicher Tie-

re beobachtet.

Herman und Kincaid (1988) führten Untersuchungen an Regenbogenforellen durch, denen E2

in einer Konzentration von 30 mg/kg Körpergewicht über das Futter verabreicht wurde. Die

Tiere ließen dabei eine Vergrößerung 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 Verände-

rungen und Hämorrhagien im Bereich der Tubuli und Glomerula zu beobachten. Im Leber-

gewebe dominierte zum einen eine Hyperplasie von Hepatozyten, zum anderen eine Erweite-

rung von Gallengängen. Insgesamt war eine hohe Sterblichkeit im Zusammenhang mit den

pathologischen Veränderungen gegeben. Ursächlich wurden eine Niereninsuffizienz und ein
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Defizit an wichtigen Nährstoffen, 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 mögliche mutagene Wirkungen von NP liegen bisher nur sehr wenige Lite-

raturdaten vor. So wurde zur Erfassung eines mutagenen Potentials von NP der Mutageni-

tätstest nach Ames durchgeführt. NP erwies sich dabei sowohl in An- als auch in Abwesenheit

von mit Arochlor induzierten Leber-Mikrosomen gegenüber sämtlichen Teststämmen von

Salmonella typhimurium (TA 1535, TA 1537, TA 1538, TA 98 und TA 100) als nicht muta-

gen (Schöberl, 1984). Anderson et al. (1997) untersuchten mit Hilfe des Comet-Assays (sin-

gle cell gel electrophoresis assay) mögliche Effekte von östrogen wirksamen Substanzen,

darunter auch NP und 17ß-Estradiol, auf menschliche Spermien und Lymphozyten. NP und

17ß-Estradiol führten sowohl  bei männlichen Keimzellen als auch bei somatischen Zellen

(Lymphozyten) zu positiven Ergebnissen. Nach Behandlung menschlicher Lymphozyten mit

17ß-Estradiol in einer Konzentration von 75 µmol/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 mögliche kanzerogene Wirkung von NP beschränken

sich meist auf Untersuchungen an Menschen. So wird ein gehäuftes Auftreten von Hoden-

krebs (Österlind, 1986; Adami et al., 1994) mit dem Auftreten östrogen 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 Skakkebaek et al. (1998)

treten durch eine Einwirkung höherer Dosen hormonell aktiver Substanzen während der

Schwangerschaft gehäuft Hodenhochstand, schlechte Samenqualität, Hypospadie und Hoden-

krebs bei den Söhnen exponierter Frauen auf. Für das gehäufte Auftreten von Hodenkrebs in

der Kindheit und frühen Jugend ist die sogenannte CIS-Zelle (Carcinoma in situ-Zelle), eine

Keimdrüsenkrebs-Vorläufer-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 frühen Jugend ständig ab, wodurch das gehäufte Auftreten von männlichen

Keimdrüsenkrebsarten in der Jugend zu erklären ist (Skakkebaek et al., 1987,1998). Nach

Ansicht von Schäfer und Zahradnik (1997) scheint es aufgrund der wenigen verfügbaren Da-

ten verfrüht, einen Zusammenhang zwischen derartigen hormonabhängigen 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 Säuger vor. Von Gaworski (1979) wurden Untersuchungen zur Hautsensibi-

lisierung an Albino-Meerschweinchen durchgeführt. Zwanzig Tiere erhielten über 7 Tage

eine intrakutane Injektion von NP, wobei am 1.Tag  0,05 ml und danach jeweils 0,1 ml des

mit Erdnußöl auf 0,1% verdünnten 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 mittelmäßige Reizwir-

kung und somit einen Hinweis auf ein Sensibilisierungspotential. Von Texaco (19853) wurde

nach einem modifizierten Bühler-Prüfverfahren bei Albino-Meerschweinchen keine Hautsen-

sibilisierung festgestellt. Von Mürmann (19864) wurde ein Test nach Magnusson und Klig-

man durchgeführt. Dabei erhielten Albino-Meerschweinchen zunächst 0,1 ml Nonylphenol

(0,9%-ig in Maiskeimöl) intrakutan appliziert. Nach einer Woche wurde ein Patch-Test mit

50%-igem Nonylphenol (in Maiskeimöl) durchgeführt. Nach 2 weiteren Wochen erfolgte die

erste dermale Wiederbehandlung mit 10%-igem beziehungsweise 30%-igem Nonylphenol (in

Maiskeimöl) und nach einer weiteren Woche die zweite dermale Wiederbehandlung mit 45%-

iger Prüfsubstanz. Die Reaktionen wurden 24 und 48 Stunden nach der Behandlung beurteilt.

Das Nonylphenol führte in diesem Versuch bei keinem der Tiere zu einer Hautsensibilisie-

rung.
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III. Material und Methoden

1. Durchgeführte Fischtests (OECD-Guideline 204 im

Durchflußsystem)

Zur Ermittlung der subakuten Toxizität von Nonylphenol bei Regenbogenforellen und juve-

nilen Karpfen wurden, weitgehend nach den Anleitungen zum „Verlängerten Toxizitätstest

beim Zebrabärbling, Brachydanio rerio“, sowie einem Verfahrensvorschlag der Ad hoc Ar-

beitsgruppe des Umweltbundesamtes zur Entwicklung ökotoxikologischer Testverfahren in

aquatischen Systemen zufolge (Rudolph und Boje, 1986), 3 Fischtests durchgeführt.

- Langzeitexposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in Nonylphenol mit EE2-

Kontrolle und H2O-Kontrollgruppe (LZV I)

- Exposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in kommunalem Abwasser (Großlap-

pen) mit EE2-Kontrollgruppe und H2O-Kontrollgruppe (LZV II)

- Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen Oncorhynchus mykiss in Nonylphe-

nol während der Zeit der Gonadenreifung mit EE2-Kontrolle und Kontrollgruppen

(Ethanolkontrollgruppe und H2O-Kontrollgruppe) (LZV IIIa, LZV IIIb)
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1.1. Langzeitexposition juveniler Karpfen Cyprinus carpio in Nonylphenol

mit EE2-Kontrolle und Kontrollgruppe (LZV I)

1.1.1 Versuchsanlage im Prüfraum

Die Untersuchungen zur subakuten Toxizität von Nonylphenol an juvenilen Karpfen erfolgte

in der Anlage zur Durchführung toxikologischer Fischtests des Bayerischen Landesamtes für

Wasserwirtschaft (Abteilung gewässerökologische Forschung, Wielenbach). Wie schon in

vorangegangenen Untersuchungen wurden von jeder Testkonzentration Doppelprüfansätze

durchgeführt. Der Sauerstoffgehalt in den Prüfbecken wurde durch den Einsatz von Umwälz-

pumpen gewährleistet.

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 über

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. Wasserführung bis zu den Prüfansätzen

Im Prüfraum floss das Testwasser zuerst in einen Hochbehälter (1), dessen Wasserstand durch

ein Schwimmerventil (1 b) konstant gehalten wurde. Der Ablauf des Testwassers aus dem

Hochbehälter erfolgte durch ein mit kleinen Kunststoffgeflechten (Firma Raschig) gefülltes

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 Hochbehälter eine Umwälzpumpe (Badu 40, Pumpen

Schall) (2) in das Leitungssystem einzubauen. Die zur Aufrechterhaltung des Druckes ge-
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wünschte Durchflußmenge (1.400 l/h) konnte mit einem Kugelventil und einem Wasser-

durchflußmesser (3) eingestellt werden. Danach wurde das Testwasser durch eine UV-

Entkeimungsanlage (Thyssen Wassertechnik GmbH) (4) geleitet, um es von möglichen Kei-

men zu befreien. Die nächste Station des Testwassers war ein Aktivkohlefilter (5), der mögli-

che chemische Verunreinigungen zurückhalten sollte. Kurz vor den Testaquarien waren Son-

den (WTW, Weilheim) (6) in die Zuleitungsrohre integriert, die ständig die Wasserparameter

Temperatur, Sauerstoffgehalt, pH-Wert und Leitfähigkeit überprüften. Die Meßwerte konnten

jederzeit an der Meßstation (WTW, Weilheim) (7) abgelesen werden. Dort wurden sie auch

über einen Prozeßschreiber (Logoprint, Juchheim GmbH) aufgezeichnet, um eventuell in der

Nacht auftretende Veränderungen zu erfassen.

1.1.1.3. Prüfansatz

Der Wasserdurchsatz in den Prüfbecken konnte durch Wasserdurchflußmesser (Rotamesser,

Dr. Hennig GmbH) (8) und Kugelventile sehr genau eingestellt werden, da durch vorherge-

hendes Bestimmen der zufließenden Wassermenge (= Messung der Wassermenge pro

Zeiteinheit mit Hilfe einer Stoppuhr und einem 1 l Standzylinder) die notwendige Skalenein-

stellung bekannt war. Nach Passieren der PVC-Zuleitungsrohre wurde das Testwasser in

Glasrohren bis zu den Mischgefäßen (9) geleitet. Als Mischgefäße dienten verschließbare

Erlenmeyerkolben (1000 ml; Schott-Duran) mit austauschbaren Kunststoffkorken. In den

Mischgefäßen wurden mittels Präzisionsschlauchpumpen (Miniplus 3; Abimed Analysen-

Technik GmbH) (10) die errechneten Stammlösungsmengen pro Zeiteinheit zum Testwasser

zudosiert, mit Magnetrührern (Ikamay, Variomag) (11) durchmischt und die gewünschten

Konzentrationen eingestellt. Die Förderschläuche der Präzisionsschlauchpumpen bestanden

aus Isoversinic, einem chemisch inerten Fluorelastomer. Da durch vorangegangene Versu-

che bekannt war, daß neue Förderschläuche beim ersten Gebrauch an Elastizität verlieren und

deshalb die Förderleistung absinkt, wurde mit den neuen Schläuchen vor dem eigentlichen

Versuchsbeginn 3 Tage lang reines Testwasser gefördert. Nachdem mit Hilfe der digitalen

Anzeige der Präzisionsschlauchpumpen die Fördermengen nur ungenau einzustellen waren,

mußten auch diese Durchflußmengen bestimmt werden. Dabei wurde mit einer Stoppuhr und



84

einem 50 ml-Standzylinder die Stammlösungszufuhr in 5 min gemessen und über die Umdre-

hungszahl der Pumpe der gewünschte Wert eingestellt. Die Konzentrationen der Stammlö-

sungen waren so berechnet, daß die Pumpen mit 6 - 7 Umdrehungen pro Minute förderten.

Dies war ein Wert, der eine optimale Schonung der Schläuche und damit eine genaue Zudo-

sierung gewährleistete. Die Einstellung der Pumpen wurde während des Versuches minde-

stens einmal wöchentlich durch Auslitern überprüft und wenn nötig korrigiert. Die Stammlö-

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 gehörte zu einem Glasaufsatz, der in die Flaschenöff-

nung der Enghals-Steilbrustflaschen paßte und somit fixiert wurde. In diesem Glasrohr verlief

ein chemisch resistenter PTFE-Schlauch (Teflon, ID 2mm), der die Braunglasflasche mit

dem Isoversinicschlauch der Präzisionspumpe verband. Auf der anderen Seite der Pumpe

stellte ein Schlauch die Verbindung zum Mischgefäß 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 Mischgefäße floß das jetzt Nonylphenol-haltige

Testwasser über PTFE-Transportschläuche (Teflon, ID 8mm) (13) in die Prüfbecken (14),

(90 l-Aquarien, silikon-stoßverklebt).

1.1.1.4. Ablauf und Reinigung des Testwassers

Über einen Überlauf (Olive) der Aquarien floß das Testwasser durch aufgesteckte undurch-

sichtige Kunststoffschläuche (Eheim) (15) in ein PVC-Sammelrohr (16), das in ein dreikam-

meriges Klärbecken (17) mündete. Dort setzten sich durch Verlangsamung der Strömungsge-

schwindigkeit Kot und Futtereste ab. Diese mechanische Reinigung verhinderte eine Ver-

stopfung der nachgeschalteten Wasserpumpe und der beiden Aktivkohlefilter. Das aus dem

Klärbecken austretende Wasser floss in das Pumpbecken (18) der Wasserpumpe (19 a). Dort

sammelte es sich bis zum Erreichen eines Höchstwasserstandes, der über eine elektrische

Schwimmerschaltung (19 b) die Wasserpumpe (Pumpen Schall) einschaltete. Diese Pumpe

war notwendig, damit das Wasser die Höhendifferenzen überwinden und durch die Füllung

(etwa 4 kg pro Filter) der beiden parallel geschalteten Aktivkohlefilter (Typ Ca-AK Gr. 1,
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Thyssen) (20) gepreßt werden konnte. Die vor dem Versuch neu gefüllten Aktivkohlefilter

hatten die Aufgabe, dem Testwasser das Nonylphenol zu entziehen und so zu verhindern, daß

Nonylphenol mit dem ablaufenden Testwasser in den Vorfluter gelangte. Die vollständige

Entfernung des Nonylphenols konnte durch die großzügig ausgelegten Filter und die Eigen-

schaft von Nonylphenol, sehr gut an organischem Material zu adsorbieren, gewährleistet wer-

den.
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Abbildung 8: Anlage für toxikologische Fischtests im Durchflußverfahren

1-7 Wasserführung bis zu den Prüfbecken

1 Hochbehälter

a Ablaufrohr mit Kunststoffgeflechten

b Schwimmerventil

2 Betriebspumpe

3 Wasserdurchflußmesser mit Kugelventil

4 UV-Entkeimungsanlage

5 Aktivkohlefilter

6 Sonden für pH-, O2-, elektrische Leitfähigkeits- und Temperaturmessung

7 Meßstation mit Prozeßschreiber
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8-14 Prüfansätze

8 Rotameter mit Kugelventil

9 Mischgefäß

10 Präzisionschlauchpumpe

11 Magnetrührer

12 Stammlösungs-Enghals-Steilbrustflasche

13 PTFE-Zuleitungsschlauch

14 Prüfgefäß mit undurchsichtiger Abdeckung

15-20 Ablauf und Reinigung des Testwasser

15 Ablaufschlauch

16 Sammelrohr

17 Klärbecken

18 Pumpbecken

19a Betriebspumpe

19b Elektrische Schwimmerschaltung von 19a

20 Zwei Aktivkohlefilter
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Abbildung 9: Prüfraum der Versuchsanlage für toxikologische Fischtests im Durchflußver-

fahren

1.1.2. Herstellung der Stammlösungen

Zur Herstellung der Stammlösung I wurde 1 g technisches Nonylphenol (Sigma-Aldrich) auf

einer Analysenwaage abgewogen und durch Spülen mit Ethanol in einen 1 l-Meßkolben

überführt. Danach wurde dieser bis zur 1 l-Markierung  mit Ethanol aufgefüllt. Die fertige

Stammlösung I wurde im Kühlschrank aufbewahrt.

Der Zulauf des Wassers betrug für alle Becken 9 l/h. Der Zulauf aus den Dosierpumpen lag

bei 30 ml/h; dies bedeutete, daß die 5.000 ml fassenden Stammlösungsbehälter (Enghals-

Steilbrustflaschen) alle 7 Tage aufzufüllen waren. Aus den beiden Zuläufen (Pumpenzulauf/

Wasserzulauf) resultierte somit eine Verdünnung von 1 : 300. Die nominalen Nonylphenol-

konzentrationen lagen bei 1 µg/l, 5 µg/l, 10 µg/l und 15 µg/l, wobei alle Test– und Kontrol-

lansätze in Doppelprüfansätzen durchgeführt 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 für Wasserwirtschaft, Abtei-

lung Zentrale Analytik. Während des 70–tägigen Versuches erfolgte eine wöchentliche Ana-

lyse des Aquarienwassers bezüglich des Nonylphenolgehaltes um eventuelle Abweichungen

von den nominalen Konzentrationen (1 µg/l, 5 µg/l, 10 µg/l, 15µg/l), beispielsweise durch

Stoffadsorption in den Prüfbecken usw., zu erfassen. Die Probenentnahme erfolgte mittels

eines 100 ml-Becherglases direkt aus den Prüfbecken. Durch die Pumpenumwälzung war eine

gleichmäßige Stoffverteilung in den Prüfbecken gegeben. Die Testwasserproben wurden nach

Entnahme sofort mit 2 ml/l konz. Salzsäure (37-%ig) versetzt, um einer Dissoziation der OH-

Gruppe des Nonylphenol entgegenzuwirken und so die Testwasserproben zu stabilisieren.

Anschließend wurden die Glaskolben mit Glasstöpsel verschlossen und zur Messung ans

Bayerische Landesamt für Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik geschickt. Die Er-

mittlung der realen Konzentrationen der Testsubstanz NP in den Testwasserbehältern erfolgte

in der Regel einmal wöchentlich. Die chemische Analytik wurde in der Abteilung „Schad-

stoffbewertung und Analytik“ des Bayerischen Landesamtes für Wasserwirtschaft durchge-

führt. Zur Bestimmung von NP wurden die Wasserproben angesäuert, mit internem Standard

(4-Oktylphenol) versetzt und mit Toluol extrahiert. Nach der Abtrennung des Extraktes wurde

dieser eingeengt und ein Lösungsmittelwechsel (Hexan) vorgenommen. Anschließend wurde

Hexan über eine Kieselgelsäure gereinigt und das NP mit Toluol eluiert.

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

für das technische Isomerengemisch lag bei 1 ng/l.
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Tabelle 8 gibt einen Überblick über die Nominal- und Realkonzentrationen von NP bei den

einzelnen Versuchen:

Tabelle 8: Übersicht über die in der Langzeitexposition juveniler Karpfen ermittelten

Testwasserkonzentrationen

Realkonzentrationen

Nominalkonzentrationen x s

1 µg/l 1,18 0,31

5 µg/l 4,73 0,98

10 µg/l 9,53 1,33

15 µg/l 15,47 1,87

1.1.4. Versuchsbedingungen

Als Versuchstiere dienten institutseigene, 4 Monate alte Karpfen mit einem durchschnittli-

chen Körpergewicht von 15,2 ± 3,8 g. Die Tiere wurden kontinuierlich über einen Zeitraum

von 70 Tagen NP-Konzentrationen von 1, 5, 10 und 15 µg/l ausgesetzt. Die Exposition er-

folgte im Durchfluß in 100 l-Aquarien, wobei pro Konzentration ein Doppelansatz mit je 22

Tieren vorgesehen war (Abbildung 8; Abbildung 9). Um eventuelle Nebenwirkungen des

verwendeten Lösungsmittels Äthanol ausschließen zu können, wurde eine weitere Gruppe

über den gesamten Versuchszeitraum ausschließlich Äthanol (0,02 ‰) ausgesetzt. Einer zu-

sätzlichen Positivkontrollgruppe wurde, verteilt über den ganzen Versuchszeitraum, insge-

samt dreimal EE2 (500 µg/kg Körpergewicht) intramuskulär injiziert. Gänzlich unbehandelte

Fische dienten als Kontrollgruppe. Die Fütterung erfolgte regelmäßig einmal täglich von

Hand mit einem Forellenbrutfutter (Biomar, Korngröße 1,3). Die verabreichte Futtermenge

entsprach etwa 1 % des Körpergewichts. Eine Lichtanlage simulierte einen 15-Stunden-Tag

mit je einer 30-minütigen Dämmerungsphase morgens und abends. Laut den Anleitungen im

verlängerten Zebrabärblingtest ist die Wassertemperatur bis auf eine Abweichung von einem

Grad Celsius konstant zu halten. Im Versuchsraum wurde die Lufttemperatur durch eine Kli-

maanlage (Wechner Kältetechnik) auf 15° ± 1,0° C eingestellt. Die Wassertemperatur in den



91

Prüfbecken 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

aufgeführt.

Tabelle 9: Physikalische und chemische Durchschnittswerte des Wielenbacher Quellwassers

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

Temperatur 10,3 ° C

Elektr. Leitfähigkeit 730 µS/cm

pH-Wert 7,4

Säurekapazität 4,3 6,5 mmol/l

Gesamthärte 21,2 dGH

Natrium 8,2 mg/l

Kalium 3,5 mg/l

Magnesium 27,2 mg/l

Calcium 105,8 mg/l

Nitrat 29,1 mg/l

BSB5 0,9 mg/l

Sauerstoff 60 - 70     %

CSB 6,5 mg/l

Der Sauerstoffgehalt in den Prüfbecken wurde täglich mit einem Oximeter 323 per Sonde

gemessen. Die Vorschriften zum verlängerten Zebrabärblingtest fordern eine Mindestsauer-

stoffsättigung von 60 %. Die Sauerstoffwerte in den Testaquarien bewegten sich in Bereichen

zwischen 60 und 70 % Sauerstoffsättigung. Die pH-Wert-Messungen wurden mit Hilfe eines

pH-Meter 323 (Firma WTW Weilheim) mit einer vor der Messung geeichten Sonde täglich

durchgeführt. Der pH-Wert des Testwassers war während des gesamten Versuches konstant.

Er lag zwischen 7,4 und 7,6. Die Reinigung der Prüfbecken im Labor erfolgte aufgrund der

täglich 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 handelsüblichen Schlammsauger

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

Abwasser (Großlappen) mit EE2- und H2O-Kontrollgruppe (LZV II)

1.2.1. Versuchsanlage im Versuchsfeld Großlappen

Im Rahmen vorliegender Untersuchungen erfolgte eine Exposition juveniler Karpfen in

kommunalem Abwasser, welches über eine halbtechnische Kläranlage zugeleitet wurde (Ab-

bildung 10).

Abbildung 10: Aufsicht auf die halbtechnischen Versuchskläranlagen im Versuchszelt

auf dem Versuchsfeld München-Großlappen 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 (Körperge-

wicht: 14,87 ± 3,98 g; Körperlänge: 8,91 ± 0,89 cm) für 35 Tage kommunalem Abwasser

ausgesetzt. Die Fische wurden im Versuchsfeld Großlappen im Anschluß an zwei halbtechni-

sche Versuchskläranlagen (Schade et al., 1997) in 90 l-Testaquarien unter Tageslichtbedin-

gungen gehalten (Abbildung 10). Die Aquarien wurden mit einem Teilstrom des zuvor me-

chanisch und biologisch geklärten Münchner Abwassers gespeist (Durchlauf: 6 m3/Tag). Die

Wassertemperatur lag bei durchschnittlich 15 ± 1,5°C und der Sauerstoffgehalt des Wassers

lag - wie für nachgeklärtes Abwasser üblich – in Bereichen zwischen 30 und 35 % Sauer-

stoffsättigung. Der Sauerstoffgehalt in den Prüfbecken wurde täglich mit einem Oximeter-323

per Sonde gemessen. Das Gerät mußte täglich vor der Messung neu geeicht werden. Während

Gruppe 1 ausschließlich dem nachgeklärten Abwasser ausgesetzt war, wurde die Gruppe 2 in

dem Abwasser unter Zusatz der NP-haltigen Industriechemikalie Arkopal N-150 (Hoechst

AG) exponiert. Für diese Gruppe ergab sich eine reale NP-Belastung von 1 µg/l, während die

Arkopal-substituierte Gruppe 2 einer realen NP-Konzentration von 10 µg/l ausgesetzt war.

Eine zusätzliche Positiv-Kontrollgruppe erhielt eine einmalige Injektion von EE2 (500 µg/kg

Körpergewicht). Gänzlich unbehandelte Fische dienten als Kontrolltiere. Die juvenilen

Karpfen in den Prüfbecken im Großlappen-Versuchszelt, als auch die Karpfen in den Kon-

trollansätzen wurden ihrer Größe entsprechend einmal am Tag nach dem Reinigen der Becken

mit granuliertem Alleinfuttermittel für Fische (Ecostart 17, Ecoline der Firma BioMar) von

Hand gefüttert. Die Futtermenge betrug etwa 1 % des Fischgewichts. Die Reinigung der Prüf-

becken erfolgte einmal täglich. Die Messungen des Nonylphenolgehaltes der Wasserproben

des Großlappen-Versuches wurden analog den Messungen der Wasserproben des LZV I

durchgeführt. Die pH-Wert-Messungen wurden täglich mit Hilfe eines pH-Meters 323 (Firma

WTW Weilheim) mit einer vor der Messung geeichten Sonde durchgeführt. Der pH-Wert des

Testwassers war während 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 während der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laich-

reife mit EE2-Kontrolle und H2O-Kontrolle (LZV IIIa, LZV IIIb)

1.3.1. Versuchsanlage im Bruthaus (Abbildungen 11, 12)

Die Untersuchungen zur subakuten Toxizität von Nonylphenol an adulten Regenbogenforel-

len Oncorhynchus mykiss erfolgten ebenfalls am Bayerischen Landesamtes für Wasserwirt-

schaft, Institut für Wasserforschung, Abteilung Gewässerökologische Forschung, in einem

abgeschlossenen Raum des Bruthauses. Auch hier wurden von jedem Testansatz Doppel-

prüfansätze durchgeführt, um eventuellen Ergebnisverfälschungen vorzubeugen. Der Sauer-

stoffgehalt wurde in den Kunststoff-Prüfrinnen gleichfalls durch Pumpenumwälzungen ge-

währleistet.

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. Wasserführung bis zu den Prüfansätzen

Im Bruthaus-Versuchsraum floss das Testwasser in eine hufeisenförmige, 40 cm breite und 30

cm hohe Kunststoffrinne, welche 1,20 m über dem Betonboden, an der Wand entlanglaufend,

befestigt war.

1.3.1.3. Prüfansätze

Der Wasserzulauf in die Kunststoff-Prüfrinne konnte durch die an den Wasserzuflüssen ange-

brachten Drehhähne sehr genau eingestellt werden. Durch ein vorhergehendes Bestimmen des

zufließenden Wassers (= Messung der Wassermenge pro Zeiteinheit mit Hilfe einer Stoppuhr

und eines 1 l-Standzylinders; 1 l/sec. waren einzustellen) war die notwendige Einstellung der

Drehhähne bekannt. Mittels Präzisionsschlauchpumpen (Miniplus 3; Abimed Analysen-
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Technik GmbH) wurden die errechneten Stammlösungsmengen pro Zeiteinheit zum Testwas-

ser in den Kunststoff-Prüfrinnen zudosiert. Die Förderschläuche der Präzisionsschlauchpum-

pen bestanden aus Isoversinic. Da durch vorausgegangene Versuche bekannt war, daß neue

Förderschläuche beim ersten Gebrauch an Elastizität verlieren und deshalb die Förderleistung

abnimmt, wurde mit den neuen Schläuchen vor dem eigentlichen Versuchsbeginn 3 Tage lang

reines Testwasser gefördert. Nachdem mit Hilfe der digitalen Anzeige der Präzisions-

schlauchpumpen die Fördermengen nur ungenau einzustellen waren, mußten auch diese

Durchflußmengen bestimmt werden. Dabei wurde mit einer Stoppuhr und einem 50 ml Stand-

zylinder die Stammlösungszufuhr in 1 Minute gemessen (12 ml/min. waren einzustellen) und

über die Umdrehungszahl der Pumpe der gewünschte Wert eingestellt. Konzentrationen der

Stammlösungen waren hier so berechnet, daß die Pumpen mit etwa 150 Umdrehungen pro

Minute fördern mußten. Die Einstellung der Pumpen wurde während des Versuches minde-

stens einmal wöchentlich durch Neubestimmung überprüft und wenn nötig korrigiert. Die

Stammlösungen befanden sich wiederum in sogenannten Enghals-Steilbrustflaschen (20 l,

Braunglas, Schliffgr. NS 45/40), in denen ein am oberen Ende um 90° gebogenes Glasrohr bis

kurz vor den Boden reichte. Das Glasrohr gehörte zu einem Glasaufsatz, der in die Flaschen-

öffnung der Enghals-Steilbrustflaschen paßte und somit fixiert wurde. In diesem Glasrohr

verlief wieder ein chemisch hoch resistenter PTFE-Schlauch (TeflonR, ID 2 mm), der die

Braunglasflasche mit dem Isoversinic-Schlauch der Präzisionspumpe verband. Auf der ande-

ren Seite der Pumpe führte ein Schlauch aus demselben Material zusammen mit dem Wasser-

zulauf in die Kunststoff-Prüfrinne, von wo aus das Testwasser und die Stammlösung sofort

durch eine unmittelbar hinter dem Einlauf angebrachte Umwälzpumpe gleichmäßig miteinan-

der vermischt und in den Prüfrinnen verteilt wurden. Die Kunststoff-Prüfrinnen enthielten bei

einer Länge von 3,50 m, einer Breite von 0,55 m und einer Höhe von 0,60 cm bei einer Was-

serstandshöhe bis zum Abflußrohr 960 l nonylphenolhaltiges Testwasser. Die auf zwei Eisen-

schienen gelagerten Kunststoff-Prüfrinnen waren während der Versuchsdauer mit einem

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

1.3.1.4. Ablauf und Reinigung des Testwassers

Über ein dem Testwasser- und Stammlösungszulauf gegenüberliegendes senkrecht stehendes

und durch ein Absperrgitter ausgegrenztes Abflußrohr floß das Testwasser direkt in die in der
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Abflußrinne 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, daß Nonylphenol mit dem ablaufenden Testwasser in den angren-

zenden Bachlauf gelangte. Die vollständige Entfernung des Nonylphenols konnte durch die

großzügig ausgelegten Filter und die Eigenschaft von Nonylphenol, sehr gut an organischem

Material zu adsorbieren, gewährleistet werden. Über die im Betonfußboden des Brut-

hausprüfraumes eingelassene und mit Gitterrosten abgedeckte Abflußrinne gelangte das nun-

mehr vom Nonylphenol gereinigte Testwasser in die ebenfalls im Bruthaus-Betonfußboden

eingelassene und mit Gitterrosten abgedeckte Hauptabflußrinne, von welcher aus ein unterir-

discher Wasserabfluß vom Bruthaus weg zu einem etwa 30 m entfernten Bachlauf führt.

Kaskade 

10µg/l 10µg/l 10µg/l 10µg/l 1µg/l 1µg/l1µg/l 1µg/l 

Wasserrinne 

Abflussrinne mit Aktivkohlefilter

Präzisionsschlauchpumpe

Stammlösungs-Enghals-Steilbrustflasche (20 l) 

Kunststoff- 
Prüfrinnen 

Wasserzufluß 

Wasserabfluß

Abbildung 11: Aufsicht auf die Versuchsanlage für toxikologische Fischtests im

Durchflußverfahren (Bruthaus)
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Abbildung 12: Die Versuchsanlage für toxikologische Fischtests im Durchflußverfahren

(Bruthaus)

1.3.2. Versuchsdurchführung LZV IIIa (NP-Exposition adulter Regenbogen-

forellen (Oncorhynchus mykiss) (Intervall-Exposition)

Für diesen Versuch standen institutseigene, 4-jährige Zuchttiere (Körperlänge: 53,12 ± 2,2

cm; Körpergewicht: 1.667 ± 201,6 g) zur Verfügung. Die Tiere aller Versuchsgruppen wur-

den bis zum Expositionszeitraum und in den Intervallen zwischen den Expositionen in anla-

geeigenen, 30 m3 großen Betonteichen gehalten. Bis zum Versuchsbeginn und auch während

der expositionsfreien Intervalle erfolgte die Fütterung der Tiere von Hand einmal täglich mit

handelsüblichem, 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 männliche und

8 weibliche Tiere). Hierzu standen die oben beschriebenen Rinnen mit 1,2 m3 Fassungsver-

mögen zur Verfügung (Abbildungen 11 und 12). Die nominalen NP-Konzentrationen betru-
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gen 1 und 10 µg/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 Prüfraum mittels GC-MS-

Analyse im Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik, in

München. Beim Bruthausversuch erfolgte eine Probenentnahme jeweils am ersten Tag und

am zehnten Tag der Exposition um eventuelle Abweichungen der vorgegebenen Konzentra-

tionen in den Prüfrinnen (1 µg/l, 10 µg/l), beispielsweise durch Stoffadsorption in den Prüf-

becken usw., zu überprüfen. Die Probenentnahme erfolgte mittels eines 100 ml Becherglases

direkt aus den Prüfbecken. Durch die Pumpenumwälzung war eine gleichmäßige Stoffvertei-

lung in den Prüfrinnen gegeben. Die entnommenen Testwasserproben wurden wieder sofort

mit 2 ml/l konz. Salzsäure (37%ig) versetzt, um einer Dissoziation der OH-Gruppe des

Nonylphenols entgegenzuwirken und so die Testwasserproben zu stabilisieren. Anschließend

wurden die Glaskolben mit Glasstöpsel verschlossen und zur Messung ins Bayerische Lan-

desamt für Wasserwirtschaft, Abteilung Zentrale Analytik, gebracht. Die Messungen des

Nonylphenolgehaltes der Wasserproben des LZV IIIa-Versuches wurden analog der Analyse

der Wasserproben des LZV I durchgeführt.

Die Ergebnisse der Testwasseranalysen sind nachfolgend in Tabelle 10 zusammengestellt.

Tabelle 10:

Übersicht über die in der Intervallexposition (40 x 10 Tage Exposition) adulter Regenbogen-

forellen während der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laichreife ermittelten Nonylphenol-

Testwasserkonzentrationen (in µg/l)

Nominalkonzentrationen Realkonzentrationen

x                   s

1 µg/l 1,16 0,26

10 µg/l 10,45 2,04

Die Wassertemperaturen in den Kunststoff-Prüfrinnen im Bruthaus lagen bei durchschnittlich

10°C mit Abweichungen von ±1,5°C vom Mittelwert. Diese Wassertemperaturen konnten

auch in den anlageeigenen 30 m3-Betonteichen eingehalten werden. Der Versuch wurde unter
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natürlichen Tageslichtbedingungen mit den jahreszeitlichen Schwankungen von Juli bis No-

vember durchgeführt. Die Reinigung der 8 Prüfrinnen im Bruthaus erfolgte täglich mit

Schlammabsaugern (Eheim) und Reinigungsbürsten. Für die Reinigung der Wasserpumpen

kam zweimal wöchentlich zusätzlich 10%ige Salzsäure zum Einsatz, die Pumpen wurden

zerlegt, in einem Salzsäurebad eingelegt und danach mit heißem Wasser gereinigt. Der Sauer-

stoffgehalt wurde wieder täglich mit einem Oximeter-323 per Sonde gemessen. Das Gerät

mußte jeden Tag vor der Messung neu geeicht werden. Die Vorschriften zum verlängerten

Zebrabärblingstest fordern eine Mindestsauerstoffsättigung von 60%. Die Sauerstoffsättigung

in den Kunststoff-Prüfrinnen 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 täglich durchgeführt. Der pH-Wert des Prüfrinnen-

Testwassers war während des gesamten Versuches konstant. Er lag zwischen 7,4 und 7,6 für

die 8 Prüfrinnen.

1.3.3. Versuchsdurchführung LZV IIIb (Ethinylestradiol (EE2)-Behandlung

adulter Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss))

LZV IIIb wurde 1997 durchgeführt und diente der Herstellung sogenannter Positiv-

Kontrolltiere für LZV IIIa. Eine Gruppe von 24 Fischen (16 männliche und 8 weibliche Indi-

viduen), welche von Juli bis November in 30 m³ Betonteichen gehalten wurden, erhielten an-

statt NP einmal monatlich eine hohe Dosis des synthetischen Östrogens Ethinylestradiol

(EE2, Sigma Aldrich) intramuskulär appliziert (500 µg/kg Körpergewicht). EE2 wurde hierzu

in Äthanol vorgelöst und in 0,85%iger physiologischer NaCl-Lösung verabreicht. Parallel

wurden unbehandelte Fische unter ansonsten identischen Bedingungen als Kontrollgruppe

gehalten. Haltung und Fütterung erfolgte analog LZV IIIa.
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1.3.4. Übersicht über die wichtigsten Daten zur Versuchsdurchführung

Die wichtigsten Versuchsdaten der Intervallexposition adulter Regenbogenforellen in Nonyl-

phenol mit EE2-Kontrolle und H2O-Kontrollgruppe im Durchflußverfahren sind in der Ta-

belle 12 zusammengefaßt.

Die EE2-Kontrollgruppe erhielt viermal eine EE2-Injektion (500 µg/kg Körpergewicht 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 vorgelöst und in 0,85 %iger physiologischer

NaCl-Lösung verabreicht.

Tabelle 111: Übersicht über die Versuchsdaten der Intervallexposition adulter Regenbogen-

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

NP-Exposition Tierzahl
(n/gesamt = 144)

NP-Exposition

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

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

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

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

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

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

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

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

Tabelle 112: EE2-Injektionen adulter Regenbogenforellen (Juli bis November 1997)

EE2-Injektion Tierzahl
(n/gesamt = 48)

EE2-Injektionen
(Datum)

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

EE2-Injektion (4x500 µg/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 Toxizität von Nonylphenol bei juvenilen Karpfen und adulten

Regenbogenforellen kamen unterschiedliche Methoden zur Anwendung.

In Tabelle 12 sind in einer Gesamtübersicht alle durchgeführten Untersuchungen aufgeführt:

Tabelle 12: Gesamtübersicht der durchgeführten Untersuchungen

Langzeitexpositi-
on juveniler Karp-
fen in Nonylphe-

nol

Intervallexposi-
tion adulter Re-
genbogenforel-

len

Langzeitexposition
juveniler Karpfen in
nachgeklärtem Ab-

wasser
klinische Beobachtungen x x x
Verhaltensstudien (BavioQuant®) x
Hämatologie:
-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
- weißes Differentialblutbild x x x
- rotes Differentialblutbild x x x
- Enzymbestimmung GOT, GPT,
AP im Plasma

x

- Elektrolyte Ca2+ im Plasma x
- Glukose x
Vitellogeningehalt im Blutplasma
und der Leber

x x x

2.1. Klinische Beobachtungen der Testfische

Die Versuchstiere aller Expositionen wurden während des gesamten Expositionszeitraumes

einer detaillierten klinischen Untersuchung unterzogen. Geachtet wurde dabei auf eventuelle

Veränderungen des Verhaltens (Schreckhaftigkeit, Schwimm- und Fluchtverhalten), Störun-

gen der Futteraufnahme und der Atmung (z.B. Luftschnappen), sowie auf das Auftreten son-

stiger Krankheitssymptome bzw. Mortalitäten. Im Anschluss an die Exposition wurden gene-

rell bei allen Versuchs- und Kontrollfischen Körperlänge und –gewicht, bei den Karpfen der
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LZV I und II zusätzlich die entsprechenden Korpulenzfaktoren bestimmt. Darüberhinaus er-

folgte bei den Fischen aller Versuchsansätze eine parasitologische Begleituntersuchung.

2.2. Durchführung der Verhaltensmessung

Im Rahmen von Verhaltensstudien wurden NP- bzw. EE2-bedingte Effekte auf das

Schwimmverhalten juveniler Karpfen durch Aufzeichnung und Quantifizierung der spontanen

Bewegungsaktivitäten mittels des Analysesytems BehavioQuant studiert. Der Behavio-

Quant ist ein bildverarbeitendes Verhaltensmessgerät. Es wurde in Kooperation zwischen

der Gesellschaft für Strahlenforschung (GSF) und der Metacom Gesellschaft für Datensyste-

me in München entwickelt. Es dient dazu, auch geringfügige Verhaltensänderungen von Or-

ganismen zu quantifizieren. Diese Verhaltensänderungen sind äußerst sensible Kriterien für

Giftwirkungen in niedrigen Dosen. So läßt sich beispielsweise die toxische Wirksamkeit von

S-Triazinen auf Fische schon weit unter der Letalitätsgrenze nachweisen. Ein Beispiel: Die

LC50 für Atrazin liegt bei der Goldorfe Leuciscus idus melanotus bei 37 mg/l. Dagegen lag

die niedrigste Atrazindosis, bei der beim Zebrabärbling nach 28-tägiger Expositionszeit Ver-

haltensänderungen nachgewiesen werden konnten, bei 5 µg/l (OECD, 1984; Lorenz et al.,

1995). Den Verhaltensmessungen mit dem BehavioQuant liegt folgender Aufbau zugrunde

(siehe 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 Prüfraum für toxikologische Fischtests im

Durchflußverfahren der Versuchsanlage Wielenbach des Bayerischen Lan-

desamtes für Wasserwirtschaft

Vor jedem der Testbecken steht eine Videokamera. Diese Videokameras sind über einen

Multiplexer mit einer bildverarbeitenden Baugruppe verbunden, welche in einem Perso-

nalcomputer untergebracht ist. Der Computer schaltet sich während der Messungen alle 2

Minuten zum nächsten Testaquarium weiter. Während dieser 2 Minuten dauernden Messung

wird 25 mal pro Sekunde das aktuelle Bild mit dem vorher eingespeicherten Hintergrundbild

verglichen. Dabei werden die Größe 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 möglich, wenn die Fische durcheinander schwimmen. Aus den Be-

wegungsbahnen der Fische können nun eine ganze Reihe von Verhaltensgrößen errechnet

werden:

a) Mittelwerte und normierte Häufigkeitsverteilungen für die Schwimmhöhe
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b) Mittelwerte und normierte Häufigkeitsverteilungen für die Aufenthaltsorte in Hori-

zontalrichtung

c) Mittelwerte und normierte Häufigkeitsverteilungen für die Schwimmgeschwindigkeit

(Motilität). Diese Häufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten in einem

festgelegten Zeitraster (im Versuch 10 Sekunden) geben Auskunft über die Ungleich-

mäßigkeit 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 Häufigkeitsverteilungen für die Schwimmge-

schwindigkeiten in einem Zeitraster von 10 Sekunden ausgewertet.

Die Verhaltensmessungen an den sechs mit Videokamera versehenen Prüfbecken (jeweils ein

Prüfbecken der 1 g/l, 5 µg/l, 10 µg/l und 15 µg/l NP-Konzentrationen, ein Prüfbecken der

EE2-Kontrolle und ein Prüfbecken der H2O-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 Prüfraum für

Wartungs- und Reinigungsarbeiten an den Prüfaquarien, Fütterung, Kontrollieren der Dosier-

anlage, Nachfüllen von Stammlösungen usw. betreten werden mußte und somit das Verhalten

der Fische durch die Anwesenheit von Personen beinflußt worden wäre. Mindestens 15 Mi-

nuten vor Beginn der automatisierten Messungen wurde der Prüfraum dann wieder verlassen.

Bei einer Dauer der Einzelmessungen von 2 Minuten wurde jedes der 6 videokameraüber-

wachten Testaquarien 5 mal pro Stunde einer Einzelmessung unterzogen (6 Testaquarien mit

je 2 Minuten Einzelmessung ergibt insgesamt 12 Minuten Meßdaten). Dies ergab dann insge-

samt vormittags 15 Einzelmessungen und nachmittags 30 Einzelmessungen pro Testansatz.

Die Auswertung der Messungen, also in diesem Fall die normierten Häufigkeitsverteilungen

der Schwimmgeschwindigkeiten (Motilität), erfolgte folgendermaßen:

Die Bewegungbahnen der Fische wurden rechnerisch in Abschnitte von 10 Sekunden verlegt

und jeweils die Augenblicksgeschwindigkeit errechnet. Diese Augenblicksgeschwindigkeiten

wurden dann in 8 Größenklassen eingeteilt. Im Versuch wurde der Bereich für die Motilität

(motility) von 0 bis 24 gewählt, also 0 bis 24 px/s (= 0 bis 25 Pixel pro Sekunde). Die Häu-

figkeiten, in denen die einzelnen Größenklassen pro Messung vertreten sind, wurden zu einer
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normierten Häufigkeitsverteilung umgerechnet. „Normiert“ bedeutet, daß durch einen

Dreisatz die in den einzelnen Größenklassen vertretenen Häufigkeitszahlen so umgerechnet

werden, daß die Gesamtsumme aller Einzelwerte auf 1 gebracht wird. Das heißt, daß bei Mo-

tility 1 ein Fisch in der Flächenprojektion 1 px/s zurücklegt, das sind 1/256 der Bildbreite.

Die Videokameras waren so eingestellt, daß die Länge der Testaquarien von 80 cm die Bild-

breite gerade ausfüllten. Da es sich hier um die Flächenprojektion der Wegstrecken handelte,

ist ein Umrechnen auf die realen Schwimmgeschwindigkeiten nur bedingt richtig. Im Prinzip

wäre eine Abschätzung der mittleren realen Schwimmgeschwindigkeiten möglich, wenn man

einen mittleren Projektionsfaktor zugrunde legt, der für jede Meßanordnung gesondert zu

bestimmen ist. Doch bei der hier verwendeten Bewegungsanalyse im Zeitraster wäre diese

Abschätzung zwangsläufig fehlerhaft geworden. Sie wäre auch überflüssig gewesen, weil es

bei den vorliegenden Untersuchungen nur auf die Unterschiede zu den Kontrollansätzen unter

den gleichen normierten Bedingungen ankommt. Die über jeweils einen Tag gemittelten nor-

mierten Häufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten ergaben kein erkennbares

Bild einer Konzentrations-Wirkungs-Beziehung. Daher wurde geprüft, ob die tageszeitlichen

Veränderungen dieser Motilitätsmuster der Kontrollen sich bei den mit Nonylphenol behan-

delten Fischgruppen in gleicher Weise verändern. Dazu wurden wochenweise (Montag bis

Freitag) jeweils die normierten Häufigkeitsverteilungen der Schwimmgeschwindigkeiten so

zusammengefaßt, daß 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 Häufigkeitsverteilung

aufgemittelt wurden. Die Werte von Montag bis Freitag von 9 bis 10 Uhr sind wiederum zu-

sammen 25 Einzelmessungen, die wiederum zu einer gemeinsamen Häufigkeitsverteilung

zusammengefaßt worden sind, usw. Gegen einen üblichen Einwand von Statistiker-Seite, für

jeden Testansatz gälte n = 1, weil alle 22 Fische im selben Aquarium sitzen und einander

nachschwimmen, d. h. einander beinflussen, was soweit richtig ist, läßt sich sagen, daß die

Meßwerte aller 22 Fische zusammengefaßt wurden. Aber es ist nicht richtig, daß verschiede-

ne am selben Aquarium durchgeführte Messungen auch unter der Prämisse n = 1 zusammen-

gefaßt werden müssen. Wie frühere 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 höherer Aktivität Phasen nied-
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riger Aktivität folgen, läuft das Aktivitätsmuster zeitlich gewissermaßen wellenförmig ab. Bei

einer Einzelmessungsdauer von 2 Minuten gleicht sich dies bereits so gut aus, daß mehrere

unmittelbar hintereinander aufgenommene Einzelmessungen schon sehr ähnliche Meßergeb-

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, daß die Ergebnisse der Messungen nicht so miteinander verbunden waren, daß das Ver-

halten während der vorangegangenen Messung noch eine Auswirkung auf das der aktuellen

Messung hatte (Spieser, 1997).

2.3. Hämatologische Untersuchungen

Bei der Langzeitexposition juveniler Karpfen im Laborversuch (LZV I) wurden je 10 Fische

der 4 verschiedenen NP-Konzentrationen (1 µg NP/l, 5 µg NP/l, 10 µgNP/l, 15 µg NP/l), und

je 10 Fische der 3 Kontrollansätze (H2O-Kontrolle, Ethanol-Kontrolle, EE2-Kontrolle), also

insgesamt 84 Fische für die hämatologischen Untersuchungen verwendet.

Bei den juvenilen Karpfen des LZV II wurden je 10 Fische, die ausschließlich dem Abwasser

ausgesetzt waren oder die zusätzlich mit Arkopal behandelt wurden, sowie je 10 H2O-

Kontrollen bzw. EE2-Kontrollen, also insgesamt 40 Fische hämatologisch untersucht.

Bei der Intervallexposition adulter Regenbogenforellen wurden im LZV IIIa jeweils 12 Fische

der 2 verschiedenen Konzentrationen und der verschiedenen Untersuchungsintervalle (1 µg

NP/l/1-malige Exposition, 10 µg NP/l/1-malige Exposition, 1µg NP/l/2-malige und 10 µg

NP/l/2-malige Exposition, 1 µg NP/l/3-malige und 10 µg/l/3-malige Exposition, 1 µg NP/l4-

malige und 10 µg NP/l/4-malige Exposition) und im LZV IIIb ebenfalls 12 Fische der 2 Kon-

trollansätze (H2O-Kontrolle, EE2-Kontrolle), also insgesamt 120 Fische für die hämatologi-

schen Untersuchungen verwendet.
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2.3.1. Betäubung 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 Prüfbecken gekeschert und in einen Behälter mit Betäubungslösung (1,1,1-

Trichlor-2-methyl-2-propanol-Hemidrat, 1,5 -2 g/l H2O, Merck) gesetzt. Nach der Betäubung

erfolgte die Blutentnahme mit heparanisierten Einmal-Injektionskanülen (0,35 x 14) und auf-

gesetzten Einmalspritzen durch Punktion der Kandalvene. Die bei den juvenilen Karpfen ge-

wonnene Blutmenge betrug etwa 3% des Körpergewichtes (etwa 0,45 ml Blut pro Karpfen).

Anschließend wurden die Karpfen seziert bzw. für die entsprechenden durchzuführenden

Fischtestparameter weiter verarbeitet.

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

Zu Versuchsende von LZV IIIa und LZV IIIb wurden die Regenbogenforellen mit Keschern

aus den Prüfrinnen bzw. Betonteichen der Wielenbacher Anlage herausgefischt und in einer

Wanne mit Betäubungslösung (Ethylenglykolmonophenylether, 0,8 ml/l H2O, Merck) be-

täubt. Danach erfolgte die Blutentnahme mit heparinisierten Einmal-Injektionskanülen (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-

schließend wurden die Regenbogenforellen seziert bzw. für die entsprechenden durchzufüh-

renden Fischtestparameter weiter verarbeitet.

2.3.2. Untersuchung der Blutparameter

Im Rahmen der LZV I, II, IIIa und IIIb wurden im Abschluss an die Expositionen jeweils 12

Tiere pro Gruppe (LZV  I und II) bzw. 10 Tiere pro Gruppe (LZV IIIa und IIIb) einer häma-

tologischen Untersuchung unterzogen.

Die Blutentnahme erfolgte unmittelbar nach der Betäubung in Ethylenglycolmonophenylether

(Konzentration: 1:1000; Merck, Darmstadt) mit heparinisierten Einmalinjektionskanülen und

-spritzen durch Punktion der Vena caudalis. Die Hämatokritbestimmung wurde mit heparini-

sierten Hämatokrit-Kapillaren  für Minizentrifugen (32 mm, 9 µl; Bayer Diagnostik) unter
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Verwendung einer Compur-M-1101-Mikrozentrifuge durchgeführt. Zur Sicherheit und Er-

höhung der Genauigkeit wurden jeweils Doppelmessungen durchgeführt. Zur Messung des

Hämoglobingehaltes (Hb) kam die standardisierte Hämoglobin-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 weißer und

roter Blutzellen (weiße und rote Differentialblutbilder) erfolgte an nach Pappenheim gefärb-

ten Blutausstrichen bei 1.000-facher Vergrößerung. Zur Ermittlung der Gesamtzahl der Leu-

kozyten und Erythrozyten wurde Blut in spezielle Mischpipetten aufgezogen und mit der Fär-

belösung nach Natt and Herrick (1952) verdünnt. Die Auszählung erfolgte mikroskopisch bei

250-facher Vergrößerung in einer Zählkammer nach Neubauer. Aus den ermittelten Blutwer-

ten wurden folgende Erythrozytenindices berechnet:

- Das mittlere Erythrozytenvolumen, MCV (mean corpuscular volume)

- Der mittlere Hämoglobingehalt der Einzelerythrozyten, MCH (mean corpuscular he-

moglobin)

- Die mittlere Hämoglobinkonzentration der Erythrozyten, MCHC (mean corpuscular

hemoglobin concentration)

Die statistische Auswertung der hämatologischen Daten erfolgte mit Hilfe der SPSS-

Software. Zunächst wurde eine explorative Datenanalyse durchgeführt. Im Fall einer Homo-

genität der Varianzen wurde zur Überprüfung möglicher Unterschiede zwischen den Gruppen

die ANOVA Varianzanalyse, gefolgt vom Dunnett t-test, herangezogen. Im Falle einer Inho-

mogenität hingegen wurden der nichtparametrische Kruskal-Wallis Test sowie der Mann-

Whitney U-test durchgeführt.

Klinisch-chemische Parameter konnten aufgrund der erforderlichen hohen Blutmenge nur bei

adulten Regenbogenforellen der LZV IIIa und IIIb durchgeführt werden. Hierzu wurden etwa

1,5 ml Blut in 2 ml-Eppendorfgefäße überführt und bei 1610 g und 3°C für 12 Minuten zen-

trifugiert (Zentrifuge: Sigma-3 MK). Das überstehende Plasma wurde abpipettiert und zur

Aktivitätsmessung 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 Naßchemieverfahren (Dr. Lange Küvettentest) photometrisch (Photometer: Dr.

Lange, CADAS 100) analysiert.

Die statistische Auswertung erfolgte wie oben beschrieben wieder mit Hilfe der SPSS Soft-

ware.
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IV. Ergebnisse

1. Allgemeine Untersuchungen

Wie im Berichtsteil „III. Material und Methoden“ dargestellt, wurde während der Expositi-

onsversuche eine kontinuierliche, klinische Beobachtung der Testfische durchgeführt. Mit

Ausnahme einer geringgradig reduzierten Aktivität ließen 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. näher erläu-

tert. Die Tiere zeigten keinerlei Krankheitssymptome, die Futteraufnahme war ungestört. Eine

regelmäßig durchgeführte parasitologische Begleituntersuchung ergab keine Anzeichen für

einen Befall mit Ektoparasiten. Bei den adulten Regenbogenforellen von LZV IIIa und IIIb

waren keine Effekte auf Körpergewicht oder Körperlänge feststellbar. Die Bestimmung der

Korpulenzfaktoren im Rahmen von LZV I und LZV II ließen hingegen Unterschiede zwi-

schen den Gruppen erkennen. Während bei den Karpfen des LZV I ausschließlich die EE2-

behandelte Passivkontrolle signifikant höhere Korpulenzfaktoren aufwies, waren diese im

LZV II insbesondere bei den Abwasserkarpfen deutlich erhöht (Abbildungen 15 und 16).

Abbildung 15: Korpulenzfaktoren bei juvenilen Karpfen nach 70-tägiger Exposition in
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  Nonylphenol bzw. EE2-Behandlung (LZV I); **p < 0,01
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Abbildung 16: Korpulenzfaktoren bei juvenilen Karpfen nach 35-tägiger 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 während der 10. Untersuchungswoche im Hinblick auf die Schwimmgeschwindigkeiten

deutliche Veränderungen. Nonylphenol-exponierte und EE2-behandelte Tiere ließen diesbe-

züglich ein sehr ähnliches Verhaltensmuster erkennen. Verglichen mit den Kontrollfischen

war bei den behandelten Tieren eine signifikante Verminderung der Schwimmgeschwindig-

keit nachweisbar (Abbildung 17). Während die Verlangsamung in den Morgenstunden (8.00 -

12.00) auf Tiere beschränkt war, welche den beiden höchsten NP-Konzentrationen von 10

und 15 µg/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 ließen keine

tageszeitabhängigen Veränderungen 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. Hämatologische Untersuchungen ( LZV I, II, IIIa, IIIb)

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

mit Ethinylestradiol (EE2)

Hämoglobin, Hämatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

In der Regel lagen die Meßwerte für 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 höchsten NP-Konzentrationen 10 und

15 µg/l ausgesetzt waren sowie bei EE2-behandelten Tieren. Bei letzteren war zudem ein si-

gnifikant niedrigerer Hämoglobingehalt im Blut festzustellen. Der Hämatokrit wurde weder
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durch NP-Exposition noch durch EE2-Behandlung signifikant verändert. Die Ergebnisse sind

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

Tabelle 13: Hämoglobin, Hämatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen

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

Tiergruppe Hämoglobin

(g/dl)

Hämatokrit

(%)

Erythrozyten

(106/µl)

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 µg/kg KG) 6,03** ± 0,36 32,45 ± 2,72 1,07** ± 0,12

1 µg NP/l 7,41 ± 0,91 36,15 ± 3,74 1,20 ± 0,25

5µg NP/l 7,82 ± 0,65 37,55 ± 2,65 1,33 ± 0,16

10 µg NP/l 6,65 ± 0,63 32,50 ± 2,01 1,13** ± 0,08

15 µg NP/l 6,88 ± 1,33 31,60 ± 3,55 0,85*** ± 0,16

**p < 0,01; ***p < 0,001
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Abbildung 18: Hämoglobingehalt bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw. EE2-

Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10); **p < 0,01
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Abbildung 19: Hämatokrit-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

Ausschließlich nach Exposition in 15 µg NP/l war das mittlere Erythrozytenvolumen (MCV)

der Karpfen gegenüber dem der Kontrolltiere signifikant erhöht. Ebenso zeigte sich die mitt-

lere Hämoglobin-Konzentration des Einzelerythrozyten (MCH) bei den der höchsten NP-

Konzentration ausgesetzten Tieren deutlich erhöht. Die Hämoglobin-Konzentration der

Erythrozyten (MCHC) erwies sich bei EE2-behandelten Tieren als signifikant vermindert. Die

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

Tabelle 14: Erythrozytenindices bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw. EE2-

Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10)

Tiergruppe MCHC

in g Hb/dl Ery

MCH

in pg

MCV

in µm3

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 µg/kg KG) 18,66* ± 1,29 56,52 ± 4,97 304,29*** ± 24,55

1 µg NP/l 20,48 ± 0,98 63,33 ± 10,39 309,47 ± 49,08

5µg NP/l 20,81 ± 0,66 59,43 ± 5,05 285,86 ± 25,81

10 µg NP/l 20,43 ± 0,81 59,37 ± 8,17 290,07 ± 32,73

15 µg NP/l 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 höchsten

Testkonzentrationen 10 und 15 µg NP/l ausgesetzt waren, sowie bei den EE2-behandelten

Tieren eine signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Retikulozyten. Die Ergebnis-

se aus der Zählung 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 µg/kg KG) 85,30*** ± 4,92 14,70*** ± 4,92

1 µg NP/l 98,60 ± 0,80 1,40 ± 0,80

5µg NP/l 98,40 ± 0,92 1,60 ± 0,92

10 µg NP/l 96,90 ± 1,14 3,10* ± 1,14

15 µg NP/l 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 µg NP/l zu verzeichnen. Die Ge-

samtzahlen der Leukozyten sind in der Tabelle 16 zusammengefaßt. 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 (103 /µl)

Kontrolle 35,30 ± 11,00

Ethanol-Kontrolle 28,30 ± 11,78

EE2 (500 µg/kg KG,3 x i.m.) 17,06*** ± 3,72

1 µg NP/l 26,40 ± 15,80

5 µg NP/l 20,20** ± 7,72

10 µg NP/l 29,80 ± 12,97

15 µg NP/l 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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Weißes Differentialblutbild

Die Auswertung des weißen Differentialblutbildes ergab bei NP-exponierten Karpfen keine

von den Kontrolltieren abweichenden Befunde. EE2-behandelte Individuen hingegen ließen

eine signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Lymphozyten, verbunden mit einer

Abnahme des Anteils heterophiler Granulozyten erkennen. Die Ergebnisse der weißen Diffe-

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

Tabelle 17: Weißes Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.

EE2-Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10)

Tiergruppe Lymphozyten (%) Heterophile Granulozyten (%) Monozyten (%)

Kontrolle 95,6 ± 1,7 4,4 ± 1,9 0,00 ± 0,00

Ethanol-Kontrolle 96,8 ± 0,9 3,3 ± 0,9 0,00 ± 0,00

EE2 (500 µg/kg KG) 98,0** ± 0,9 2,00** ± 0,9 0,00 ± 0,00

1 µg NP/l 95,1 ± 1,4 4,9 ± 1,2 0,00 ± 0,00

5 µg NP/l 95,9 ± 1,0 4,1 ± 1,0 0,00 ± 0,00

10 µg NP/l 95,9 ± 0,9 4,1 ± 1,1 0,00 ± 0,00

15 µg NP/l 95,6 ± 0,9 4,4 ± 0,8 0,00 ± 0,00

** p < 0,01
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Abbildung 23: Weißes Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach NP-Exposition bzw.

EE2-Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10); ** p < 0,01
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LZV II: Langzeitexposition juveniler Karpfen in kommunalem Abwasser (Abwasserver-

suchsfeld Großlappen) bzw. Behandlung mit Ethinylestradiol (EE2)

Hämoglobin, Hämatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Bei den Karpfen beider Abwasser-Testansätze 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 Hämatokrits sowie des

Hämoglobingehaltes im Blut gegenüber Kontrolltieren. Die Ergebnisse sind in Tabelle 18 und

in den Abbildungen 24 bis 26 dargestellt.

Tabelle 18: Hämoglobin, Hämatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei juvenilen Karpfen

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

10)
Tiergruppe Hämoglobin (g/dl) Hämatokrit (%) Erythrozyten (106/µl)

Kontrolle 8,65 ± 1,95 42,30 ± 6,13 1,69 ± 0,30

EE2 (500 µg/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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Abbildung 24: Hämoglobingehalt bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwasser bzw.

nach EE2-Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10); *p < 0,05; ***p < 0,001
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Abbildung 25: Hämatokrit-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 Veränderungen 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

in g Hb/dl Ery

MCH

in pg

MCV

in µm3

Kontrolle 202,85 ± 28,73 517,80 ± 112,06 255,73 ± 48,29

EE2 (500 µg/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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Rotes Differentialblutbild

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

Zählung 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 µg/kg KG) 81,90*** ± 5,94 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 ausschließlich bei EE2-behandelten

Karpfen eine signifikante Zunahme von Leukozyten im Blut. Die bei den Fischen der beiden

Abwasser-Versuchsansätze ermittelten Werte stimmten mit den Kontrollbefunden überein.

Die Ergebnisse der Leukozytenzählung 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 (103 /µl)

Kontrolle 22,65 ± 4,98

EE2 (500 µg/kg KG,3 x i.m.) 73,70*** ± 17,20

Abwasser 25,60 ± 3,78

Abwasser + Arkopal 27,80 ± 5,33

*** p < 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
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Weißes Differentialblutbild

Die Auswertung des weißen Differentialblutbildes ergab bei EE2-behandelten Individuen eine

signifikante Zunahme des prozentualen Anteils von Lymphozyten bei gleichzeitiger Abnahme

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

pen unterschieden sich bezüglich des weißen Blutbildes nicht von den Kontrolltieren. Tabelle

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

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

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

Tiergruppe Lymphozyten (%) Heterophile Granulozyten (%) Monozyten (%)

Kontrolle 95,2 ± 1,4 4,8 ± 1,4 0,00 ± 0,00

EE2 (500 µg/kg KG) 98,2** ± 0,9 1,8** ± 0,7 0,00 ± 0,00

Abwasser 95,5 ± 1,1 4,5 ± 1,1 0,00 ± 0,00

Abwasser + Arkopal 95,1 ± 1,4 4,9 ± 1,4 0,00 ± 0,00

** p < 0,01
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Abbildung 29: Weißes Differentialblutbild bei juvenilen Karpfen nach Exposition in Abwas-

ser bzw. nach EE2-Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 10); ** p < 0,01
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LZV IIIa: Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen in Nonylphenol

Hämoglobin, Hämatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Bezüglich der Parameter Hämoglobingehalt, Hämatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten

unterschieden sich die Meßwerte 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: Hämoglobin, Hämatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten Regenbo-

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

Tiergruppe Hämoglobin

(g/dl)

Hämatokrit

(%)

Erythrozyten

(106/µl)

Kontrolle 10,70 ± 2,35 57,79 ± 9,09 1,23 ± 0,17

1 µg NP/l 10,68 ± 1,17 61,54 ± 6,24 1,21 ± 0,25

10 µg NP/l 9,82 ± 1,20 57,42 ± 7,38 1,04 ± 0,21

Abbildung 30: Hämoglobingehalt bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition

(Mittelwert ± SD; n = 12)
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Abbildung 31: Hämatokrit-Werte bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition

(Mittelwert ± SD; n = 12)

Abbildung 32: Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwert ± SD; n = 12)
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Erythrozytenindices

Die Berechnung der Erythrozytenindices MCHC (mittlere Hämoglobinkonzentration der Ery-

throzyten), MCH (mittlerer Hämoglobingehalt der Einzelerythrozyten) sowie MCV (mittleres

Erythrozytenvolumen) ergab bei NP-exponierten Individuen keine signifikanten Abweichun-

gen gegenüber den Kontrolltieren. In Tabelle 24 sind die Mittelwerte und Standardabwei-

chungen für die einzelnen Indices dargestellt.

Tabelle 24: Erythrozytenindices bei adulten Regenbogenforellen nach NP-Exposition

(Mittelwert ± SD; n = 12)

Tiergruppe MCHC

in g Hb/dl Ery

MCH

in pg

MCV

in µm3

Kontrolle 182,95 ± 18,28 881,61 ± 210,74 478,68 ± 92,44

1 µg NP/l 173,86 ± 13,00 917,38 ± 188,19 525,87 ± 89,98

10 µg NP/l 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 µg 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 µg NP/l 98,42* ± 0,76 1,58* ± 0,76

10 µg NP/l 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 µg

NP/l ausgesetzt waren, keine Zunahme der Gesamtleukozytenzahlen gegenüber 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 (103 /µl)

Kontrolle 11,63 ± 3,53

1 µg NP/l 17,13 ± 4,57

10 µg NP/l 18,25 ± 7,32
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Abbildung 34: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwert ± SD; n = 12)

Weißes Differentialblutbild

Die Auswertung des weißen Differentialblutbildes ergab bei Regenbogenforellen nach NP-

Exposition im Vergleich zu Kontrolltieren keine signifikanten Veränderungen im Hinblick

auf die prozentualen Anteile der verschiedenen Leukozytenpopulationen. Die ermittelten

Messdaten sind in Tabelle 27 und Abbildung 35 dargestellt.

Tabelle 27: Weißes 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 µg NP/l 68,25 ± 6,7 31,75 ± 6,6 0,00 ± 0,00

10 µg NP/l 70,34 ± 8,6 29,66 ± 8,7 0,00 ± 0,00
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Abbildung 35: Weißes Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwert ± SD; n = 12)

LZV IIIb: Behandlung adulter Regenbogenforellen mit Ethinylestradiol (EE2)

Hämoglobin, Hämatokrit, Gesamtzahl der Erythrozyten

Die hämatologischen Untersuchungen ergaben bei EE2-behandelten Regenbogenforellen eine

signifikante Verminderung des Hämoglobingehaltes, des Hämatokrits und der Gesamtrythro-

zytenzahl. Die Untersuchungsergebnisse sind in der Tabelle 28 sowie in Abbildung 36 bis 38

dargestellt.
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Tabelle 28: Hämoglobingehalt, Hämatokrit und Gesamtzahl der Erythrozyten bei adulten

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

Tiergruppe Hämoglobin

(g/dl)

Hämatokrit

((%)

Erythrozyten

(106/µl)

Kontrolle 10,94 ± 1,46 60,42 ± 8,00 1.20 ± 0,21

EE2 (500 µg/kg KG) 9,21* ± 2,16 53,17* ± 8,02 0,86** ± 0,17

*p < 0,05, **p < 0,001
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Abbildung 36: Hämoglobingehalt bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung

(Mittelwert ± SD; n = 12); *p < 0,05
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Abbildung  37: Hämatokrit-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 höheres 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 verän-

dert. Die Erythrozytenindices sind in der Tabelle 29 dargestellt.

Tabelle 29: Erythrozytenindices bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-Behandlung

(Mittelwert ± SD; n = 12)

Tiergruppe MCHC

in g Hb/dl Ery

MCH

in pg

MCV

in µm3

Kontrolle 188,07 ± 29,45 986,76 ± 180,77 519,57 ± 88,41

EE2 (500 µg/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 gegenüber 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 µg/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 Leukozytenzählungen 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 für die beiden Gruppen

gegenübergestellt.

Tabelle 31: Gesamtzahl der Leukozyten bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-

Behandlung (Mittelwert ± SD; n = 12)

Tiergruppe Gesamtzahl der Leukozyten (103 /µl)

Kontrolle 10,09 ± 4,97

EE2 (500 µg/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)

Weißes Differentialblutbild

Die Auswertung des weißen Differentialblutbildes ließ 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 Überblick über die Befunde.

Tabelle 32: Weißes 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 µg/kg KG) 80,66** ± 7,4 19,34** ± 7,4 0,00 ± 0,00

** p < 0,01
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Abbildung 41: Weißes Differentialblutbild bei adulten Regenbogenforellen nach EE2- Be-

handlung (Mittelwert ± SD; n = 12); **p < 0,01

2.3. Klinisch-chemische Untersuchungen (LZV IIIa, IIIb)

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

Enzymaktivität (GOT, GPT, AP)

Die Plasmaaktivitäten der Transaminasen GOT und GPT sowie der alkalischen Phosphatase

AP ließen bei NP-exponierten Individuen eine deutliche Abnahme erkennen. Während die

GOT und die GPT nur bei Fischen der höchsten Testkonzentration von 10 µg NP/l eine signi-

fikante Abnahme ihrer Aktivität zeigten, erwies sich die Aktivität der AP nur bei Fischen, die

1 µg NP/l ausgesetzt waren, als deutlich vermindert. Tabelle 33 und Abbildungen 42 bis 44

geben einen Überblick über die Analysenergebnisse.

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

Exposition (Mittelwerte ± SD; n = 12)
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Tiergruppe GOT

(U/l)

GPT

(U/l)

AP

(U/l)

Kontrolle 237,9 ± 41,5 9,3 ± 1,3 127,9 ± 46,6

1 µg NP/l 193,7 ± 44,7 8,5 ± 1,4 74,4**± 25,8

10 µg NP/l 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-Aktivität im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwerte ± SD; n = 12); *** p < 0,001
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Abbildung 43: GPT-Aktivität im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach NP-

Exposition (Mittelwerte ± SD; n = 12); *** p < 0,001
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Abbildung 44: AP-Aktivität 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 µg NP/l ausgesetzt waren, gegenüber denen von

Kontrolltieren als signifikant erniedrigt. In Tabelle 34 und den Abbildungen 45 und 46 sind

die Meßwerte für Glukose und Kalzium zusammengefaßt.

Tabelle 34: Glukose- und Kalziumgehalt im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen

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

Tiergruppe Glukose

(mg/dl)

Kalzium

(mg/dl)

Kontrolle 105,91 ± 30,02 12,56 ± 2,03

1 µg NP/l 106,18 ± 28,98 12,04 ± 2,99

10 µg NP/l 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)

Enzymaktivität (GOT, GPT, AP)

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

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

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

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

Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 12)

Tiergruppe GOT

(U/l)

GPT

(U/l)

AP

(U/l)

Kontrolle 132,2 ± 77,4 9,9 ± 5,2 117,8 ± 28,5

EE2 (500 µg/kg KG) 135,0 ± 39,6 9,4 ± 2,2 99,1 ± 25,2
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Abbildung 47: GOT-Aktivität im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-

Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 12)
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Abbildung 48: GPT-Aktivität im Blutplasma bei adulten Regenbogenforellen nach EE2-

Behandlung (Mittelwerte ± SD; n = 12)
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Abbildung 49: AP-Aktivität 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

(mg/dl)

Kalzium

(mg/dl)

Kontrolle 127,13 ± 20,91 11,83 ± 2,90

EE2 (500 µg/kg KG) 70,60***± 9,07 25,11*** ± 6,00

*** p < 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

0

5

10

15

20

25

30

35

Kontrolle EE2

m
g/

dl

***

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 „Ökotoxikologie“ beinhaltet eine multidisziplinäre Forschungsrichtung, welche

sehr unterschiedliche, naturwissenschaftliche Fachrichtungen miteinbezieht. Eine bedeutende

Aufgabe der Ökotoxikologie beinhaltet die Beurteilung von Schadstoffbelastungen in Ober-

flächengewässern. Die Indikatororganismen zur Abbildung ökotoxischer Wirkungen gehören

ganz unterschiedlichen biologischen Organisationsebenen an. Aufgrund der Komplexität der

einzelnen Wirkungsketten und deren Gesetzmäßigkeiten ist eine direkte Untersuchung der

Ebenen der Biozönose sowie weitgehend auch auf der ökosystemaren Ebene nicht möglich.

Somit lassen sich zuverlässige 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. Biozönotische und ökosystemare Interaktionen können hierbei jedoch nicht beur-

teilt werden. Auf der Organisationsebene des Individuums können seit jeher biologische Ge-

setzmäßigkeiten mit bekannten und gesicherten Methoden untersucht werden (Rudolph und

Boje, 1986).

Aus diesen Gründen muß man sich zur Erforschung der aquatischen Toxizität 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 für Schadstoffbelastungen darstellen und nicht zuletzt auch im Hinblick auf den Men-

schen wichtige Informationen zur Risikoabschätzung von Umweltchemikalien liefern. Ein

wesentlicher Vorteil von Laborstudien gegenüber Freilanduntersuchungen ist darin zu sehen,

daß die Fische im Freiland neben den chemischen Schadstoffen einer weiteren Vielzahl schä-

digender Einflüsse, wie beispielsweise Kranheitserregern oder Veränderungen limnochemi-

scher bzw. limnophysikalischer Parameter ausgesetzt sind. Somit wird eine ursächliche Zu-

ordnung der ermittelten Effekte häufig erschwert. Andererseits ist eine Übertragbarkeit von

Resultaten aus Laboruntersuchungen auf Freilandbedingungen wiederum nur eingeschränkt

möglich, da die erwähnten komplexen Verhältnisse unter Laborbedingungen nicht simuliert
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werden können. Diese Feststellungen fanden auch in den entsprechenden nationalen und in-

ternationalen Regelungen für ökotoxikologische Prüfungen Berücksichtigung. Nach dem

deutschen Chemikaliengesetz ist in der Grundstufe die Ermittlung der akuten Toxizität an

einer Fischart vorgesehen. Ermittelt werden dabei die niedrigsten Konzentrationen einer Prüf-

substanz, bei denen letale Wirkungen auftreten (Rudolph und Boje, 1986). Diese Wirkungen

stellen zwar das deutlichste, aber dafür auch mit Abstand gröbste Maß für die schädlichen

Wirkungen einer Substanz dar. Eventuelle mit Verzögerung eintretende Primär- und Sekun-

därfolgen bleiben unberücksichtigt. Aus den sogenannten LC50 - Werten unschädliche Kon-

zentrationen zu ermitteln, ist demzufolge kaum möglich. Aus diesem Grund ist in Stufe 1 des

deutschen Chemikaliengesetzes ein Test zur Beurteilung der längerfristigen Fischtoxizität 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 während 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 beziehungsweise der Schwellenkonzentration

erfolgt dabei in der Regel mittels klassischer toxikologischer Prüfparameter wie beispielswei-

se Mortalität, Wachstumsrate oder Veränderungen im Verhalten und Aussehen. Dies ist aus

wissenschaftlicher und ethischer Betrachtungsweise unbefriedigend. Es sollte hierbei zum

einen aus Tierschutzgründen 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 Ökotoxikologie dar. Mit den Methoden der medizini-

schen Toxikologie lassen sich morphologische und funktionelle Veränderungen von Organen

und Geweben innerhalb eines Organismus nachweisen. Im Vordergrund stehen dabei die Un-

tersuchung der Zellen, der Gewebe- und Körpersäfte als Orte der Aufnahme, Anreicherung,

Metabolisierung und Wirkung von Umweltchemikalien mit den gesicherten Methoden der

medizinischen Toxikologie wie zum Beispiel der Pathologie und der Hämatologie. Solche

Untersuchungen ermöglichen weitreichende Informationen über den Gesundheitszustand der

Testfische und besitzen deshalb in der modernen Wirkungsforschung große Bedeutung. Somit

lassen sich Aussagen über sichtbare Wirkungen wassergefährdender Umweltchemikalien

sinnvoll ergänzen und besser interpretieren, und wie im Falle der NOEC hinsichtlich ihres
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Schutzaspektes für aquatische Ökosysteme besser prüfen. Beschränkt sich die Prüfung einer

Substanz nur auf die adspektorisch erfaßbaren Veränderungen, dann ist nicht auszuschließen,

daß solche nicht hinterfragten Effekte eine andere Ätiologie haben als die durch die entspre-

chende Umweltchemikalie induzierte. Hier kämen beispielsweise Parasitosen, mikrobielle

Infektionen, Vorschädigungen u.ä. in Frage. Auch können selbst Fische mit erheblichen Ge-

sundheitsschäden längere Zeit klinisch inapparent erscheinen. Erst fundierte medizinisch-

toxikologische Untersuchungen informieren über adspektorisch nicht erfaßbare Gesundheits-

schäden. Die Ergebnisse der Atrazinprüfung zeigten, daß der entsprechende Wirkungswert

um den Faktor 16 niedriger liegt als der von Rudolph und Boje (1986) als maßgeblich erach-

tete NOEC-Wert von 80 µg/l/28 Tage/Zebrabärbling. Vom Atrazinhersteller selbst (CIBA-

Geigy AG,1992) wurden 60 µg/l/21 Tage/Regenbogenforelle als maßgeblicher NOEC-Wert

mitgeteilt. Diese beiden NOEC-Werte liegen in einem Konzentrationsbereich, in welchem

degenerative und nekrotische Veränderungen in den Fischen auftreten. In Anbetracht der hi-

stopathologisch festgestellten schwerwiegenden und irreversiblen Gesundheitsschäden bei

den Fischen stellen die genannten NOEC-Werte keinen ausreichenden Schutzaspekt für das

Leben der Fische dar. Vielmehr zeigen diese Untersuchungsergebnisse, daß die Pathologie,

Hämatologie und andere medizinische Disziplinen dafür geeignet sind, Schadwirkungen auf

Fische in integrativer Weise zu erfassen und präzise zu beschreiben. Ihre Arbeitsmethoden

leisten darüberhinaus einen wichtigen Beitrag zur Ausgrenzung und Tilgung von Krankheiten

und Haltungsschäden bei Versuchsfischen. Für die Zulassung von Medikamenten ist die

Vorlage der Befunde aus der pathologischen Untersuchung der Testtiere, wie Mäuse, Ratten

usw., obligat. Während jedoch Medikamente auf ärztlichen Rat hin und nur mit Einwillgung

des Patienten zur Wirkung kommen sollten, müssen Menschen, Tiere und Pflanzen unfreiwil-

lig mit Umweltgiften leben. Daher ist es unbedingt notwendig, daß analog zu den Zulas-

sungsverfahren für Pharmaka auch für die Zulassung von Umweltchemikalien vor allem pa-

thologische und hämatologische Untersuchungen gefordert werden, beispielsweise an Fi-

schen, wenn es um Substanzen geht, welche das Wasser kontaminieren können. Der damit

verbundene Mehraufwand ist als ein Beitrag für einen präventiven Umweltschutz dringend

vonnöten.
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2. Versuchsplanung

Für die Durchführung des 70-Tage-Langzeitversuches zur Ermittlung der subakuten Toxizität

von NP bei juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) konnte auf die sich in fünf vorangegangenen

Substanzprüfungen bewährte Toxikologie-Prüfanlage des Bayerischen Landesamtes für Was-

serwirtschaft, Abteilung Gewässerökologische Forschung, zurückgegriffen werden. Um spä-

ter die Kontrollansätze und die Prüfansätze ohne störende Einflüsse vergleichen zu können,

fordert die Prüfrichtlinie zum „Verlängerten Toxizitätstest beim Zebrabärbling Brachydanio

rerio“ eine Standardisierung der Versuchsbedingungen. Somit lassen sich Unterschiede zwi-

schen den Prüfgruppen rein auf die Testsubstanz zurückführen. Diese Forderungen wurden

bezüglich der Art des Testes, der Fischart, der Testsubstanz und ihrer Zumischung, der Qua-

lität und Quantität des Testwassers und des Managements (Fütterung, Reinigung, Beleuch-

tung, Temperatur, Sauerstoffgehalt, pH-Wert) erfüllt. Die Fischgröße lag bei der für Karpfen

empfohlenen Maximalgröße von durchschnittlich 7 ± 1 cm (Rudolph und Boje, 1986). Dies

war erforderlich, um die für die hämatologischen Untersuchungen benötigten Mengen an Blut

zu erhalten. Für die Durchführung der Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen wäh-

rend der Zeit der Gonadenreifung bis zur Laichreife (LZV IIIa, LZV IIIb) stand, ebenfalls auf

dem Wielenbacher Gelände der Versuchsanlage des Bayerischen Landesamtes für Wasser-

wirtschaft, Abteilung Gewässerökologische Forschung, ein im Bruthaus neu eingerichteter

Prüfraum zur Verfügung. Auch hier wurden zur Ergebnisabsicherung Doppelprüfansätze

verwendet. Auch hier waren die Forderungen des Zebrabärblingstestes (Rudolph und Boje,

1986) erfüllt. Die Auswahl der Fischgröße richtete sich wiederum nach für weiterführende

Untersuchungen erforderlichen Kriterien, wie z.B. der benötigten Blutmenge für hämatologi-

sche und klinisch-chemische Untersuchungen sowie Reproduktionsstudien (nicht Gegenstand

vorliegender Arbeit). Im Versuch der 35-Tage-Exposition juveniler Spiegelkarpfen in nach-

geklärtem Großlappen-Abwasser und in nachgeklärtem Großlappen-Abwasser plus Arkopal

(LZV II) wurde aufgrund der örtlichen Gegebenheiten, es standen im Prüfraum nur zwei

halbtechnische Versuchskläranlagen zur Verfügung, auf Doppelprüfansätze verzichtet. Die

verwendete Fischgröße wurde analog dem Wielenbacher 70-Tage-Langzeitversuch (LZV I)

gewählt.
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2.1. Festlegung der Prüfkonzentrationen

Üblicherweise werden bei Biotests an Fischen die Prüfkonzentrationen in der geometrischen

Reihe festgelegt. Hierzu wird ein oberster Wert festgelegt und unterhalb von diesem die ein-

zelnen Abstufungen. Als Entscheidungshilfen bei der Auswahl können Kenntnisse über die

akute Toxizität und wenn vorhanden auch über die chronische, subakute Toxizität desselben

oder eines chemisch ähnlichen Stoffes zur Festlegung der Prüfkonzentrationen verwendet

werden. Darüberhinaus wurde in den vorliegenden Untersuchungen darauf Wert gelegt, daß

umweltrelevante Prüfkonzentrationen getestet werden. Durch Orientierung an dem 96-

Stunden LC50-Wert von 230 µg/l für die Regenbogenforelle (Armstrong und Kingsbury,

1979; McLeese et al., 1980) und der höchsten zu Beginn dieser Studie in deutschen (etwa

0,34 µg/l NP; Lech vor Schongau; Zellner und Kalbfus, 1997) und schweizerischen Oberflä-

chengewässern (etwa 1µg/l NP; Glatt; Ahel et al. 1994²) gemessenen Umweltkonzentration

wurden die Prüfkonzentrationen festgelegt. Somit ergaben sich für die 70-Tage-

Langzeitexposition der juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) die Prüfkonzentrationen von 1 µg/l,

5 µg/l, 10 µg/l und 15 µg/l NP. Für die Intervall-Exposition der adulten Regenbogenforellen

(LZV IIIa, LZV IIIb) wurden ein niedriger Wert (1 µg/l) und ein hoher Wert (10 µg/l) ins

Kalkül gezogen.

Die juvenilen Spiegelkarpfen im Großlappen-Abwasser wurden dagegen mit Gegebenheiten,

welche den natürlichen am nächsten kommen, konfrontiert. Durch die Aufstellung der Prüf-

becken im Anschluß an die beiden halbtechnischen Versuchskläranlagen auf dem Versuchs-

gelände München-Großlappen konnten nahezu umweltidentische Bedingungen geschaffen

werden. Die gemessene Nonylphenol-Konzentration im Abwasser betrug durchschnittlich 1

µg/l und kam somit den gemessenen Umweltkonzentrationen am nächsten. Bei einem der

beiden Ansätze wurde die Industriechemikalie Arkopal zugesetzt, woraus eine NP-Belastung

von 10 µg/l resultierte. Darüberhinaus spiegelte dieser Ansatz in Bezug auf andere Wasserpa-

rameter, wie z. B. O2-Gehalt, pH-Wert, sowie einer Belastung mit anderen Substanzen am

ehesten die Wirklichkeit im Abwasser unterhalb von Kläranlagen wieder.

2.2. Einsatz von Lösungsvermittlern
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Der Einsatz von Lösungsvermittlern bei Toxizitätstests wird kontrovers diskutiert. Nach

Schulz (1980) dürfen nach übereinstimmender Meinung keine Lösungsvermittler verwendet

werden, denn dies würde die Herstellung einer Formulierung bedeuten und könnte damit nicht

mehr als Wirkungsprüfung betrachtet werden. Die Prüfvorschriften zum verlängerten Zebra-

bärblingstest  (Rudolph und Boje, 1986) beinhalten hingegen eine Grenze von 0,1 g/l für ein-

gesetzte Lösungsvermittler zur Herstellung von Emulsionen. Dabei soll zusätzlich ein ent-

sprechender Kontrollansatz mit dem verwendeten Lösungsvermittler mitgeführt werden.

Trotzdem wird einschränkend erwähnt, daß das Versuchsergebnis aus einer kombinierten

Wirkung von Prüfsubstanz und Trägerstoff resultieren kann, welche im allgemeinen nicht zu

definieren ist (Rudolph und Boje, 1986). Beim Sichten der Literatur über Nonylphenol,

NP1EO, NP2EO und NP1EC ist festzustellen, daß bei den mit Fischen oder anderen aquati-

schen Organismen durchgeführten Untersuchungen verschiedene Lösungsvermittler zum Ein-

satz kamen. Gray und Metcalfe (1997) verwendeten für ihre Studien mit japanischen Reiskär-

pflingen Azeton. Bei den Versuchen von Ashfield et al. (1998) an juvenilen weiblichen Re-

genbogenforellen kam Methanol als Lösungsvermittler zum Einsatz. Ahel et al. (1993) be-

nutzten in ihren Untersuchungen an Süßwasserorganismen 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 Lösungsvermittler verwen-

det. Aufgrund der starken Lipophilität von Nonylphenol ist ein Lösungsvermittler unverzicht-

bar. In den vorliegenden Versuchen kam für den 70-Tage-Langzeitversuch an juvenilen Spie-

gelkarpfen (LZV I) und für die Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen (LZV IIIa,

LZV IIIb) ebenfalls Ethanol als Lösungsvermittler zum Einsatz. Ein entsprechender Kontrol-

lansatz wurde beim 70-Tage Langzeitversuch an juvenilen Spiegelkarpfen (LZV I) mitge-

führt. Der Nachteil des Ethanols zeigte sich in seiner Eigenschaft als guter Nährboden für das

Wachstum von Pilzen und Bakterien. Auch aus diesem Grunde heraus war eine tägliche in-

tensive Reinigung der verwendeten Materialien (Prüfbecken, Wasserpumpen, Mischgefäße,

Schläuche usw.) unabdingbar.

3. Allgemeine Untersuchungen
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Eine klinische Untersuchung wurde im Rahmen aller Versuche durchgeführt. Sie beinhaltete

neben einer kontinuierlichen Beobachtung der Tiere eine regelmäßige Überprüfung des Ge-

sundheitszustandes. Eine quantitative Verhaltensmessung erfolgte nur an den juvenilen

Karpfen des LZV I. Die Ergebnisse hierzu werden unter 4.1.1. im Einzelnen diskutiert. Lite-

raturangaben bezüglich NP- bzw. EE2-bedingter klinischer Veränderungen bei Fischen sind

rar. Holcombe et al. (1984) beschrieben 98 µg NP/l als die niedrigste Konzentration, bei der

im 96-Stunden LC50-Versuch bei Dickkopf-Elritzen erste klinische Symptome wie Gleich-

gewichtsstörungen auftraten. Darüberhinaus kam es bei der höchsten getesteten Konzentrati-

on von 187 µg NP/l während des 96-Stunden-Versuches zu weiteren klinischen Störungen

wie einer völligen Lethargie gegenüber äußeren Stimuli, dem Auftreten von hämorrhagischen

Blutungen in der äußeren Haut sowie Ödemen am gesamten Körper.

Ekelund et al. (1983) wiesen bei Nonylphenol-Konzentrationen unter 56 µg/l eine Abnahme

der Haftfädenstärke und eine Änderung 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 Veränderungen beobachtet werden. Ab

der vierten Behandlungswoche zeigten sich die Tiere der hohen Prüfkonzentrationen (10 µg/l;

15 µg/l) und der EE2-Kontrollgruppe gegenüber den übrigen Prüfgruppen ruhiger und träger

in ihrem Wesen. Signifikante klinische Veränderungen wie eine verlangsamte Atemfrequenz,

Verfärbungen, eine gesteigerte oder eine abnehmende Schreckhaftigkeit oder Gleichgewichts-

störungen waren nicht erkennbar. Die Messungen der normierten Häufigkeitsverteilungen 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 gegenüber einer

Abnahme der schnellen Bewegungen bei Fischen aller Prüfkonzentrationen im Vergleich zu

Kontrolltieren zu konstatieren.

Die bei Versuchsauflösung ermittelten Mittelwerte der Korpulenzfaktoren ergaben bei den 70

Tage exponierten juvenilen Spiegelkarpfen der EE2-Kontrollgruppe eine signifikante Zunah-

me. Die Erklärung hierfür liegt in der Tatsache begründet, daß 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 Küken über

die Auswirkungen des Einsatzes von 17α-Ethinylestradiol (EE2) und Diethylstilbestrol (DES)

in der Geflügelmast konnten entsprechende Wirkungen der Sexualsteroide bestätigen. Die

Korpulenzfaktoren bei Tieren der vier NP-Konzentrationen des LZV I zeigten geringfügige

Zunahmen gegenüber den Kontrollgruppen (H2O und Äthanol). Dagegen wiesen im Rahmen

des 35-Tage-Langzeitversuches in Großlappen-Abwasser (LZV II) Tiere der EE2-Kontrolle

und auch Fische der beiden Abwasser-Prüfgruppen (nachgeklärtes Abwasser und nachge-

klärtes Abwasser plus Arkopal) signifikante Zunahmen der Korpulenzfaktoren auf. Bei den

Salmoniden der LZV IIIa und LZV IIIb wurden keine Korpulenzfaktoren berechnet.

Zusammenfassend ist aber festzustellen, daß die Fische aller hier beschriebener Versuche, die

vergleichsweise niedrigen NP-Konzentrationen ausgesetzt wurden, gegenüber Tieren der

LC50-Versuche von Holcombe et al. (1984) keine deutlichen klinischen Veränderungen wäh-

rend des Expositionszeitraumes aufwiesen. Auch die Futteraufnahme verlief während aller

Experimente ungestört. An dieser Stelle sollte noch einmal auf eine für das Verständnis 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 östrogene Wirkung abzubilden und diese mit

einer durch NP induzierten östrogenen Wirkung zu vergleichen. Somit sind diese Tiergruppen

insbesondere unter endokrinologischen Gesichtspunkten von Bedeutung. Die sowohl durch

NP als auch durch EE2 hervorgerufenen toxischen Wirkungen können 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 durchgeführt. Es ergaben sich deutliche Veränderungen im

Schwimmverhalten (Motilitätssteigerungen und -abnahmen). NP-exponierte Fische und EE2-

behandelte Tiere ließen dabei ein sehr ähnliches Verhaltensmuster erkennen, welches je nach

Tageszeit unterschiedlich ausgeprägt war. So zeigten die morgendlichen Messungen eine

deutliche Verlangsamung der Schwimmgeschwindigkeiten bei Tieren, die den beiden höch-

sten NP-Konzentrationen ausgesetzt bzw. mit EE2 behandelt wurden. In den Nachmittags-

und Abendstunden war dieser Effekt viel stärker ausgeprägt und bei allen exponierten Ver-

suchsgruppen zu beobachten. Zu diesen Zeitpunkten ließen NP-exponierte Fische massivere

Veränderungen ihres Schwimmverhaltens erkennen, als EE2-behandelte Individuen. Da selbst

nach Exposition in der niedrigsten Testkonzentration von 1 µg NP/l noch signifikante Abwei-

chungen zum Verhalten der Kontrolltiere nachweisbar waren, ist im Hinblick auf Verände-

rungen des Schwimmverhaltens von einer NOEC (no observed effect concentration) von < 1

µg NP/l auszugehen. Insgesamt lassen die Ergebnisse bezüglich der Verhaltensänderungen

eine deutliche Dosis-Wirkungsbeziehung erkennen. Im Laufe der Zeit gleichen sich dabei die

Aktivitätsmuster der Nonylphenol-exponierten Spiegelkarpfen denen aus der EE2-

Behandlung an, wobei sie letztendlich in ihrer Ausprägung sogar die bei den EE2-Kontrollen

beobachteten Alterationen übertrafen. Kontrolltiere ließen keine tageszeitabhängigen Verän-

derungen des Schwimmverhaltens erkennen. Die in der vorliegenden Untersuchung durchge-

führte quantitative Erfassung bestimmter Verhaltensparameter erwies sich somit als äußerst

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; Blühbaum-Gronau et al., 2000). Nach Spieser et al. (2000) können Verhaltensän-

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.

erläuterten hämatologischen Veränderungen ist zu vermuten.
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4.2. Hämatologische Untersuchungen

Die sich in der Humanmedizin und bei den Haussäugetieren in der Tiermedizin bewährten

hämatologischen Untersuchungsmethoden eignen sich nach Hofer (1988) auch bestens zur

routinemäßigen 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 Hämato-

logie und die Histopathologie, zur Erhebung von Befunden herangezogen werden. Das sämt-

liche Organe und Gewebe durchströmende Blut besitzt eine hohe diagnostische Bedeutung

(Haider, 1977). Die Blutzellen der höher entwickelten Teleosteer entsprechen in ihrer Mor-

phologie und Funktion bereits weitgehend denen der Landwirbeltiere. Somit reagiert auch das

Blutbild der Fische auf Krankheiten, Fehlernährung, Intoxikationen und Einwirkung anderer

Stressoren, welche durch die Umwelt immer häufiger an Fische und Warmblüter herangetra-

gen werden. Dabei ist jedoch einschränkend zu beachten, daß 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 Stürenberg, 1981). Bei Regenbogenforellen sind daneben die

Wassertemperatur (Hille, 1981), die Futterzusammensetzung, der verwendete Forellenstamm

und bei adulten Fischen das Geschlecht (Barnhart, 1969) für relativ große Schwankungen bei

den hämatologischen Normalwerten verantwortlich. Trotzdem bieten sowohl die Regenbo-

genforelle als auch der Spiegelkarpfen die besten Möglichkeiten für hämatologische Untersu-

chungen, nicht zuletzt durch ihre Verbreitung und Züchtung in fast allen Ländern der Erde.

Aufgrund der relativ problemlosen Haltung lassen sich Einflussparameter, wie Größe und

Alter der Tiere, Futter, Wassertemperatur, Wasserqualität 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 Einfluß auf die hämatologischen Parameter. So stellen die Art des Einfan-

gens der Fische (Bouck und Ball, 1966; Haider, 1969; Oikari und Soivo, 1975), die Betäu-

bung (Hoffmann et al., 1982) und die Blutentnahmemethode (Hille und von Pöllnitz, 1980;

Hille, 1982; Barnhart, 1969) mögliche Einflußfaktoren dar. Daher wurde bei allen Versuchen
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darauf geachtet, die Fische möglichst gleich zu behandeln, um beim Vergleich zwischen den

NP-exponierten Tieren und den Kontrollfischen diese Einflußparameter vernachlässigen zu

können.

Nach diesen allgemeinen Erläuterungen zur Hämatologie bei Fischen folgt nun die spezielle

Zusammenfassung und Interpretation der hämatologischen Ergebnisse, wobei zunächst auf

die die roten Blutkörperchen betreffenden Parameter wie Gesamtzahl der Erythrozyten, Hä-

moglobin, Hämatokrit, Erythrozytenindices und rotes Differentialblutbild eingegangen wer-

den soll.

Sowohl beim 70-Tage-Langzeitversuch (LZV I) als auch beim 35-Tage-Langzeitversuch in

Großlappen-Abwasser (LZV II) an juvenilen Spiegelkarpfen und bei der Intervall-Exposition

adulter Regenbogenforellen (LZV IIIa, LZV IIIb) waren bei diesen Parametern signifikante

Unterschiede gegenüber 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 II 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 IIIa war lediglich eine Tendenz zur Abnahme der Erythrozytenzahlen nachweisbar. Ins-

gesamt weisen die Verminderungen bezüglich der Gesamtzahl der Erythrozyten auf eine aus-

geprägte Anämie hin (Kraft und Dürr, 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 Färbung nach Pappenheim mit hellerem

Zytoplasma und einer räder- beziehungsweise netzähnlichen Struktur desselben dar. Eine der-

artige gesteigerte Regeneration der Erythrozyten deutet zusammen mit den erniedrigten Wer-

ten der Gesamterythrozytenzahlen auf eine hämolytische Anämie hin. Im Hinblick auf den

Hämoglobingehalt waren bei NP-exponierten Individuen aller Versuchsgruppen keine Verän-

derungen zu beobachten, während sowohl bei sämtlichen EE2-Behandlungen von Karpfen

und Forellen der LZV I, II und IIIb als auch bei den Abwasser-exponierten Karpfen von LZV

II eine signifikante Abnahme dieses Blutparameters sichtbar wurde. Somit war in diesen Fäl-

len eine hypochrome Anämie 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. IIIb als signifikant erhöht. Dazu kam bei allen Versuchsgruppen

die bereits erwähnte signifikante Zunahme der Retikulozytenzahlen. Die bei den EE2-

behandelten Fischen diagnostizierte Anämie ist mit großer Wahrscheinlichkeit mit den histo-

logisch nachgewiesenen, massiven Blutungen insbesondere im Bereich des Nierengewebes zu

erklären. Eine mögliche Erklärung für den hypochromen Charakter der Anämie bieten Unter-

suchungen von Istamanova (1967), denen zufolge sich Östrogene hemmend auf die Hämo-

globinsynthese auswirken können. 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 17α-Ethinylestradiol (EE2) und beschreiben

eine geringgradige Anämie in Verbindung mit einer Retikulozytose. Bei EE2-behandelten,

weiblichen Ratten lagerten sich dabei bevorzugt ungesättigte Fettsäuren in die Phosphati-

dylcholine der Erythrozytenmembran und hierbei in erster Linie in die Phosphatidylethano-

lamine ein, woraus eine gesteigerte Empfänglichkeit der Erythrozyten für eine Membranpero-

xidation resultierte. Von anderen Autoren (Lakshmaiah und Bamji, 1979) wurde nach tägli-

cher Verabreichung von 50 µg 17α-Ethinylestradiol (EE2) an ausgewachsene, weibliche

Ratten über eine zunehmende Folsäureausscheidung auf dem Harnwege und einen Abfall des

Serumfolsäuregehaltes berichtet. Die Untersuchungen von Mooij et al. (1991) und Amataya-

kul et al. (1984), die den Einfluß von EE2-enthaltenden Kontrazeptiva auf den Vitaminstoff-

wechsel zum Thema hatten, beschrieben eine Abnahme des Vitamin A-(Retinol) und Folsäu-

regehaltes im Blutserum. Die Folsäure ist nach Halver (1972) verantwortlich für einen nor-

malen Aufbau der Blutzellen und als Kohlenstoff (-C-) -übertragendes Co-Enzym an vielen

Metabolisierungssystemen der Aminosäuren- und Eiweißsynthese beteiligt. Entsprechende

Untersuchungen mit einer Folsäuremangeldiät bei Fischen von Smith (1968) und Smith und

Halver (1969) lassen steigende Zahlen alternder, schrumpfender und degenerierter Erythro-

zyten im Blutbild erscheinen. Für die Umwandlung der Folsäure in ihre aktive Form, die 5-

Formyl-5,6,7,8,-Tetrahydropteroylglutaminsäure, ist das Vitamin C (Ascorbinsäure) verant-

wortlich. Basu (1986) wies eine höhere Oxidationsrate der Ascorbinsäure in Gegenwart von

Steroidhormonen nach. Darüberhinaus stellt das fettlösliche Vitamin A (Retinol) ein auch für

die Blutzellmembranen wichtiges Antioxidans dar. Ein durch EE2-haltige Kontrazeptiva ent-

stehender Mangel des Epithelschutzvitamins A führt zu einer gesteigerten Anfälligkeit ge-

genüber äußeren Stressoren. Auch NP bzw. EE2 stellen solche äußeren Stressfaktoren dar
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(Scheunert und Trautmann, 1965; Halver, 1972). EE2-behandelte Küken ließen signifikante

Abnahmen der Hämoglobin-Werte gegenüber den Kontrolltieren erkennen (Abd el-Motelib et

al., 1994). Bezüglich der Gesamtzahlen der Erythrozyten waren nach einer anfänglichen

leichten Erhöhung 1-3 Stunden nach Behandlungsbeginn ebenfalls signifikant erniedrigte

Werte zu konstatieren. Andere Untersucher wiederum (Garavini et al., 1980), die den Einfluß

von als Estradiolbenzoat injiziertem 17α-Ethinylestradiol (EE2) auf die Erythropoese beim

Wels aufzeigten, wiesen einen inhibitorischen Einfluß 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, hämatologischen

Veränderungen im Sinne einer Anämie bisher für keine Spezies vor. Nur für ethoxyliertes NP,

in Abhängigkeit von der Länge der Oxyethlen (EO)-Kette, ist eine hämolytische 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 höhere Affinität zu membrangebundenen

Phospholipiden und dadurch auch eine höhere lytische Aktivität. Da die Lipophilität von NP

mit einem Octanol/Wasser Verteilungskoeffizienten von logPow von 4,48 sogar etwas höher

als die entsprechenden Elektrolyte einzustufen ist (Ahel und Giger, 1993) und weiterhin be-

kannt ist, daß die Substanz sich an den Phospholipidanteil von biologischen Membranen an-

lagert (Michelangeli et al., 1990), ist zu vermuten, daß die in vorliegender Untersuchung be-

obachtete Anämie 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 Veränderungen gleichermaßen auf und sind

vermutlich auf eine gleichzeitige Belastung des Abwassers mit NP wie auch mit natürlichen

und synthetischen Östrogenen zurückzuführen.

Nachfolgend soll auf die Veränderungen bei den Gesamtzahlen der Leukozyten und im wei-

ßen Differentialblutbild eingegangen werden. Die weißen Blutzellpopulationen ließen 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, während dieser Parameter bei den exponierten adulten Regenbogenforellen des

LZV IIIa gegenüber Kontrolltieren nicht signifikant verändert 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-Einfluß bei den Forellen des LZV IIIb nur eine leichte Vermin-

derung der Gesamtleukozytenzahl. Die Auswertung der weißen Differentialblutbilder ergab

bei NP-exponierten Individuen beider Fischarten keinen von der Norm abweichenden Befund.

Hingegen führte die EE2-Behandlung zu Veränderungen innerhalb des weißen Differen-

tialblutbildes. Während 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 für Östradiol eine

immunsuppressive Wirkung (Vecchi et al., 1976) und das Auftreten einer Leukopenie (Ver-

stegen et al., 1981) bei Säugetieren beschrieben. Die im Hinblick auf die Leukozytenpopula-

tionen teilweise sehr voneinander abweichenden Reaktionen bei Regenbogenforellen und

Karpfen sind möglicherweise im Zusammenhang mit alters- und artspezifischen Unterschie-

den in der Reaktionsweise zu erklären. Abwasser-exponierte Karpfen ließen bezüglich der

weißen Blutkörperchen keinerlei Veränderungen erkennen.



160

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 Enzymaktivitäten im Serum oder Blutplasma oft

wesentlich erleichtert (Sauer, 1981). Grundsätzlich ist hierbei davon auszugehen, daß jede

Schädigung der Zellfunktion eine erhöhte Permeabilität 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 „Enzymschübe“

im Blutplasma auf, welche das spezifische Enzymspektrum des betreffenden Organs wider-

spiegeln. Aus der Höhe der Enzymaktivität und dem Enzymmuster ergeben sich somit Hin-

weise auf den Herkunftsort sowie auf Ausdehnung und Schweregrad der Zellschädigung

(Bergmeyer und Bernt, 1974). Die Enzymdiagnostik gewinnt auch als Hilfsmittel zur Erken-

nung pathophysiologischer Abläufe 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

Leberschädigungen durch das Insektizid Dieldrin, einem lebertoxischen chlorierten Kohlen-

wasserstoff, mit Hilfe von erhöhten Serumenzymen nachweisen. Morgan et al. (1973) be-

schrieben mit Hilfe von Serumenzymen Schädigungen von Meeresfischen durch ver-

schmutztes Hafenwasser. Bei Bleivergiftungen im fortgeschrittenen Stadium konnte Sauer

(1981) eine Erhöhung verschiedener Enzymaktivitäten im Serum konstatieren. Wichtig für

toxikologische Untersuchungen ist, daß oftmals bei subletalen und chronischen Intoxikatio-

nen Änderungen der Enzymaktivitäten auftreten. Daraus lassen sich wichtige Daten für die

Festlegung einer NOEC gewinnen (Sauer, 1981). Gaudet et al. (1975) und Scheinert und

Hoffmann (1987) beschrieben spezielle Enzymmuster bei Fischen. Bei Fischen kann nämlich

noch weniger als bei Säugern von einem einzelnen Enzym auf spezielle Organschäden ge-

schlossen werden. Aber die Untersuchung vieler Enzyme mit Kenntnis der Enzymmuster

kann Hinweise auf Schäden bestimmter Organe geben und dementsprechend ergänzend zu

den übrigen hämatologischen und den histopathologischen Untersuchungen eingesetzt werden

(Racicot et al., 1975). Als herausragende Vorteile der Enzymaktivitätsbestimmungen sind die

relativ einfache Analysentechnik und der geringe Zeitaufwand zu sehen. Einschränkend ist



161

festzuhalten, daß ähnlich wie bei den übrigen hämatologischen Untersuchungen verschiedene

Faktoren wie das Alter (Sauer, 1981) und der Ernährungszustand der Fische (Sauer und Hai-

der, 1979), die Wassertemperatur (Sauer und Haider, 1977) und die Wasserzusammensetzung

(Sauer, 1981), die Jahreszeit, die Art der Betäubung der Fische, die Technik der Blutentnah-

me, die Lagerung der Proben (Hille und von Pöllnitz, 1980; Hille, 1981) und die Analysen-

temperatur (Hille, 1981) die Enzymaktivitäten beinflussen. Auch nach einer Standardisierung

dieser Einflußfaktoren zeigen die Normalwerte gesunder Regenbogenforellen und Spiegel-

karpfen noch erhebliche individuelle Schwankungen (Sauer, 1981; Scheinert und Hoffmann,

1987). Für den Vergleich der Enzymaktivitäten ist der Zeitpunkt der Blutentnahme unerheb-

lich. Hoffmann (1990) konnte in einer vergleichenden Untersuchung zeigen, daß sich ein

eventueller zirkadianer Rhythmus der Enzyme in einem relativ kurzen Untersuchungszeit-

raum nicht auswirkt. Dies gilt auch für die Elektrolyte.

Die klinisch-chemischen Untersuchungen wurden auschließlich bei den adulten Regenbogen-

forellen der LZV IIIa und IIIb durchgeführt. Es ergaben sich dabei für die NP-exponierten

Fische und die EE2-behandelten Tiere unterschiedliche Ergebnisse. Eine Konzentration von 1

µg NP/l führte bereits zu einer signifikanten Abnahme der Plasmaaktivität der AP, während

die GOT und die GPT erst ab einer Konzentration von 10 µg NP/l signifikant erniedrigt wa-

ren. Eine EE2-Behandlung der Regenbogenforellen ergab hingegen keine signifikanten Ver-

änderungen der Plasmaenzymaktivitäten. Auch die Kalzium-Werte verhielten sich unter-

schiedlich. Sie waren nach Einwirkung der NP-Konzentration von 10 µg NP/l signifikant er-

niedrigt, nach EE2-Behandlung dagegen deutlich erhöht. Während die NP-exponierten Fische

keine Veränderungen 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 Veränderungen klinisch-chemischer Parameter vor. Hinge-

gen als Folge einer Östradiol-Behandlung sind diesbezügliche Veränderungen bekannt. Sie

sind, wie von Sheahan et al. (1994) dargestellt, in erster Linie vor dem Hintergrund der durch

Östradiol induzierten Vitellogenese in der Leber zu sehen.

Obwohl in der vorliegenden Untersuchung sowohl das NP als auch EE2 zu einer Stimulierung

der Vitellogeninsynthese führten, verhielten sich die untersuchten klinisch-chemischen Para-

meter sehr unterschiedlich. Diese Diskrepanz ist möglicherweise durch die Tatsache zu erklä-

ren, daß je nach Substanz eine unterschiedlich starke Stimulierung der Vitellogeninsynthese
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zu beobachten ist. In den vorliegenden Untersuchungen führten die verwendeten NP-

Konzentrationen nur zu einer etwa 6-fachen  Erhöhung des Vitellogeninspiegels im Plasma.

Nach EE2-Behandlung waren diese jedoch um den Faktor 106 erhöht. Nach Sheahan et al.

(1994) stellt die exogene Synthese von Vitellogenin einen Prozeß dar, der durch einen hohen

Bedarf an Energie und Speicherstoffen gekennzeichnet ist. Die Synthese anderer Serumpro-

teine, wie beipielsweise von Enzymen, kann dadurch beeinträchtigt sein. Eine Abnahme von

Plasmaenzymaktivitäten wurde in vorliegender Untersuchung nur bei NP-exponierten Tieren

beobachtet. Herman and Kincaid (1988) gehen im Hinblick auf eine mögliche Beeinflussung

des Kalziumstoffwechsels bei Fischen durch Östradiol von einer Kalziumdefizienz infolge

einer erhöhten Produktion des stark Kalzium-haltigen Proteins Vitellogenin aus. Andere Au-

toren (Tinsley, 1985; Norberg et al., 1989; Lehmann und Stürenberg, 1998) berichten in

Übereinstimmung 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 für

eine geringe Vitellogeninsynthese, wie sie bei NP-exponierten Fischen beobachtet wurde,

zunächst das verfügbare Kalzium aus dem Blut herangezogen, woraus eine Abnahme des

Blutkalziumspiegels resultierte. Um den erhöhten Kalziumbedarf im Zuge der durch EE2 in-

duzierten massiven Vitellogeninsynthese zu decken, wurden nun alle verfügbaren 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 Stürenberg, 1998) bestätigten Anstieg von verfügbarem Kalzium im Blut kommt.

In Übereinstimmung mit den Untersuchungen von Washburn et al. (1993) ließen die EE2-

behandelten Fische eine deutliche Abnahme der Glukose-Werte erkennen. Nach Ansicht der

genannten Autoren ist dies nicht als Folge eines erhöhten Glukosestoffwechsels während der

Vitellogenese, sondern vielmehr als Konsequenz einer Östradiol-bedingten Depression der

Gluconeogenese zu interpretieren.
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VI. Zusammenfassung

1. Eine Übersicht über Struktur, Umweltrelevanz und Toxizität von Nonyphenol wird im

Literaturteil gegeben.

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

und bei adulten Regenbogenforellen wurden drei Langzeitversuche durchgeführt:

a) 70-Tage-Langzeitexposition juveniler Spiegelkarpfen (LZV I)

(1, 5, 10, 15µg Nonylphenol/l, H2O, Ethanol, EE2)

b) 35-Tage-Langzeitexposition juveniler Spiegelkarpfen in Abwasser des Abwasser-

Versuchfeldes Großlappen (LZV II).

(Abwasser, Abwasser plus Arkopal, H2O, EE2)

c) Intervall-Exposition adulter Regenbogenforellen in den Monaten Juli bis Oktober (LZV

IIIa, LZV IIIb).

Expositionsmuster: 10-, 20-, 30-, 40-tägige Intervall-Exposition von jeweils 10 Tagen

pro Monat in 1- und 10µg Nonylphenol/l, EE2 und H2O.

3. Folgende Untersuchungsmethoden kamen zur Anwendung:

a) Klinische Beobachtung, computergesteuerte Verhaltensmessungen

(Schwimmgeschwindigkeiten) (LZV I)

b) Bestimmung des Korpulenzfaktors

c) Hämatologische Untersuchungen

d) Klinisch-chemische Bestimmung von Enzymaktivitäten im Blutplasma der adulten

Regenbogenforellen (LZV IIIa, LZV IIIb)

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

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

a) Bei keinem der 3 Langzeitversuche ließen die Testfische deutliche klinische Symptome

erkennen. Allerdings ergab eine mittels des Computer-Messsystems BehavioQuant

durchgeführte Messung der Schwimmgeschwindigkeiten beim LZV I eine deutliche

Abnahme der schnellen Bewegungen in allen Konzentrationen, einschließlich der EE2-

Kontrolle, zugunsten einer Zunahme der langsamen Bewegungen. Selbst in der niedrig-

sten Testkonzentration von 1 µg/l NP traten die Veränderungen noch auf, so daß die

NOEC für diesen Parameter < 1 µg/l NP ist.

Beim 35 Tage Versuch (LZV II) war eine leichte Trägheit der Karpfen bei beiden Ab-

wasser-Konzentrationen und der EE2-Kontrolle zu beobachten.

b) Bei den Karpfen des 70-Tage-Versuches (LZV I) zeigten die Fische der EE2-Kontrolle

einen signifikant erhöhten Korpulenzfaktor. Dies ergab sich auch bei beiden Abwasser-

Konzentrationen des 35 Tage Versuches (LZV II).

c) Die hämatologischen Untersuchungen ergaben bezüglich der roten Blutzellen ein sehr

einheitliches Bild. Bei LZV I und II waren bei den EE2-Kontrollen und den Prüfkon-

zentrationen signifikant erniedrigte Gesamterythrozytenzahlen und Hämoglobinwerte

festzustellen, was einer NOEC von < 1 µg/l NP entspricht. Dies lässt auf das Vorliegen

einer ausgeprägten Anämie schließen. Im Gegensatz dazu reagierten die Leukozytenpo-

pulationen sehr unterschiedlich. Bei der EE2-Kontrolle und den Prüfgruppen 5 µg/l und

15 µg/l des 70-Tage-Versuches (LZV I) kam es zu einer deutlichen Leukozytopenie, so

daß die NOEC für diesen Parameter bei 1 µg/l NP und die LOEC bei 5 µg/l NP liegt.

Ferner konnte bei den EE2-Kontrollen des 70-Tage- und des 35-Tage-

Langzeitversuches (LZV I, LZV II) eine signifikante Lymphozytose festgestellt werden.

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

nisch-

chemischen Untersuchungen (LZV IIIa) ergaben hinsichtlich der Plasmaaktivitäten der

Enzyme GOT und GPT bei der höchsten Testkonzentration von 10 µg/l NP signifikant

erniedrigte Werte, so daß die NOEC für diesen Parameter bei 1 µg/l NP und die LOEC

bei 10 µg/l NP liegt. Die Aktivität der AP hingegen war nur bei Fischen, die 1 µg/l NP

ausgesetzt waren, signifikant vermindert.



165

e) Die Bestimmung des Plasma-Glukosegehaltes bei Intervall-exponierten adulten Regen-

bogenforellen (LZV IIIa, LZV IIIb) ergab bei der EE2-Kontrolle (LZV IIIb) signifikant

erniedrigte Werte. Der Kalziumgehalt bei LZV IIIa war bei 10 µg/l NP signifikant er-

niedrigt, was einer NOEC von 1 µg/l NP und einer LOEC von 10 µg/l NP entspricht.

Der Kalziumgehalt der EE2-Kontrolle (LZV IIIb) war dagegen signifikant erhöht.

f) Aufgrund der Ergebnisse der Studie ist von einer östrogenen Wirkung von NP auszuge-

hen. Teilweise bereits bei einer Konzentration von 1 µg/l NP ergab sich ein signifikan-

ter Anstieg der VG-Spiegel bei männlichen Regenbogenforellen. Die östrogene Wir-

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

5. Schlußfolgerungen:

Aufgrund der Ergebnisse der medizinisch-toxikologischen Untersuchungen ist von einem

hohen toxischen Potential von NP auszugehen. So lagen die NOECs für einige hämatologi-

sche und klinische Parameter unter 1 µg/l NP. Die im Rahmen von LZV I an juvenilen

Karpfen durchgeführten Verhaltensstudien ergaben ebenfalls in einem Konzentrationsbe-

reich von 1 µg/l NP signifikante Veränderungen des Schwimmverhaltens.
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VII. Summary

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

rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) 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 µg nonylphe-

nol/l, H2O, ethanol, EE2)

b) 35 days long-term exposition of juvenile mirror carp in sewage from the sewage test area

Großlappen (LTT II) (sewage, sewage with arcopal, H2O, EE2)

c) interval exposition of adult rainbow trout from July to October (LTT IIIa, LTT IIIb) expo-

sition scheme: 10, 20, 30, 40 days interval between 10 day exposition per month in 1 and

10 µg nonylphenol/l, EE2 and H2O

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 IIIa, LTT IIIb)

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

rainbow trout (LTT IIIa, 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

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 µg/l NP. This indicates an NOEC

for this parameter of less than 1 µg/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.

b) 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 I and LTT II

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 µg/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 µg/l NP

and 15 µg/l NP of the 70 days test (LTT I) showed a distinct leukocytopenia. This indicates

an NOEC for this parameter of 1 µg/l NP and an LOEC of 5 µg/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.

d) The clinical-chemical tests with adult rainbow trout from LTT IIIa showed significantly

decreased plasma activity of the GOT and GPT enzymes for the highest test concentration of

10 µg/l NP. The NOEC for this parameter is 1 µg/l NP and the LOEC is 10 µg/l NP. Activity

of the AP enzyme was only significantly reduced in fish from the 1 µg/l NP test group.

e) Determination of plasma glucose concentration in the interval exposed adult rainbow trout

(LTT IIIa, LTT IIIb) showed significantly decreased results for the EE2 positive control (LTT

IIIb). The calcium concentration for LTT IIIa was significantly decreased at 10 µg/l NP, re-

sulting in an NOEC of 1 µg/l NP and an LOEC of 10 µg/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 µg/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 µg/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 µg/l NP.



169

VIII. Literatur

Abdelhamid, A.M., Tag-el-Den; T. (1988)
Effect of addition of oral contraceptives in chicks diet
Archives of Animal Nutrition, 38, 757-766

Abd el-Motelib, T.Y., Abd el-Nasser, M., Ismail, M.N. (1994)
Preliminary study on the toxic effect of ethinylestradiol in chicken
Assiut. Vet. Med. J., 31, 258-268

Adami, H. O., Bergstöm, R., Möhner, M., Zatonski, W., Storm, H., Ekbom, A., Tretl, S.,
Teppo, L., Ziegler, H., Rahn, M., Gurevicius, R., Stengrevics, A. (1994)
Testicular cancer in nine northern european countries.
Int. J. Cancer, 59, 33-38

Ahel, M., Conrad, T., Giger, W. (1987)
Persistent organic chemicals in sewage effluents. 3. Determinations of nonylphenoxy
carboxylic acids by high - resolution gas chromatography/mass spectrometry and high
performance liquid chromatography.
Environ. Sci. Technol., 21, 697-703

Ahel, M., Giger, W. (19851)
Determination of nonionic surfactants of the alkylphenolpolyethoxylate type by high
performance liquid  chromatography.
Anal. Chem., 57, 2584-2590

Ahel, M., Giger, W. (19852)
Determination of alkylphenols, alkylphenol mono- and diethoxylates in environmental
samples by high performance liquid chromatography.
Anal. Chem., 57, 1557-1583

Ahel, M., Giger, W. (1998)
Nonylphenolmessungen in der schweizerischen Glatt. Unveröffentlicht

Ahel, M., Giger, W., Koch, M. (1986):
Determination of nonionic surfactants of the alkylphenolpolyethoxylate type by high
performance liquid  chromatography.
Commun. Eur. Communities. Rep.: 414

Ahel, M., Giger, W., Koch, M. (19941)
Behavior of alkylphenolpolyethoxylate surfactants in the aquatic environment - I. Oc-
curence and transformation in sewage treatment.
Wat. Res. 28, 1131-1142



170

Ahel, M., Giger, W., Schaffner, C. (19942)
Behavior of alkylphenolpolyethoxylate surfactants in the aquatic environment - II. Oc-
curence and transformation in rivers.
Wat. Res., 28, 1143-1152

Ahel, M., Hrsak, D., Giger, W. (19944)
Aerobic transformation of short-chain alkylphenol polyethoxylates by mixed bacterial
cultures.
Arch. Environ. Contam. Toxicol., 26, 540-548

Ahel, M., McEvoy, J., Giger, W. (1993)
Bioaccumulation of the lipophilic metabolites of nonionic surfactants in freshwater
organisms.
Environmental Pollution, 79, 243-248

Ahel, M., Scully, F. E., Hoigné, J., Giger, W. (19943)
Photochemical degradation of Nonylphenol and nonylphenol polyethoxylates in natu-
rel waters.
Chemosphere, 28, 1361-1368

Amatayakul, K., Uttaravichai, C., Singkamini, R. Ruckphaopunt, S. (1984)
Vitamin metabolism and the effects of multivitamin supplementation in oral contra-
ceptive users.
Contraception, 30, 179-196

Anderson,D., Dobrzynska,M.M., Basaran, N. (1997)
Effect of various genotoxins and reproductive toxins in human lymphocytes and sperm
in the Comet-assay.
Teratogenesis, Carcinogenesis, Mutagenesis, 17, 29-43

Arend, O., Wolf, S., Harris, A., Jung, F., Reim, M. (1993)
Effects of oral contraceptives on conjunctival microcirculation.
Clin. Hemorheol. , 13, 435-445

Ansell, P. E., Bennett, V., Bull, D., Jackson, M. B., Pike, L. A., Pike, M. C. (1992):
Cryptorchidismia perspective study of 7500 consecutive male birth. 1984-1988.
Arch. Dis. Child., 67, 892-899

Aoyama, T., Korzekwa, K., Nagata, K., Gilette, H. J., Gelboin, H. V., Gonzalez, F. J. (1990)
Estradiol metabolism by complementary desoxyribonucleic acid - expressed human
cytochrome P4509.
Endocrinology, 126, 3101-3106



171

Argese, E., Marcomini, A., Miana. P., Bettiol. C., Perin, G. (1994)
Submitochondrial particle response to linear alkylbezene sulfonates, nonylphenol
polyethoxylates and their biodegradation derivates,
Environmental-Toxicology and Chemistry, 13, 737-742

Armstrong, J. A., Kingsbury, P. D. (1979)
Field evaluation of the environmental impact of nonylphenol.
Forest Pest Management Institute. Interim Progress Report, Canadian Forestry Serv-
ice, Environment Canada. Ontario, P6A 5M7 Canada

Arnold, S. F., Klotz, B. M., Collins, P. M., Vonier, P. M., Guillette, L. J., McLachlan, J. A.
(19962)
 Synergistic activation of estrogen receptor with combinations of environmental
chemicals.
Science, 272, 1489-1492

Arnold, S. F., Robinson, M. K., Notides, A. C., Guillette,. L. J., McLachlan, J.A. (19961)
A yeast estrogen screen for examining the relative exposure of cells to natural and xe-
noestrogens.
Environ. Health Perspect, 104, 544-548

Arukwe, A., Förlin, L., Goksoyr, A. (19971)
Xenobiotic and steroid biotransformation enzymes in atlantic salmon (Salmo salar)
liver treated with an estrogenic compound, 4-nonylphenol.
Environmental Toxicology and Chemistry, 16, 2576-2583

Ashfield, L. A., Pottinger, T. G., Sumpter, J. P. (1998)
Exposure of female juvenile rainbow trout to alkylphenolic compounds results in
modifications to growth and ovosomatic index.
Environmental Toxicology and Chemistry, 17, 679-686

Auterhoff, H., Knabe, J., Höltje, H.-D. (1994)
Lehrbuch der Pharmazeutischen Chemie, 13. Neubearbeitete Auflage, Wissenschaftli-
che Verlagsgesellschaft mbH, Stuttgart.

Baganz, D., Staaks, G., Spieser, O.H., Steinberg, C.E.W. (2000):
How to use fish behavior analysis to sensitively assess the hazard potential of envi-
ronmental chemicals. In: Butterworth, F.M., Gunatilaka, G., Gonsebatt, M.E. (Eds.),
Biomonitors and biomarkers as indicators of environmental change, Volume II. Ple-
num Publishing Corp., New York. [in press].

Baldwin, W. S., Graham, S. E., Shea, D., LeBlanc, G. A. (1997)
Metabolic androgenization of female Daphnia magna by the xenooestrogen 4-
nonylphenol.
Environmental Toxicology and Chemistry, 16, 1905-1911



172

Baldwin, W. S., Graham, S. E., Shea, D., LeBlanc, G. A. (1998)
Altered metabolic elimination of testosterone and associated toxicity following espo-
sure of Daphnia magna to nonylphenol polyethoxylate.
Ecotoxicology and Environmental Safety, 39, 104-111

Ball, H. A., Reinhard, M., McCarty, P. L. (1989)
Biotransformation of halogenated and nonhalogenated octylphenol polyethoxylate
residues under aerobic and anaerobic conditions.
Environ. Sci. Technol., 23, 951-961

Barnhart, R.A. (1969)
Effects of certain variables on hematological characteristics of rainbow trout.
Trans. Am. Fish. Soc., 98, 411-418

Basu, T.K. (1986)
Plasma and liver vitamin A concentrations in streptozocin diabetic rats.
J. Nutr., 116, 570

Beeler, T. J., Gable, K. S. (1993)
Activation of Ca2± release from sarcoplasmic reticulum vesicles by 4-alkylphenols.
Archives of Biochemistry and Biophysics, 301, 216-220

Bell, G.R. (1968)
Distribution of transaminases (aminotransferasen) in the tissue of Pacific salmon (On-
corhynchus) with emphasis on the properties and diagnostic use of glutamic transami-
nase.
J.  Fish. Res. Bd. Canada, 25, 1257-1268

Bendzuck, C., Beier, G. (1994)
Halbtechnische Versuchsanlagen in der Abwassertechnik - Beispiele für Konstruktion
und verfahrenstechnische Detaillösungen.
Abwassertechnik awt, 45, 54-62

Benfey, T. J., Dye, H. M., Donaldson, E. M. (1989)
Estrogen-induced vitellogenin production by triploid coho salmon (Oncorhynchus
kisutch) and its effect on plasma and pituitary gonadotropin.
General and Comparative Endocrinology, 75, 83-87

Berende, P.L., Ruitenberg, E.J. (1983)
Stimulating production: an example of possibilities and limitations.
In: World Animal Science. Vol.1 Domestication, conservation and use of animal re-
sources (J.L. Peel and D.E. Tribe, Eds.)
Elsevier, Amsterdam (Netherlands), 191-233



173

Bergeron, J. M., Crews, D., McLachlan, J. A. (1994)
PCBs as environmental estrogens: turtle sex determination as a biomarker of environ-
mental contamination.
Environm. Health Perspect., 102, 780-781

Bergmeier, H. U., Berut, E. (1974)
Methoden der enzymatischen Analyse.
3. Auflage, Verlag Chemie, Weinheim

Bitman, J., Cecil, H. C., Harris, S. J., Feil, V. J. (1978)
Estrogenic activity of o. p`-DDT metabolites and related compounds.
J. Agric. Food Chem., 26, 149-151

Bjornsson, B. T., Haux, C. (1985)
Distribution of calcium, magnesium and inorganic phosphate on plasma of 17β-
oestradiol treated rainbow trout.
J. Comp. Physiol., B, 155, 347-352

Blackburn, M. A., Waldock, M. J. (1995)
Concentrations of alkylphenols in rivers and estuaries in England and Wales.
Wat. Res., 29, 1623-1629

Blom, A., Ekman, E., Johannisson, A., Norrgren, L., Pesonen, M. (1998)
Effects of xenoestrogenic environmental pollutants on the proliferation of a human
breast cancer cell line (MCF-7).
Archives-of-Environmental-Contamination-and Toxicology, 34, 306-310

Blübaum-Gronau, E., Hoffmann, M., Spieser, O.H. (2000)
Continuous water monitoring: Changes of behavior patterns as indicators of pollutants.
In: Butterworth, F.M., Gunatilaka, G., Gonsebatt, M.E. (Eds.), Biomonitors and bio-
markers as indicators of environmental change, Volume II. Plenum Publishing Corp.,
New York. [in press].

Bohemen, Ch. G. van, Lambert, J. G. D., Peute, J. (1981)
Annual changes in plasma and liver in relation to vitellogenesis in the female rainbow
trout, Salmo gairdneri.
General and Comparative Endocrinology, 44, 94-107

Böhm, S. (1997)
Droht Verweiblichung der Natur? Forscher untersuchen den Einfluß der Östrogene auf
die Umwelt.
Medikament und Meinung, 21, 6



174

Bokern, M., Harms, H. H. (1997)
Toxicity and metabolism of 4-nonylphenol in cell suspension cultures of different
plant species.
Environmental Science and Technology, 31, 1849-1854

Bolis L., P. D’Angelo and G. Delfino (1977).
Action of some anionic and non-ionic detergents on human erythrocyte membranes.
Boll. Soc. Ital. Biol. Sper. 53 (20), 1755-1761

Booke, H. E. (1964)
Blood serum protein and calcium levels in yearling brook trout.
Prog. Fish Culturist, 26, 107-110

Bouck, G.R., Ball, R.C. (1966)
Influence of capture method on blood characteristics and mortality in the rainbow
trout (Salmo gairdneri).
Trans. Am. Fish. Soc., 95, 170-176

Braun, R. (1996)
Diese Sünden hat uns die Natur bis heute nicht verziehen.
Süddeutsche Zeitung Magazin, 32, 17-24

Braunbeck, T. (1997): Persönliche Mitteilung

Bringmann, V. G., Kühn, R. (1982)
Ergebnisse der Schadwirkung wassergefährdender Stoffe gegen Daphnia magna in ei-
nem weiterentwickelten standardisierten Testverfahren.
Wasser- und Abwasserforschung, 15, 1-6

Brüschweiler, H., Grämperle, H., Schwager, F. (1983)
Primärabbau, vollständiger Abbau und Abbauzwischenprodukte von Alkylphenol-
ethoxylaten.
Tenside Detergents, 20, 317-324

BUA (Beratergremium für umweltrelevante Altstoffe) (1988)
Stoffbericht 13, Nonylphenol.
VCH-Verlagsgesellschaft, Weinheim

Bye, V. C., Lincoln, R. F. (1986)
Commercial methods for the control of sexual maturation in rainbow trout (Salmo
gairdneri R.).
Aquaculture, 57, 299-309

Carlsen, E., Giwercman, A., Keiding, N., Skakkebæk, N. E. (1992)
Evidence for decreasing quality of semen during past 50 years.
Brit. Med. J., 305, 609-613



175

Carragher, J. F., Sumpter, J. P. (1991)
The mobilization of calcium from calcified tissues of rainbow trout (Oncorhynchus
mykiss) induced to synthesize vitellogenin.
Comp., Biochem. Physiol., 99A, (1/2), 169-172

Carson, R. (1968)
Der stumme Frühling (1962), München 1968

Chen, T. C. (1983)
Identification and characterization of estrogen-responsive gene products in the liver of
rainbow trout.
Can. J. Biochem. Cell Biol., 61, 802-810

Christiansen, T., Karsgaard, B., Jespersen, Å. (1998)
Effects of nonylphenol and 17β-oestradiol on vitellogenin synthesis, testicular struc-
ture and cytology in male eelpout Zoarces viviparus.
The Journal of Experimental Biology, 201, 179-192

Cho, B.H.S., T.L., Smith, J.R., Park and F.A., Kummerow (1988)
Effects of estrogen-induced hyperlipedemia on the erythrocyte membrane in chicks.
Lipids 23 (9), 853-856

Colburn, T. (1991)
Global implications of Great Lakes wildlife research.
Internat. Environm. Affairs, 3, 3-25

Colburn, T., vom Saal, F. S., Soto, A. M. (1993)
Developmental effects of endocrine - disrupting chemicals in wildlife and human envi-
ronment.
Health Perspect, 101, 378-384

Coldham, N. C., Sivapathasundaram, S., Dave, M., Ashfield, L. A., Pottinger, T. G., Goodall,
C., Sauer, M. J. (1998)
Biotransformation, tissue distribution, and persistence of 4-nonylphenol residues in
juvenile rainbow trout (Oncorhynchus mykiss).
Drug. Metab. Dispos., 26, 347-354

Colerangle, J. B., Roy, D. (1996)
Exposure of environmental estrogenic compound nonylphenol to noble rats alters cell-
cycle kinetics in the mammary gland.
Endocrine, 4, 115-122



176

Comber, M. H. I., Wiiliams, T. D., Stewart, K. M. (1993)
The effects of nonylphenol on Daphnia magna. Wat. Res., 27, 273-276.
Consentio AG, EG-Sicherheitsdatenblatt (1997): Nonylphenol, Postfach, D-45764
Marl, Abt. Produktsicherheit

Cook, J. W., Dodds, E. C. (1933)
Sex hormones and cancer-producing compounds.
Nature, 131, 205-206

Copeland, P. A., Sumpter, J. P., Walker, T. K., Croft, M. (1986)
Vitellogenin levels in male and female rainbow trout (Salmo gairdneri Richardson) at
various stages of the reproductive cycle.
Comp. Biochem. Physiol., 83 B, 487-493

Cunny, H, C., Mayes, B. A., Rosica, K. A., Trutter, J. A., Van Miller, J. P. (1997)
Subchronic toxicity (90-Day) study with para-nonylphenol in rats.
Regulatory Toxicology and Pharmacology, 26, 172-178

Danzo, J.B. (1997)
Environmental xenobiotics may disrupt normal endocrine function by interfering with
the binding of physiological ligands to steroid receptors and binding proteins.
Environ. Health Perspect., 105, 294-301

Danzo, J.B. (1998)
The effects of environmental hormones on reproduction.
Cell Mol. Life Sci., 54 (11), 1249-1264

DIFF (Working Group On Diffuse Sources) (1994)
Nonylphenol ethoxylates. Background document to PARCOM recommendation 92/8
presented by Sweden.
Oslo and Paris conventions for the prevention of marine pollution. Agenda Item 10,
DIFF 94/10/1-E

Dodds, E. C., Goldberg, L., Lawson, W., Robinson, R. (1938)
Estrogenic activity of certain synthetic compounds.
Nature, 141, 3562, 247-248

Dodds, E. C., Lawson, W. (1938)
Molecular structure in relation to oestrogenic activity. Compounds without a phenan-
threne nucleus.
Proc. Roy. Soc. B., 125, 222-233



177

Donaldson, E. M., Devlin, R. H., Piferrer, F., Solar, I. I. (1993)
The development of technologies for the control and determination of sex in aquacul-
tured salmonids.
Biol.-Int. (Spec. issue 28), 81-86

Dorfman, R. J., Dorfman, A. S. (1953)
The assay of etsrogens in the chick by oral administration.
Endocrinology, 53, 301-305

Ehrenstorfer, Dr., GmbH, DIN-Sicherheitsdatenblatt (1996)
Nonylphenol.
Bgm.-Schlosser-Str. 6a, D-86199 Augsburg

Ekelund, R., Bergman, Å., Granmo, Å., Berggren, M. (1990)
Bioaccumulation of 4-nonylphenol in marine Animals - A re-evaluation.
Environmental Pollution, 64, 107-120

Ekelund, R., Emanuelsson, E., Granmo, Å. (1983)
Comparison of methods for assessing effects of industrial wastewater on the mussel
M. edulis L.,
Vatten, 39, 275-285

Ekelund, R., Granmo, Å., Magnusson, K., Berggren, M., Bergman, Å. (1993)
Biodegradation of 4-nonylphenol in seawater and sediment.
Environmental Pollution, 79, 59-61

Ell, R. (1996)
Chemie mit kastrierender Wirkung.
Süddeutsche Zeitung, Nr. 193, 22.8.1996

Ell, R. (1998)
Keine Entwarnung für die Flüsse.
Süddeutsche Zeitung, Nr. 110, 14.5.1998

Emmersen, J., Korsgaard, B., Petersen, I. (1979)
Dose response kinetics of serum vitellogenin, liver DNA, RNA, protein and lipid after
induction by estradiol-17β in male flounders (Platichthys flesus L.).
Comp. Biochem. Physiol., 63, 1-6

Engel, L. W., Young, N. A., Tralka, T. S., Lippman, M. E., O‘Brien, S. J., Joyce, M. J. (1978)
Establishment and characterization of three new continous cell lines derived from hu-
man breast carcinomas.
Cancer Res., 38, 3352-3364



178

Eroschenko, V. P., Awad Abuel-Atta, A., Grober, M. S. (1995)
Neonatal exposure to technical methoxychlor alters ovaries in adult mice.
Reprod. Toxicol., 9, 379-387

Falbe, J., Regitz, M., (Hrsg.) (1989-1992)
Römpp-Chemie-Lexikon,
Georg Thieme Verlag, Stuttgart-New York

Fawell, J. K., Wilkinson, M. J. (1994)
Oestrogenic substances in water: a review.
J. Water SRT-Aqua, 43, 219-221

Fennel, T. R., MacNeela, J. P. (1997)
Disposition and metabolism of p-nonylphenol in male and female rats.
Toxicologist, 36, 142 (Abstract)

Fent, K. (1995)
Endokrin wirksame Stoffe in der Umwelt: Erkenntnisstand und Probleme. In: Um-
weltchemikalien mit endokriner Wirkung,
UBA-Texte 65/95, Berlin 1995

Folmar, L. C., Denslow, N. D., Rao, V., Chow, M., Crain, D. A., Enblom, J., Marcino, J.,
Guillette Jr., L. C. (1996)
Vitellogenin induction and reduced testosterone concentrations in feral male carp
(Cyprinus carpio) captured near a major metropolitan sewage treatment plant.
Environm. Health Perspect, 104, 1096-1101

Galembeck E., A. Alonso and N.C. Meirelles (1998).
Effects of polyethylene chain lenght on  erythrocyte hemolysis induced by
poly[oxyethylene(n)nonylphenol] nonionic surfactants.
Chem. Biol. Interact. 113 (2), 91-103

Garavini, C., Seren, P.S., Biondi,R. (1980)
The influence of estradiol benzoate on erythropoesis in the catfish Ictalurus melas.
Boll. Zool., 46, 57-62

Gaudet, M., Racicot, J.-G., Leray, C. (1975)
Enzyme activities of plasma and selected tissues in rainbow trout (Salmo gairdneri
Rich.).
J. Fish Biol., 7, 505-512

Gaworski, C. L., Kinkead, E. R., Doyle, R. L. (1979)
Acute toxicity of a number of chemicals of interest to the Air Force. University of
California Extension, Wright Patterson Air Force Base.
Report ISS AMRL-TR-79-11 (AD-A067313) (As report in MEDLARS II
(TOXBACK 76) 1985)



179

Gefstoff (Gefahrenstoffverordnung) (1986)
In: Chemikaliengesetz, Gesetz zum Schutz vor gefährlichen Stoffen,
Kommentar, 35. Ergänzungslieferung vom 1.4.1988, Verlag R. S. Schulz, Percha

Gellert, R. J. (19781)
Utero trophic activity of polychlorinated biphenols (PCB) and induction of precocious
reproductive aging in neonatally treaded female rats.
Environm. Res., 16, 123-130

Gellert, R. J. (19782)
Kepone, mirex, dieldrin, and adrin: estrogenic activity and the induction of persistent
vaginal estrus and anovulation in rats following neonatal treatment.
Environm. Res., 16, 131-138

George, S. G. (1994)
Enzymology and molecular biology of phase II  xenobiotic-conjugating enzymes in
fish. In: D. C. Malins and G. K. Ostrander, (eds.),
Aquatic Toxicology: Molecular, Biochemical and Cellular Perspectives. CRC, Boca
Raton, Fl., USA, 37-85

Giger, W., Ahel, M., Koch, M. (1986)
Das Verhalten von Alkylphenolpolyethoxilat-Tensiden in der mechanisch-
biologischen Abwasserreinigung.
Vom Wasser, 67, Band 1986

Giger, W., Ahel, M., Koch, M., Laubscher, H. U., Schaffner, C., Schneider, J. (1987)
Behavior of alkylphenol polyethoxylate surfactants and of nitrilotriacetate in sewage
treatment.
Water Sci. Technol., 19, 449-460

Giger, W., Brunner, P. H., Schaffner, C. (1984)
4-nonylphenol in sewage sludge; Accumulation of toxic metabolites from nonionic
surfactants.
Science, 225, 623-625

Gimeno, S., Gerritsen, A., Bowmer, T., Komen, H. (1996)
Feminization of male carp.
Nature, 384, 221-222

Goetz, F. W., Donaldson, E. M., Hunter, G. A., Dye, H. M. (1979)
Effects of estradiol-17β- and 17α-methyltestosterone on gonadal differentiation in the
coco salmon, Oncorhynchus kisutch.
Aquaculture, 17, 267-278

Granmo, Å., Ekelund, R., Magnusson, K., Berggren, M. (1989)



180

Lethal and sublethal toxicity of 4-nonylphenol to the common mussel (Mytulis edulis).
Environ. Pollut., 59, 115-127

Granmo, Å., Kollberg, S., Berggren, M., Ekelund, R., Magnusson, K., Renberg, L., Wahlberg,
C. (1991)
Bioaccumulation of nonylphenol in caged mussels in an industrial coastal area on the
Swedish west coast.
In: Organic Micropollutants in the Aquatic Environment, eds. G. Angeletti and A.
Bjoerseth.
Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, Boston, London, 71-79

Gray, Jr., L. E., Kelce, W. R., Wiese, T., Tyl, R., Gaido, K., Cook, J., Klinefelter, G., Desaul-
niers, D., Wilson, E., Zacharexski, T., Walter C., Foster, P., Laskey, J., Reel, J., Giesy,
J., Laus, S., McLachlan, J., Breslin, W., Cooper, R., Di Guilio, R., Johnson, R., Purdy,
R., Michaich, E., Safe, S., Sonnenschein, C., Welshons, W., Miller, R., McMaster. S.,
Colborn, T. (1997)
Endocrine screening methods workshop report: Detection of estrogenic and andro-
genic hormonal and antihormonal activity for chemicals that act via receptor of steroi-
dogenic enzyme mechanisms.
Reproductive Toxicology, 11, 719-750

Gray, M. A., Metcalfe, C. D. (1997)
Induction of testis-ova in japanese medaka (Oryzias latipes) exposed to p-
nonylphenol. Environmental Toxicology and Chemistry, 16, 1082-1086

Grier, H. J. (1993)
Comparative organization of Sertoli cells including the Sertoli cell barrier.
In: The Sertoli Cell (ed. Russel, L. D. and Griswold, M. D),
Clearwater, Fl: Cache River Press, 703-739

Guillette, L. J. Jr., Gross, T. S., Masson, G. R., Matter, J. M., Percival, H. F., Woodward, A.
(1994)
Development abnormalities of the gonad and abnormal sex hormone concentrations in
juvenile alligators from contaminiated and control lakes in Florida.
Environm. Health Perspect, 102, 680-688

Gülden, M. (1995)
In vivo und in vitro Verfahren zur Bestimmung östrogener Potenz von Umweltchemi-
kalien. In: Umweltchemikalien mit endokriner Wirkung.
Texte 65/95, Fachgespräch Berlin 9./10.März 1995,
Hrsg. Umweltbundesamt, 86-95

Gülden, M., Turan, A., Seibert, H. (1997)
Substanzen mit endokriner Wirkung in Oberflächengewässern.
UBA-Texte 46/97, Forschungsbericht 102 04 279, Berlin, August 1997



181

Haag, W. R., Hoigné, J. (1986)
Singlet oxygen in surface waters. 3. Photochemical formation and steady-state con-
centrations in various types of waters.
Environ. Sci. Technol., 20, 341-348

Haider, G (1977)
Neue Befunde über die Änderung des Blutbildes beim Fisch nach der Einwirkung ver-
schiedener Schwermetalle.
Fisch und Umwelt, 4, 25-36, Gustav Fischer Verlag. Stuttgart, New York

Haider, G. (1969)
Der Einfluß der Fangmethode auf Blut- und Serumuntersuchung bei der Regenbo-
genforelle (Salmo gairdneri Rich.)
Fischwirt 19, 196 - 200

Halentz, R. (1998)
Falschspieler im Hormonhaushalt - Bedrohen Umweltchemikalien den Menschen?
Bild der Wissenschaft, 3, 36-39

Halver, J.E. (1972)
Fish nutrition.
Academic Press, New York and London

Hamm, A.; Glassmann, M., Gessner, P. (1996)
Trinkwasseruntersuchung des Weilheimer und Wielenbacher Wassers und der Quelle.
Unveröffentlicht (Wielenbach, Oktober 1995 - Juli 1996)

Harries, J. E., Jobling, S., Matthiesen, P., Sheahan, D. A., Sumpter, J. P. (1995)
Effects of trace organics on fish - phase 2.
Report compiled for the Department of the Environment, London, UK

Harries, J. E., Sheahan, D. A., Jobling, S., Matthiesen, P., Neall, P., Sumpter, J. P., Tylor, T.,
Zaman, N. (1997)
Estrogenic activity in five United Kingdom rivers detected by measurement of vitello-
genesis in caged male trout.
Environmental Toxicology and Chemistry, 16, 534-542

Hartmann, B., Tscherne, G., Huber, J.C., Vytiska-Binstorfer, E. (1994)
The problem of informative package leaflets for hormonal substitute preparations.
Geburtshilfe- und Frauenheilkunde, 54, 34-38

Hassan, H.A. (1980)
Biochemical studies on the effect of oral contraceptives on some nutrient elements.
Thesis submitted to faculty of Medicine, Assuit. University



182

Helfrich, D. (1997)
Schrumpfende Prostata - Hormonähnliche Chemikalien weiter unter Verdacht.
Süddeutsche Zeitung, Nr. 126, 5.6.1997

Herman, L.H., Kincaid, H.L. (1988)
Pathological effects of orally administrated estradiol to rainbow trout.
Aquaculture, 72, 165-172

Hille, S. (1981)
Zur Wirkung von Umweltfaktoren und Krankheiten auf Blutbestandteile der Regen-
bogenforelle (Salmo gairdneri Rich.).
Diss. rer. nat., Freiburg

Hille, S. (1982)
A literature review of the blood chemistry of rainbow trout, Salmo gairdneri Rich.
J.  Fish. Biol., 20, 535-569

Hille, S., von Pöllnitz, C. (1980)
Methodik hämatologischer und biochemischer Untersuchungen an der Regenbogenfo-
relle.
Tierärztl. Praxis, 8 521-534

Hoechst AG (1969)
Unveröffentlichter Versuchsbericht Nr. 103/69

Hofer, R. (1988)
LC50-Versuche an Fischen - ein zeitgemäßer Toxizitätstest?
Österreichs Fischerei, 41, 45-47

Hoffmann, R., Lommel, R., Riedl, M. (1982)
Influence of different anaesthetics and bleeding methods on haematological values in
fish.
Arch. FischWiss., 33, ½, 91-103

 Hoffmann; S. (1990)
Untersuchungen zur subakuten Toxizität von Trichlorethen bei Regenbogenforellen
(Oncorhynchus mykiss).
Diss. Med. Vet., München

Hoigné, J. (1990)
Formulation and calibration of environmental reaction kinetics; Oxidation by aqueous
photooxidants as an example.
In: Aquatic Chemical Kinetics, Stumm. W. (Ed.), J. Wiley, New York, 43-70



183

Holcombe, G. W., Phipps, G. L., Knuth, M. C., Felhaber, R. (1984)
The acute toxicity of selected substituted phenols, benzenes and benzoic acid esters to
fathead minnows (Pimephales promelas).
Environ. Pollut. (Ser. A), 35, 367-381

Hurk, R. van den, Oordt, P. G. W. J. van (1985)
Effects of natural androgens and corticosteroids on gonad differentiation in the rain-
bow trout, Salmo gairdneri.
Gen. Comp. Endocrinol., 57, 216-222

Hurk, R. van den, Peute, J. (1979)
Cyclic changes in the ovary of the rainbow trout, Salmo gairdneri, with special refer-
ence to the sites of steroidogenesis.
Cell. Tissue Res., 199, 289-306

Hwang, H. M., Hodson, R. E., Lee, R. F. (1986)
Degradation of phenol and chlorphenols by sunlight and microbes in estuarine water.
Environ. Sci. Technol., 20, 1002-1007

Istamanova T.S. (1967).
Disorders in hemoglobin synthesis during some forms of anemia.
Vopr. Biofiz., Biokhim. Patol. Eritrotsitov, 9-13

Jens, G. (1980)
Die Bewertung der Fischgewässer. 2. Auflage,
Verlag Paul Parey, Hamburg, Berlin, 156

Jobling, S., Reynolds, T., White, R., Parker, M. G., Sumpter, J. P. (1995)
A variety of environmentally persistent chemicals, including some phthalate plasticiz-
ers, are weakly estrogenic.
Environ. Health Perspect., 103, 582-587

Jobling, S., Sheahan, D., Osborne, J. A., Matthiesen, P., Sumpter, J. P. (1996)
Inhibition of testicular growth in the rainbow trout (Onchorhynchus mykiss) exposed
to estrogenic alkylphenolic chemicals.
Env. Toxicol. Chem. 15, 194-202

Jobling, S., Sumpter, J. P. (1993)
Detergent components in sewage effluent are weakly oestrogenic to fish: an in vitro
study using rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) hepatocytes.
Aquat. Toxicol., 27, 361-372



184

Jobst, H. (1995)
Chlorphenole und Nonylphenole in Klärschlämmen. Teil I: Vorkommen in Klär-
schlämmen westdeutscher Kläranlagen aus den Jahren 1987-1989.
Acta hydrochim. hydrobiol., 23, 20-25

Johnstone, R., Simpson, T. H., Youngson, A. F. (1978)
Sex reversal in salmonid culture.
Aquaculture, 13, 115-134

Johnstone, R., Simpson, T. H., Youngson, A. F., Whitehead, C. (1979)
Sex reversal in salmonid culture. Part II. The progeny of sex-reversed rainbow trout.
Aquaculture, 18, 13-19

Jordan, V. C., Mittal, S., Gosden, B., Koch, R., Lieberman, M. E. (1985)
Structure-activity relationships of estrogens.
Environ. Health Perspect., 61, 97-110

Juchau, M. R. (1990)
Substrate specificities and functions of the P450 cytochromes.
Life Sci. 47, 2385-2394

Kahl, M. D., Makynen, E. A., Kosian, P. A., Ankley, G. T. (1997)
Toxicity of 4-nonylphenol in a life-cycle test with the midge Chironomus tentans.
Ecotoxicology- and -Environmental-Safety, 38, 155-160

Kalbfus, W. (1997)
Persönliche Mitteilung

Kalbfus, W. (1998):
Persönliche Mitteilung

Kampen, E.J. van, Zijlstra, W.G. (1961)
Effects of hemoglobin in fish blood cells.
Clin. Chem. Acta, 6, 538

Karley, A. J., Powell, S. J., Davies, J. M. (1997)
Effect of nonylphenol on growth of Neurospora crassa and Candida albicans.
Applied and Environmental Microbiology, 63, 1312-1317

Karlson, P., Doenecke, P., Koolman, J. (1994)
Kurzes Lehrbuch der Biochemie für Mediziner und Naturwissenschaftler.
14. Aufl., Thieme Verlag Stuttgart

Kime, D.E. (1999)
A strategy for assessing the effects of xenobiotics on fish reproduction.
The Science of the Total Environment, 225, 3-11



185

Kingsbury, P. D., McLeod, B. B., Millikin, R. L. (1981)
In: Chemical Hazard Information Profile, Draft Report, 25154-52-3 (1985) prepared by
E. L. Etnier, Chem. Eff. Inf. Group.
Inf. Res. and Anal. Oak Ridge National Laboratory

Klein, K. O., Baron, J., Colli, M. J., McDonnell, D. P., Cutler, G. B. (1994)
Estrogen levels in childhood determined by an ultra sensitive recombinant cell bioas-
say.
J. Clin. Invest., 94, 2475-2480

Klein, K. O., Demers, L. M., Santner, S. J., Baron, J., Cutler, G. B., Santen, R. J. (1995)
Use of ultrasensitive recombinant cell bioassay to measure estrogen levels in women
with breast cancer receiving the aromatase inhibitor, Letrozde.
J. Clin. Endocrin. Metab., 80, 2658-2660

Knaack, J. B., Eldridge, J. M., Sullivan, L J. (1966)
Excretion of certain polyethylene glycol ether adducts of nonylphenol by the rat.
Toxicol. Appl. Pharmacol., 9, 331-340

Knie, V. J., Halke, A., Juhnke, J., Schiller, W. (1983)
Ergebnisse der Untersuchungen von chemischen Stoffen mit vier Biotests.
Deutsche Gewässerkundliche Mitteilungen, 27, 77-79

Kopf, W. (1997)
Wirkung endokriner Stoffe in Biotests mit Wasserorganismen.
In: Stoffe mit endokriner Wirkung im Wasser, hrsg. vom Bayerischen Landesamt für
Wasserwirtschaft, Institut für Wasserforschung, München, R. Oldenbourg Verlag,
München, Wien, 82-101

Korach, K. S., Sarver, P., Chae, K., McLachlan, J. A., McKinney, H. D. (1988)
Estrogen receptor-binding activity of polychlorinated hydroxybiphenyls: conforma-
tionally restricted structural probes.
Molec. Pharmacol., 33, 120-126

Kraft, W., Dürr, U.M. (1981)
Kompendium der klinischen Laboratoriumsdiagnostik bei Hund, Katze, Pferd.
Schaper-Verlag, Hannover

Kupfer, P., Bulger, W. A. (1987)
Metabolic activation of pesticides with proestrogenic activity.
Fed. Proc., 46, 1864-1869



186

Lakshmaiah, N., Bamji, M.S. (1979)
Effect of oral contraceptives on folate economy, a study in female rats.
Horm. Metab. Res,, 11, 64-67

Lambert, J. G.. D., Bosman, G. J. C. G. M., Hurk, R. van den, Oordt, P. G. W. J. van (1978)
Annual cycle of plasma oestradiol-17β in the female trout, Salmo gairdneri.
Ann. Biol. Anim. Biochim. Biophys., 18, 923-927

Lane, Ch. E., Scura, E. D. (1970)
Effects of dieldrin on glutamatic oxaloacetic transaminase in Poecilia latispinna.
J. Fish. Res. Bd. Canada, 27, 1869-1871

Läuger, P (1991)
Electrogenic ion pumps.
Sinauer Associates, Inc., Sunderland, Mass.

Le Drean, Y., Kern, L., Pakdel, F., Valotaire, Y. (1995)
Rainbow trout estrogen receptor presents an equal specificity but a differential sensi-
tivity for estrogens than human estrogen receptor.
Molecular and Cellular Endocrinology, 109, 27-35

Le Guellec, K., Lawless, K., Valotaire, Y., Kress, M., Tenniswood, M. (1988)
Vitellogenin gene expression in male rainbow trout (Salmo gairdneri).
General and Comparative Endocrinology, 71, 359-371

Le Petit-Thevenin, J., Rahamani-Jourdheuil, D., Nobili, O., Boyer, J. (1986)
Ethinylestradiol alters lipid composition and phosphatidylethanolamine metabolism in
red blood cells
J.  Steroid. Biochem., 25, 601-603

Le Petit-Thevenin, J., Lerique, B., Nobili, O., Boyer, J. (1991)
Estrogen modulates phospholipid acylation in red blood cells relationship to cell ag-
ing.
Am. J. Physiol., 261, C423-C427

LeBlanc, G. A. (1998)
Steroid hormone-regulated processes in invertebrates and their susceptibility to envi-
ronmental endocrine disturption.
In: Environmental Endocrine Disruptors: An Evolutionary Perspective (Guillette, Jr.
L. G,. Ed.), Taylor Francis, London

Lech, J. J., Lewis, S. K., Ren, L (1996)
In vivo estrogenic activity of nonylphenol in rainbow trout.
Fundamental and Applied Toxicology, 30, 229-232



187

Lee, P. C., Lee, W. (1996)
Vitellogenin induetion and reduced testosterone concentrations in feral male carp
(Cyprinus carpia) captured near a major metropolitan sewage treatmentplant. In vivo
estrogenic action of nonylphenol in immature female rats.
Bull. Environ. Contam. Toxicol., 57, 341-348

Lee, P. C., Patra, S. C., Stelloh, C. T., Lee, W., Struve, M. (19962)
Interaction of nonylphenol and hepatic CYP1A in rats.
Biochemical Pharmacology, 52, 885-889

Lee, P. C., Patra, S. C., Struve, M. (19961)
Modulation of rat hepatic CYP3A by nonylphenol.
Xenobiotica, 26, 831-838

Lehmann, J., Stürenberg, F.J. (1981)
Die Auswertbarkeit von Blutparametern und Methoden zu ihrer Bestimmung in der
Fischtoxikologie.
Fisch und Umwelt, 9, 25-39

Lehmann, J., Stürenberg, F.J. (1998)
Mögliche Beeinträchtigung der Fortpflanzungspotenz von Fischen durch endokrin
wirksame Pestizide und Industriechemikalien. LÖBF-Mitteilungen, Nr. 2, 44-46

Leisewitz, A. (1994)
Reproduktionsschäden und Umwelthormone - ein neues Problem? Umweltchemikali-
en mit endokriner Wirkung und Reproduktionsschäden bei sieben europäischen Tier-
arten.
Hrsg.: Greenpeace e. V.

Lewis, J. C., Jurd, L. (1972)
Sporostatic action of cinnamylphenols and related compounds on Bacillus megate-
rium.
Spores, 5, 384-389

Lewis, S. K., Lech, J. J. (1996)
Uptake, disposition, and persistence of nonylphenol from water in rainbow trout (On-
corhynchus mykiss).
Xenobiotica, 26, 813-819

Li, M. H., Zhao, Y. D., Hansen, L. G. (1994)
Multiple dose toxicokinetic influence on the estrogenicity of 2,2`, 4,4`, 5,5`-
hexachlorbiphenyl.
Bull. Environm. Contam. Toxicol., 53, 583-590



188

Lorenz, R., Spieser, O. H., Steinberg, C. E. W. (1995)
Neue Wege in die Ökotoxikologie: Quantitative Verhaltensmessungen an Fischen als
Toxizitätsendpunkt.
Acta hydrochim. hydrobiol., 23, 197-201

Lorenz, R., Brüggemann, R., Steinberg, C.E.W., Soieser, O.H. (1996)
Humic material changes effects of terbutylazine on behavior of zebrafish (Braydanio
rerio).
Chemosphere 33 (11), 2145-2158

Madsen, S. S., Mathiesen, A. B., Korsgaard, B. (1997)
Effects of 17 beta-estradiol and 4-nonylphenol on smoltification and vitellogenesis in
Atlantic salmon (Salmo salar).
Fish-Physiology-and-Biochemistry, 17, 303-312

Mahanty, H. K. (1986)
Accumulation and effects upon plants.
In: J. S. Waid, PCBs and the Environment.
CRC Press, Boca Raton, Fl, 1-8

Maitre, J. L., Valotaire, Y., Guguen-Guillouzo, C. (1986)
Estradiol-17β stimulation of vitellogenin synthesis in primary culture of male rainbow
trout hepatocytes. In vitro Cell.
Dev. Biol., 22, 337-343

Maki, H., Fujita, M., Fujwara, Y. (1996)
Identification of final biodegradation product of nonylphenol ethoxylate (NPE) by
river microbial consortia.
Bull. Environ. Contam. Toxicol., 57, 881-887

Marcomini, A., Capel,, P. D., Lichtensteiger, Th., Brunner, P. H., Giger, W. (1989)
Behavior of aromatic sufactants and PCBs in suldge-treated soil and landfills.
Jounal of environmental qualtity, 18, 523-528

Marcomini,A., Pavoni, B., Sfriso, A., Orio, A. A. (1990)
Persistant metabolites of alkylphenol polyethoxylates in the marine environment.
Mar. Chem., 29, 307-323

McLachlan, J. A., Dixon, R. L. (1976)
Transplacentral toxicity of diethylstilbestrol: A special problem in safety evaluation in
advances in modern toxicology.
Volume I, Part 1: New concepts in safety evaluation, Mehlman, M. A., Shapiro, R. E.,
and Blumenthal, H., Eds.,
Hemisphere Publishing Corporation, Washington, D. C., 423-431



189

McLachlan, J. A., Korach, K. S., Newbold, R. R., Degen, G. H. (1994)
Diethylstilbestrol and other estrogens in the environment.
Fundam. Appl. Toxicol., 4, 686-691

McLachlan; J: A. (1993):
Functional toxicology: A new approach to detect biologically active xenobiotics.
Environm. Health Perspect, 101, 386-387

McLeese, D. W., Sergeant, D. B., Metcalfe, C. D., Zitko, V., Burridge, L. E. (19802)
Uptake and exretion of aminocarb nonylphenol and pesticide diluent 585 by mussels
(Mytilus edulis).
Bull. Environ. Contam. Toxical., 24, 575-581

McLeese, D. W., Zitko, V., Metcalfe, C. D., Sergeant, D. B. (19801)
Lethality of aminocarb and the components of the aminocarb formulation to juvenile
atlantic salmon, marine invertebrates and a freshwater clam.
Chemosphere, 9, 79-82

McLeese, D. W., Zitko, V., Sergeant, D. B., Burridge, L., Metcalfe, C. D. (1981)
Lethality and accumulation of alkylphenols in aquatic fauna.
Chemosphere, 10, 723-730

Michelangeli F., S. Orlowski, P. Champeil, J.M. East and A.G. Lee (1990)
Mechanism of inhibition of the (Ca2+ - Mg2+)-ATPase by nonylphenol.
Biochem. 29, 3091-3101

Moffat, G. J. (1996)
Screening of chemicals for effects on uterine growth in immature female rats: nonyl-
phenole, octylphenole and nonylphenoxyacetic acid.
ICI Report No. CTL/R/1249

Mohsen, M.K., El-Keraby, Ali, M.M., Negm, H. (1981)
Agric. Res. Rev., A. R. E., 59, 45

Mommsen, T. P., Walsh, P. J., (1988)
Vitellogenesis and oocyte assembley.
In: Fish Physiology, vol. 11A (ed. Hoar, W. S. and Randall, D. J.). New York: Aca-
demic Press, 347-406

Monsanto (1985)
Monsanto Industrial Chemicals Co. FYI-OTS-0685-0402 FLWP, Seq. G.,
Material Safety Data Sheet, Washington: D. C., OTS, U.S. EPA.



190

Moody, R. P., Weinberger, P., Greenhalgh, R. (1983)
Algal flourometric determination of the potential phytotoxicity of environmental pol-
lutants.
In: Aquatic toxicology, Nriagu, J. O. Ed. New York: John Wiley and Sons, 503-512

Mooij, P.N.M., Thomas, C.M.G., Doesburg, W.H., Eskes, T.K.A.B. (1991)
Multivitamin supplementation in oral contraceptive users.
Contraception, 44, 277-288

Morgan, R. P., Fleming, R. F., Rasing, V. J., Heinle, D. R. (1973)
Sublethal effects of Baltimore Harbour water on the white perch (Morone americana)
and the hogchoker (Trinectes maculatus).
Chesapeake Science, 14, 17-27

Mouret, B., Le-Bail, P., Y. (1995)
Enzyme-linked immunosorbent assay (ELISA) for rainbow trout (Oncorhynchus my-
kiss) vitellogenin.
Journal-of-Immunoassay, 16, 365-377

Müller, G. C., Kim, U. (1978)
Displacement of estradiol from estrogen receptors by simple alkylphenols.
Endocrinology, 102, 1429-1435

Mürmann, P. (19861)
Akute orale Toxizität von Nonylphenol.
Untersuchungsbericht Nr. 0583 der Consentio AG, Marl

Mürmann, P. (19862)
Prüfung der akuten Hautreizwirkung von Nonylphenol.
Untersuchungsbericht (Nr. 0584) der Consentio AG, Marl

Mürmann, P. (19863)
Prüfung der akuten Augen- und Schleimhautreizwirkung von Nonylphenol.
Untersuchungsbericht (Nr. 0585) der Consentio AG, Marl

Mürmann, P. (19864)
Prüfung auf hautsensibilisierende Wirkung am Meerschweinchen nach Magnusson
und Kligmann von Nonylphenol.
Untersuchungsbericht (Nr. 0690) der Consentio AG, Marl

Mutschler, E. (1996)
Arzneimittelwirkungen: Lehrbuch der Pharmakologie und Toxikologie; mit einfüh-
renden Kapiteln in die Anatomie, Physiologie und Pathophysiologie; 219 Tabellen.
Ernst Mutschler. Unter Mitarb. Von Monika Schäfer-Korting - 7., völlig neu bearb.
und erw. Auflage. Stuttgart, Wiss. Verl.-Ges.



191

Nath, P., Sundararaj, B. I. (1981)
Isolation and identification of female-specific serum lipophosphoprotein (vitellogenin)
in the catfish, Heteropneustes fossilis (Bloch).
Gen. comp. Endocr., 32, 184-190

Natt, M. P., Herrick, C. A. (1952)
A new blood diluent for counting the erythrocytes and leucocytes of the chicken.
Poultry Science, 31, 735-738

Naylor, C. G., Mieure, J. P., Adams, W. J., Weeks, J. A., Castaldi, F. J., Ogle, L. D., Romano,
R. R. (1992)
Alkylphenol ethoxylates in the environment.
J. Am. Oil Chem. Soc., 69, 695-703

Negele, R. D., Schwaiger, J., Wörle, B., Ferling, H., Ott, B. (1995)
Entwicklung eines SCE-assay mit Fischeiern.
Abschlußbericht Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserfor-
schung

Newbold, R.R., Delclos, K.B. (1999)
A comprehensive protocol for the evaluation of potential endocrine disrupting chemi-
cals.
Toxicologist, 48(1-S), 375-376

Nimrod, A. C., Benson, W. H. (1996 2)
Environmental estrogenic effects of alkylphenol ethoxylates.
Critical-Reviews-in-Toxicology, 26, 335-364

Nimrod, A. C., Benson, W. H. (19961)
Estrogenic responses to xenobiotics in channel catfish (Ictalurus punctatus).
Marine-Environmental-Research, 42, 155-160

Nimrod, A. C., Benson, W. H. (1997)
Xenobiotic interaction with and alteration of channel catfish estrogen receptor.
Toxicology and Applied Pharmacology, 147, 381-390

Norberg B., B.T. Bjornsson, C.L. Brown, U.P. Wichardt, L.J. Deftos and C. Haux (1989)
Changes in plasma vitellogenin, sex steroids, calcitonin, and thyroid hormones related
to sexual maturation in female trout (Salmo trutta).
Gen. Comp. Endocrinol. 75 (2), 316-326

OECD (1984)
OECD-Guideline for Testing of Chemicals 204, Fish, „Prolonged Study of at least 14
Days“.
OECD, Paris



192

Oehlmann, J., Schulte,Oelmann, U., Stroben, E., Bauer, B., Bettin, C., Fiorini, P. (1995):
Androgene Effekte zinnorganischer Verbindungen bei Mollusken.
UBA-Texte 65/95, 77-85

Oikari, A., Soivio, A. (1975)
Influence of sampling methods and anaesthetisation on various haematological pa-
rameters of several teleosts.
Aquaculture, 6, 171-180

Orlowski, S., Champeil, P. (1991)
Kinetics of calcium dissociation from its high-affinity transport sites on sarcoplasmatic
reticulum ATPase.
Biochemistry, 30, 352-361

Österlind, A. (1986)
Diverging trends in incidence and mortality of testicular cancer in Denmark, 1943-
1982.
Br. J. Cancer, 53, 501-505

Pavoni, B., Sfriso, A., Marcomini, A. (1987)
Concentration and flux profiles of PCBs, DDTs and PAHs in a dated sediment core
from the lagoon of Venice.
Mar. Chem. 21, 25-35

Pelissero, C., Bennetau, B., Babin, P., Le Menn, E., Dunogues, J. (19911)
The estrogenic activity of certain phytoestrogens in the siberian sturgeon Acipenser
baeri.
J. Steroid Biochem. Molec. Biol., 38, 293-299

Pelissero, C., Flouriot, G., Foucher, J. L., Bennetau, J. L., Dunogues, J., Le Gac, F., Sumpter,
J. P. (1993)
Vitellogenin synthesis in cultured hepatocytes: an in vitro test for the estrogenic po-
tency of chemicals.
J. Steroid Biochem. Molec. Biol., 44, 263-272

Pelissero, C., Le Menn, F., Kaushick, S. (19912)
Estrogenic effect of dietary soyabean meal on vitellogenesis in cultured Siberian stur-
geon Acipenser baeri.
Gen. Comp. Endocr., 83, 447-457

Piferrer, F., Donaldson, E. M. (1989)
Gonadal differentiation in coho salmon, Oncorhynchus kisutch, after a single treat-
ment with androgen or estrogen at different stages during ontogenesis.
Aquaculture, 77, 251-262



193

Piferrer, F., Donaldson, E. M. (1992)
The comparative effectiveness of the natural and a synthetic estrogen for the direct
feminization of chinock salmon (Oncorhynchus tshawy tscha).
Aquaculture, 106, 183-193

Pineda, M.H. (1989)
Female reproductive system.
In: Veterinary endocrinology and reproduction. 4th ed.
Medonald, L.E. and Pineda, M.H., eds., 303-354

Pottinger, T. G., Pickering, A. D. (1990)
The effect of cortisol administration on hepatic and plasma estradiol-binding capacity
in immature female rainbow trout (Oncorhynchus mykiss).
Gen. Comp. Endocrinol., 80, 264-273

Purdom, C. E., Hardiman P A., Bye, V. J., Eno, N. C., Tyler, C. R. Sumpter, J. P. (1994) Es-
trogenic effects of effluents from sewage treatment works.
Chemistry and Ecology, 8, 275-285

Racicot, J. G., Gaudet, M., Leray, C. (1975)
Blood and liver enzymes in rainbow trout (Salmo gairdneri Rich.) with emphasis on
their diagnostic use: study of CCl4 toxicity and a case of Aeromonas infection.
J. Fish Biol., 7, 825-835

Rao,, S. S., Burnison, B. K., Rokosh, D. A., Taylor, C. M. (1994)
Mutagenicity and toxicity assessment of pulp mill effluent.
Chemosphere, 28, 1859-1870

Reitmann, S., Frankel, S. (1957)
Amer. J. clin. Path., 28, 56

Ren, L., Lewis, S. K., Lech, J. J. (1996)
Effects of estrogen and nonylphenol on the post-transcriptional regulation of vitello-
genin gene expression.
Chemico-Biological Interactions, 100, 67-76

Ren, L., Marquardt, M. A., Lech, J. J. (1997)
Estrogenic effects of nonylphenol on pS2, ER and MUC1 gene expression in human
breast cancer cells - MCF-7.
Chemico-Biological Interactions, 104, 55-64

Roberts, R.J. (1985)
Grundlagen der Fischpathologie.
Verlag Paul Parey, Berlin und Hamburg



194

Romeis, B. (1989)
Mikroskopische Technik/Romeis.
Neubearb. und hrsg. non P. Böck. Mit Beitr. von H. Denk. 17. Aufl. - München, Wien,
Baltimore: Urban und Schwarzenberg

Roth, L. (1985)
(29. Erg. Lfg. 11/96) Wassergefährdende Stoffe.
2. Auflage, Ecomed Verlagsgesellschaft, Landsberg/Lech

Routledge, E. D., Sumpter, J. P. (1996)
Estrogenic activity of surfactants and some of their degradation products assessed us-
ing a recombinant yeast screen.
Environ. Toxil. Chem., 15, 241-248

Rudling, L., Solyom, P. A. (1974)
The investigation of biodegradability of branched nonylphenolethoxylates.
Water Res., 8, 115-119

Rudolph, P., Boje, R. (1986)
Ökotoxikologie: Grundlagen für die ökotoxikologische Bewertung von Umweltche-
mikalien nach dem Chemikaliengesetz.
Ecomed-Verlagsgesellschaft, Landsberg/Lech

Sachs, L. (1976)
Statistische Methoden.
3. Aufl., Springer-Verlag Berlin

Sallmann, H.P. (1973)
Akten der Lohmann Tagung vom 9. und 10. November 1972.
Cuxhaven, 13-30

Sauer, D. (1981)
Enzyme als Parameter der Intoxikation.
DFG-Forschungsbericht: Methoden der Toxizitätsprüfung an Fischen.
J. Boldt-Verlag, Boppard, 117-119

Sauer, D. Haider, G. (1979)
Enzyme activities in the plasma of rainbow trout (Salmo gairdneri Richardson). The
effects of nutritional status and salinity.
J. Fish Biol., 14, 407-412

Sauer, D., Haider, G. (1977)
Enzyme activities in the serum of rainbow trout (Salmo gairdneri Richardson). The
effects of water temperature.
J. Fish Biol., 11, 605-612



195

Schade M., S. Frey, L. Nitschke, A. Wilk, H. Lemmer und G. Metzner (1997)
Untersuchungen zum Abbauverhalten ausgewählter Inhaltsstoffe von Wasch- und
Reinigungsmitteln sowie Selektion und gezielter Einsatz daran beteiligter heterotro-
pher Bakterien. Abschlussbericht.
Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserforschung

Schäfer, W., Zahradnik, H. P. (1997)
Untersuchungen zur Wirkung von Umweltchemikalien auf die Fortpflanzung.
In: Stoffe mit endokriner Wirkung im Wasser.
Hrsg. vom Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserfor-
schung, München, R. Oldenbourg Verlag, München, Wien, 20-30

Schaffner, C., Ahel, M., Giger, W. (1986)
Behavior of organic micropollutants during infiltration of river water into ground wa-
ter: Results of a field study in the Glatt valley.
In: Bjöseth, A., u. Angeletti, G. Hrsg.: Organic micropollutants in the aquatic envi-
ronment, 455-458. Reidel Publ. Comp., Dordrecht, Holland 1986

Scheinert, P., Hoffmann, R. (1987)
Qualitative and quantitative Verteilung von sieben Enzymen in Organen der Regenbo-
genforelle (Salmo gairdneri R.) und des Karpfen (Cyprinus carpio).
J. Vet. Med. A, 34, 339-343

Scheunert, A., Trautmann, A. (1987)
Lehrbuch der Veterinärphysiologie.
Paul Parey Verlag, Berlin und Hamburg

Schöberl, P. (1984)
Mutagenitätsuntersuchung von Nonylphenol mit Hilfe des Salmonella typhimuri-
um/Microsomen-Mutagenitäts-Tests nach Ames.
Untersuchungsbericht (Nr. 84/19) der Consentio AG, Marl

Schöberl, P., Scheubel, J. P. (1987)
Biologischer Abbau in Kläranlagen sowie Ökotoxizität von Nonylphenol, Nonylphe-
nol plus 1EO und 2EO.
Untesuchungsbericht (Nr. 87/22) der Consentio AG, Marl

Schuler, M., Hasegawa, l., Parks, R., Metzler, M., Eastmond, D.A. (1998)
Dose response studies of the induction of hyperdiploidy and polyploidy by diethylstil-
bestrol and 17-beta-estradiol in cultured human lymphocytes using multicolor fluores-
cence in situ hybridization.
Environmental-and-Molecular-Mutagenesis, 31, 263-273



196

Schulz, D. (1980)
Prüfung der subakuten Toxizität mit besonderer Berücksichtigung der makroskopi-
schen und mikroskopischen Anatomie.
In: DFG (1980), Forschungsbericht: Methoden der Toxizitätsprüfung an Fischen, Si-
tuation und Beurteilung.
Harald Boldt Verlag, Boppard, 88-98

Schuster, G., Wedemeyer, G., Wess, L. (1997)
Der Fluch der Hormone.
Stern, 4, 36-41

Scott, A. P., Bye, V. J., Baynes, S. M. (1980)
Seasonal variations in sex steroids of female rainbow trout (Salmo gairdneri
Richardson).
J. Fish biol., 17, 587-592

Scott, A. P., Sumpter, J. P. (1983)
A comparison of the female reproductive cycles of autumn-spawning and winter-
spawning strains of rainbow trout (Salmo gairdneri Richardson).
Gen. Comp. Endocrinol., 52, 79-85

Scully, F. E. Jr., Hoigné, J. (1987)
Rate constants for reactions of singlet oxygen with phenols and other compounds in
water.
Chemosphere, 16, 681-694

Sedlak, R. I., Booman, K. A. (1986)
LAS and alcohol ethoxylate: A study of their removal at a municipal wastewater
treatment plant.
Soap. Cosmet. Chem. Spec., 62, 44-46

Seibert, H. (1996)
Störungen der Entwicklung und Funktion des männlichen Reproduktionssystems.
UWSF - Z. Umweltchem. Ökotox., 8, 275-284

Sharpe, M., Skakkebæk, N. E. (1993)
Are oestrogens involved in falling sperm counts and disorders of the male reproduc-
tive tract?
Lancet, 341, 1392-1395

Sharaf, A. (1969)
The future of animal production in the arabian world.
Dar Elketab El-Araby (Arabian Textbook)



197

Sheahan, D. A., Bucke, D., Matthiesen, P., Sumpter, J. P., Kirby, M. F., Neall, P., Waldock,
M. (1994)
The effects of low levels of 17α-ethynylestradiol upon plasma vitellogenin levels in
male and female rainbow trout, Oncorhynchus mykiss, held at two acclimation tem-
peratures.
In: Müller. R. und Lloyd, R. (Herausg.). Sublethal and chronic effects of pollutants on
freshwater fish. FAD, Fishing News Books, Oxford, 1994

Shelby, M. D., Newbold, R. R., Tully, D. B., Chae, K., Davis, V. L. (1996)
Assessing environmental chemicals for estrogenicity using a combination of in vitro
and in vivo assays.
Environm. Health Perspect., 104, 1296-1300

Shiraishi, H., Carter, D. S., Hites, R. A., (1989)
Identification and determination of tert-alkylphenols in carp from the Trenton Channel
of the Detroit River, Michigan, USA.
Biomed. Environ. Mass. Spectrom., 18, 478-483

Shumway, S. E., Pierce, F. C., Knowlton, K. (1987)
The effect of Protogonyaulax tamarensis on byssus production in Mytilus edulis L.,
Modiolus modiolus L. 1758 and Geukensia demissa Dillwyn Comp.
Biochem. Physiol., 87A, 1021-1023

Skakkebaek, N.E., Rajpert-De Meyts, E., Jorgensen, N., Carlsen, E., Meidahl Peterson, P.,
Giwercman, A., Andersen, A.E., Kold Jensen, T., Anderson, A.M., Müller, J. (1998)
Germ cell cancer and disorder of spermatogenesis: An environmental connection?
APMIS, 106, 3-12

Skakkebaek, N.E., Berthelsen, J.G., Giwercman, A., Müller, J. (1987)
Carcinoma-in-situ of the testis: possible origin from gonocytes and precursor of all
types of germ cell tumours except spermatocytoma.
Int. J. Androl., 10, 19-28

Smith, C.E. (1968)
J.  Fish. Res. Bd. Can., 25, 151-156

Smith, C.E., Halver, J.E. (1969)
J. Fish. Res. Bd. Can., 26, 111

Smyth, H. F., Carpenter, C. P., Weil, C. S. (1969)
Rangefinding toxicity data: List VII.
Amer. Indust. Hyg. Assoc. J., 30, 470-476

Smyth, H. F., Carpenter, C. P., Weil, C. S., Pozzani, U. C., Striegel, J. A. (1962)
Rangefinding toxicity data. List VI.
Amer. Indust. Hyg. Assoc. J., 23, 95-107



198

Solar, I. I., Donaldson, E. M., Hunter, G. A. (1984)
Optimization of treatment regimes for controlled sex differentiation and sterilization in
wild rainbow trout (Salmo gairdneri Richardson) by oral administration of 17α-
methyltestosterone.
Aquaculture, 42, 129-139

Soontornchaat, S., Li, M. H., Cooke, P. S., Hansen, L. G. (1994)
Toxikokinetic and toxicodynamic influences on endocrine disruption by polychlori-
nated biphenyls.
Envrion. Health Perspect., 102, 568-571

Soto, A. M., Justitia, H., Wray, J. W., Sonnenschein, C. (1991)
P-nonylphenol: an estrogenic xenotiotic released from „modified“ polystyrene.
Environ. Health. Perspect., 92, 167-173

Soto, A. M., Lin, T. M., Justitia, H., Silvia, R. M., Sonnenschein, C. (1992)
An „in culture“ bioassay to assess the estrogenicity of xenobiotics (E-Screen).
In: Colborn T., Clement, C., (Eds.): Chemically induced alterations in sexual
development: the wildlife/human connection, 295-309

Soto, A. M., Sonnenschein, C., Chung, K. L., Fernandez, M. F., Olea, N., Olea Serrano, F.
(1995)
The e-screen assay as a tool to identify estrogens an update on estrogenic environ-
mental pollutants.
Environm. Health Perspect., 103, 113-122

Spieser, O. H. (1997)
Persönliche Mitteilung

Spieser, O.H., Scholz, W., Blübaum-Gronau, E., Hoffmann, M., Grillitsch, B., Vogl, C.
(1994).
Das System BehavioQuant zur Bioindikation anhand des Verhaltens von Fischen und
von anderen aquatischen Organismen.
In: Alef, K., Fiedler, H., Hutzinger, O. (Eds.), Umweltmonitoring und Bioindikation.
Eco-Informa-94, Bd. 5, Umweltbundesamt Wien, 429-448

Spieser, O.H., Schwaiger, J., Ferling, H., Negele, R.-D. (2000).
An Introduction to Behaviorial Monitoring – Effects of nonylphenol and ethinyl-
estradiol on swimming behavior of juvenile carp.
In: Butterworth, F.M., Gunatilaka, G., Gonsebatt, M.E. (Eds.), Biomonitors and bio-
markers as indicators of environmental change, Volume II.
Plenum Publishing Corp., New York. [in press].



199

Steinberg, C., Lorenz, R., Spieser, O.H. (1995).
Effects of atrazine on swimming behavior of zebrafish, Brachydanio rerio.
Water Res. 29, 981-985

Stephanou, E., Giger, W. (1982):
Persistent organic chemicals in sewage effluents. 2. Quantitative determinations of
nonylphenols and nonylphenol ethoxylates by glass capillary gas chromatography.
Environ. Sci. Technol., 16, 800-805

Stone, R. (1994)
Environmental estrogen stir debate.
Science, 265, 308-310

Sumpter, J. P. (1985)
The purification, radioimmunoassay and plasma levels of vitellogenin from the rain-
bow trout Salmo gairdneri.
In: Lofts, B., Holmes, W. H. (ed.) Trends in Comparative Endocrinology,
Hongkong University Press, Hongkong, 355-357

Sumpter, J. P., Jobling, S. (1995)
Vitellogenenis as a biomarker of estrogenic contamination of the aquatic environment.
Environm. Health Perspect., 103, 173-178

Sundaram, K. M. S., Szeto, S., Hindle, R., MacTavish, D. (1980)
Residues of nonylphenol in spruce foliage, forest, soil, stream water and sediment af-
ter its serial application.
J. Environ. Sci. Health (Part B), B 15, 403-419

Swisher, R. D. (1987)
Surfactant biodegradation.
Marcel Dekker Inc., New York

Takashima, S., Hibiya, T. (1995)
An atlas of fish histology: normal and pathological features
Ed. by Fumino Takashima; Takashi Hibiya
2. ed. Tokio: Kodansha; Stuttgart; New York: Fischer-Verlag

Taupin, P. J. V. (1981)
Nonylphenol - An acute oral toxicity study (LD50) in the rat.
Hazleton/Münster Report 222/8

Texaco (19851)
Texaco Chemical Company. FYI-OTS-0685-0402 FLWP, Seq. I.
Material Safety Data Sheet. Washington, D. C.:
Office to Toxic Substances, U. S. Environmental Protection Agency



200

Texaco (19852):
Texavo Chemical Company. FYI-OTS-0685-0402 FLWP, Seq. I., DOT Dermal corro-
sivity study in rabbits. Washington, D. C.:
Office of Toxic Substances, U.S. Environmental Protection Agency

Texaco (19853):
Texaco Chemical Company. FYI-OTS-0685-0402 FLWP, Seq. I. Dermal sensitization
study. Washington, D. C.:
Office of Toxic Substances, U.S. Environmental Protection Agency

Thierfelder, W., Mehnert, W. H., Laußmann, D., Arndt, D., Reineke, H. H. (1995):
Der Einfluß umweltrelevanter östrogener oder östrogenartiger Substanzen auf das Re-
produktionssystem.
Bundesgesundheitsblatt, 38, 338-341

Tinsley, T. (1985):
A comparison of plasma levels of phosphoprotein, total protein and total calaum as in-
direct indices of exogenous vitellogenesis in the crucian carp, Carassius carassius.
Comp. Biochem. Physiol., 80B, 913-916

Toppari, J., Larsen, J.C., Christiansen, P., Giwercman, A., Grandjean, P., Guillette, L.J.J.,
Jegou, B., Jensen, T.K., Jounnet, P., Keiding, N., Leffers, H., McLachlan, J.A., Meyer,
O., Müller, J., Rajpert-De Meyts, E., Scheike, T., Sharpe, R., Sumpter, J., Skakkebaek,
N.E. (1996)
Male reproductive health and environmental xenoestrogens.
Environm. Health Perspect., 104, 741-803

Tratnyek, P. G., Hoigné, J. (1991)
Oxidation of substituted phenols in the environment: AQSAR analysis rate constants
for reaction with singlet oxygen.
Environ. Sci. Technol., 25, 1596-1604

Tremel, J., Kühn, R. (1982)
Umweltforschung des Bundesministers des Inneren, Wasserwirtschaft, Forschungsbe-
richt: Bewertung wassergefährdender Stoffe im Hinblick auf Lagerung, Umschlag und
Transport und Untersuchung zur Abklärung substanz- und bewertungsspezifischer
Grenzfälle bei der Bewertung wassergefährdender Stoffe.
Im Auftrag des Umweltbundesamtes, S. 13

Trocome, M., Tarradellas, J., Vedy, J. Cl. (1986)
Impact of nonylphenol on some biotic parameters of a composted sludge-mineral sub-
strate system.
16th Ann. Symp. On The Analytical Chemistry of Pollutants, March 17-19, Lausanne
(Switzerland)



201

Tsai, C. H., Lick, W. (1988)
A portable device for measuring sediment resuspension.
J. Great Lakes Res., 12, 314-321

Tschui, M., Brunner, P. H. (1985)
Die Bildung von 4-Nonylphenol aus 4-Nonylphenolmono- und -diethoxylat bei der
Schlammfaulung.
Vom Wasser, 65, 9-19

Tyler, C. R., Sumpter, J. P., Bromage, N. R. (1988)
In vivo ovarian uptake and processing of vitellogenin in the rainbow trout, Salmo
gairdneri.
The Journal of Experimental Zoology, 246, 171-179

UCDS (1959)
Union Carbide Data Sheet.
Industrial Medicine and Toxicology Dept., Union Carbide Corp., 270 Park Ave., New
York, NY (As reported in Sax 1974 und RTECS 1986)

Vecchi, A., A. Tagliabue, A. Mantovani, A. Anaclerio, C. Barale and F. Spreafico (1976).
Steroid contraceptive agents and immunological reactivity in experimental animals.
Biomedicine 24 (4), 231-237

Velle ,W (1982)
FAO Anim. Prod. and Health, Paper 31, FAO, Rome

Varley, H. (1978)
Practical clinical biochemistry 4th ed.
Arnold-Heinemann Publishers, India

Wallace, R. A., Selman, K. (1981)
Cellular and dynamic aspects of oocyte growth in teleosts.
Am. Zool., 21, 325-343

Wanzinger, M. (1996)
Persönliche Mitteilung

Washburn B.S., J.S. Krantz, E.H. Avery and R.A: Freedland (1993)
 Effects of estrogen on gluconeogenesis and related parameters in male rainbow trout.
Am. J. Physiol. 264 (Regulatory Integrative Comp. Physiol. 33), R720-R725

Weidner, I.S., Moller, H., Jensen, T.K., Skakkebaek, N.E. (1998)
Cryptorchidism and hypospadias in sons of gardeners and farmers.
Environ. Health Perspect., 106(12), 793-796)



202

Weinberger, P., Rea, M. (1981)
Nonylphenol: A perturbant additive to an aquatic system.
In: Proc. Seventh Annual Aquatic toxicity Workshop, November, 5-7

Weinberger, P., Rea, M. (1982)
Effects of aminocarb and its formulation adjuncts on the growth of Chlorella pyrenoi-
dosa Chick.
Environ. Exper. Bot., 22, 491-496

White, R., Jobling, S., Hoare, S. A., Sumpter, J. P., Parker, M. G. (1994)
Environmentally persistent alkylphenolic compounds are estrogenic.
Endocrinology, 135, 175-182

Wibbels, T., Crews, D. (1992)
Specificity of steroid hormone-induced sex determination in a turtle.
J. Endocrin., 133, 121-129

Yamamoto, R. (1958)
Artificial induction of functional sex-reversal in genotypic females in the medaka
(Oryzias latipes).
J. Exp. Zool., 137, 227-264

Yamamoto, T. (1969)
Sex differentiation.
In: W. S. Hoar and D. J. Randall (Editors),
Fish Physiology, Vol. III, Reproduction. Academic Press, New York 3, 117-175

Yano, T., Matsuyama, H. (1986)
Stimulatory effect of PCB on the metabolism of sex hormones in carp hepatopancreas.
Bulletin of the Japanese Society of Scientific Fisheries, 52, 1847-1852

Yaron, Z., Cocos, M., Salzer, H. (1980)
Effects of temperature and photoperiod on ovarian recrudescence in the cyprinid fish,
Mirogrex terrae-sanctae.
J. Fish Biol., 16, 371-382

Yaron, Z., Terkatin-Shimony, A., Shaham, Y., Salzer, H. (1977)
Occurrence and biological activity of oestradiol-17β in the intact and ovariectomised
Tilapia aurea (Cichlidae: Teleostei).
Gen. comp. Endocr., 33, 45-52

Zellner, A., Kalbfus, W. (1997)
Belastung bayerischer Gewässer durch Nonylphenole.
In: Stoffe mit endokriner Wirkung im Wasser.
Hrsg. vom Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserfor-
schung, München, R. Oldenbourg Verlag, München, Wien, 55-64



203

Ziegler, C. K., Tsai, C. H., Lick, W. (1988)
Transport of sediments in the Venice lagoon. Proc. 3rd. Int. Conf. Environmental
Contamination.
CEP Consultants, Edinburgh, 336-338



204

Erklärung

Ich habe keine Hilfen Dritter in Anspruch genommen.

Ich habe keine entgeltliche Hilfe von Vermittlungs- bzw. Beratungsdiensten (Promoti-
onsberater oder anderer Personen) in Anspruch genommen.

Niemand hat von mir unmittelbar oder mittelbar entgeltliche Leistungen für Arbeiten
erhalten, die im Zusammenhang mit dem Inhalt der vorgelegten Dissertation stehen.

Ich habe die Dissertation an folgenden Institutionen angefertigt:

Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft
Institut für Wasserforschung
Demollstr. 31
82407 Wielenbach

Die Dissertation wurde bisher nicht für eine Prüfung oder Promotion oder für einen
ähnlichen Zweck zur Beurteilung eingereicht.

Ich versichere, daß ich die vorstehenden Angaben nach bestem Wissen vollständig
und der Wahrheit entsprechend gemacht habe.

. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .



205

Herrn Prof. Dr. W. Körting danke ich herzlich für die Überlassung des Dissertation-
sthemas und für seine stete Hilfsbereitschaft.

Mein besonderer Dank gilt Herrn Dr. R.-D. Negele, Frau Dr. J. Schwaiger und Herrn
H. Ferling vom Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserfor-
schung, Versuchsanlage Wielenbach, für die Betreuung dieser Arbeit. Die freundliche
Aufnahme, die Anregungen und Hilfen der „Wielenbacher“ haben maßgeblich zum
Gelingen meiner Dissertation beigetragen. Für die Möglichkeit, die Untersuchungen
am Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Versuchsanlage Wielenbach, durch-
zuführen, gilt mein herzlicher Dank Herrn Dr. R.-D. Negele und Herrn Dr. M. Bohl.
Frau Dr. J. Schwaiger danke ich herzlich für die freundschaftliche Unterstützung und
die gute Zusammenarbeit. Herrn H. Ferling danke ich besonders für sein großes Enga-
gement bei der Probenaufbereitung und für die kameradschaftliche Zusammenarbeit.

Dank aussprechen möchte ich auch Herrn Dr. W. Kalbfus und Herrn Wanzinger vom
Zentrallabor des Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft, Institut für Wasserfor-
schung, München, die die Messungen der Proben durchgeführt haben.

Herrn Dr. O.H. Spieser danke ich für die Bereitstellung des Systems BehavioQuant®

zur Bioindikation anhand des Verhaltens der Versuchsfische.


