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1 Einleitung

1 Einleitung

Bei den Strategien zur Bewertung von Sedimenten und Schwebstoffen dominiert in der Bundesre-
publik Deutschland noch immer der chemisch-numerische Ansatz (Ahlf 1995, Gratzer & Ahlf 1999a,
Henschel et al. 1999, Hollert et al. 1999a, Neumann-Hensel et al. 2000a). Eine rein chemisch-ana-
lytische Unterscheidung gefahrlicher von nicht geféhrlichen Sedimenten erscheint jedoch in Anbe-
tracht der Vielzahl bekannter sedimentassoziierter Verbindungen und dem geringen Wissen iiber deren
toxische Wirkung nur in einem sehr begrenzten Malle moglich (Ahlf et al. 1991). Fiir eine Bewertung
von Sedimenten und Schwebstoffen sind vielmehr biologische Wirkungstests notwendig, um sum-
marisch die Wirkung aller Inhaltsstoffe zu erfassen, sowie deren synergistische und antagonistische
Effekte (Verstarkung oder Reduzierung der toxischen Wirkung von Stoffgemischen) und Metabolisie-
rung im Organismus (Toxifizierung und Detoxifizierung) zu beriicksichtigen (Burton 1991, 1995,
Gunkel 1994). Somit kann eine dkotoxikologische Bewertung der Sedimentqualitit nur mittels einer
Kombination von standardisierten chemischen und biologischen Testverfahren erfolgen (Forstner et al.
1989, Neumann-Hensel et al. 2000a).

Sedimenttoxizitit ist nach Ahlf (1995) im weitesten Sinn definiert als ,, 6kologische und biologische
Anderung, die durch kontaminiertes Sediment verursacht wird. Sie kann auch operational bestimmt
werden als die negative Wirkung an einem Testorganismus, der einem belasteten Sediment ausgesetzt
wurde ”. Sedimentgebundene Schadstoffe verursachen zahlreiche in der Literatur gut belegte bio-
logische Wirkungen (Ubersichten bei Ahlf 1995, Burton 1991, 1995, Ingersoll et al. 1997, Zimmer &
Ahlf 1994): auf organismischer Ebene Mortalitét, erbgutverdndernde, endokrine und pathologische Ef-
fekte, auf der Populationsebene Anderungen in Abundanzen und Diversitit sowie auf biozénotischer
Ebene Anderungen in Struktur und Funktion (AhIf 1995). Die Schadwirkung partikulér gebundener
Stoffe kann daher auf verschiedenen Organisationsebenen untersucht werden (Abb. 1.1). Dabei findet
jede Organisationsebene ihre mechanistische Erklarung auf der nachstniederen Organisationsebene. So
resultiert eine Beeintridchtigung des Reproduktionserfolgs einer bestimmten Art etwa aus einer Reihe
von Schéadigungen auf dem Niveau der Organe. Diese sind Folge von Schiadigungen auf zelluldrem
Niveau und lassen sich wiederum auf molekulare Mechanismen zuriickfithren (Braunbeck et al.
1995b). Von grofter 6kologischer Relevanz sind in diesem Zusammenhang Untersuchungen, die Ver-
dnderungen von Strukturen und Funktionen von Okosystemen unter dem EinfluB von kontaminierten
Sedimenten analysieren. Funktionell gesehen ist dagegen der Angriffspunkt von Sedimentschadstoffen
auf molekularer Ebene und strukturell auf dem Niveau von Zellorganellen und Zellen zu suchen. Der
hohen &kologischen Relevanz von Untersuchungen auf Populations- und Okosystemniveau stehen so-
mit die Vorteile von Untersuchungen auf niedrigerer Ebene in Form von erhohter Geschwindigkeit
und groBerer Empfindlichkeit gegeniiber (Burton 1991).

Prokaryontische Testverfahren (mit Bakterien) und Tests an Invertebraten (=Wirbellosen) fiir die
Bewertung von Sedimenten werden mittlerweile insbesondere im angelséchsischen Raum héufig
verwendet (Ubersichten bei Burton 1991, Day et al. 1995, Hill et al. 1993, Ingersoll 1995, Ingersoll et
al. 1995a, Kemble et al. 1994). Dabei handelt es sich zumeist um die klassischen Toxizitétstests
Ames-, Leuchtbakterien- und Daphnien-, sowie den Chironomus tentants- und Hyalella azteca-Test.
Fiir eine Bewertung der Schadwirkung von Sedimenten und Schwebstoffen auf Vertebraten sind
labornahe Ganztierversuche (Fischtest nach DIN 38 412) aufgrund ihrer schlechten Reproduzierbar-
keit und ethischer Konflikte problematisch. Daher wurden in den letzten Jahren verstérkt /n vitro-Test-
verfahren mit Zellkulturen fiir die Bewertung von partikelgebundenen Schadstoffen entwickelt (vgl.
Ahlf 1995, Engwall et al. 1996, Gagné & Blaise 1995, Gratzer & Ahlf 1999a, Hilscherova et al. 2000,
Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 1998a, Kammann et al. 2000, Kocan et al. 1985, Landolt &
Kocan 1984, Legler 2001, Metcalfe et al. 1990, Murk et al. 1996, Otto et al. 1994).

Im Rahmen der vorliegenden Studie wurden insbesondere Biotestverfahren eingesetzt, die fiir eine
prospektive Bewertung von Schwebstoffen und Sedimenten geeignet sind. Wichtige Kriterien fiir

9
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solche biologische Testverfahren sind biologische Relevanz, Schnelligkeit, Standardisierbarkeit sowie
vertretbarer personeller und finanzieller Aufwand.

Bei Biotestverfahren konnen Organismen oder Zellen auf verschiedene Weise gegeniiber Sediment-
und Schwebstoffproben exponiert werden: Die Untersuchung von nativen Sediment- oder Schweb-
stoffproben besitzt die grofite 6kologische Relevanz, da sie die aktuelle Bioverfiigbarkeit von Schad-
stoffen beriicksichtigt. Sie kann aber nicht mit allen hier dargestellten Biotests durchgefiihrt werden
(Tab. 1.1). Bei vielen In vitro-Testverfahren ist es daher notwendig, die partikelgebundenen Schad-
stoffe durch verschiedene Verfahrensweisen in die geloste Phase zu iiberfiihren vgl. (Ahlf 1995, Ahlf
et al. 1991, Burton 1991, 1995, Hill et al. 1993, Hollert & Braunbeck 1997, Lif} & Ahlf 1997, Zimmer
& Ahlf 1994):

10

Es kann das native Porenwasser, dem viele aquatische Organismen a priori ausgesetzt sind und
das vordergriindig den Hauptexpositionspfad von Sedimentschadstoffen darstellt (Burton 1991,
Power & Chapman 1992), auf seine biologische Wirksamkeit untersucht werden. Die Art der Sam-
meltechnik fiir Porenwasser besitzt einen groen EinfluBl auf dessen Toxizitdt (Bufflap & Allen
1995), die Methoden sind jedoch wenig standardisiert. Zudem koénnen nur begrenzte Mengen
effizient gesammelt werden. Das potentielle Schiadigungspotenzial der Sedimente und die /ang-
fristige Bioverfiigbarkeit wird bei der Priifung von Porenwasser prinzipiell nicht erfaf3t und de facto
meist unterschétzt (Harkey et al. 1994). Porenwasser sollte als Expositionsphase genutzt werden,
wenn untersucht werden soll, ob benthosbewohnende Organismen durch die Sedimente geschadigt
werden konnen. Die Handlungsanweisung fiir den Umgang mit Baggergut im Binnenland
(HABAB-WSV; BfG 2000) benutzt die 6kotoxikologische Wirkung von Porenwasser im Leucht-
bakterien-, Algen- und Daphnientest als wichtiges Kriterium fiir die Bewertung von Baggergutum-
lagerungen: ,,Baggergut, dessen Porenwasser bei einer Verdiinnung 1:4 nicht toxisch wirkt, darf
umgelagert werden. Bei toxischem Baggergut ist eine Einzelfallentscheidung erforderlich, fiir die
gegebenenfalls weitere Untersuchungen erforderlich werden.” Nach Wang (1999) stellen Toxi-
zitdtsuntersuchungen von anoxischen Porenwéssern, die bereits in Tiefen von wenigen Millimetern
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vorkommen konnen, ein groes Problem dar: Durch die aerobe Probenaufarbeitung und die Ex-
positionssituation im Biotest konnen die Metalle von Sulfiden oxidiert werden (Entstehung von
flichtigem H,S), so dass die Sulfidtoxizitdt im Bioassay unterbewertet wird. Andererseits geht mit
der Oxidation der Sulfide oft eine Verdnderung der Bindungsspezies einher, durch die Schwer-
metallsulfide und Polysulfid-Komplexe bioverfiigbar werden. Die Toxizitét dieser Substanzen wird
somit im Bioassay oft iberbewertet. Die Bedeutung des Porenwassers als wichtiger Exposi-
tionspfad fiir sedimentbewohnende Invertebraten kdnnte zudem geringer als bisher angenommen
sein, da sich diese durch Rohrensysteme ein eigenes Milieu schaffen kdnnen, das mehr dem der
Wassersdule als dem des Porenwassers gleicht (Wang 1999). Porenwasser fiir die Biotests kann
durch Dialyseverfahren (Bufflap & Allen 1995, Mudroch & MacKnight 1994a, b) oder durch
Zentrifugation von nativen Sedimenten bei 4°C {iber 10 min mit 3000 x g gewonnen werden
(Hollert et al. 1999a). Die Untersuchung von Porenwéssern mit einer Batterie von Biotests ist
aufgrund der geringen Volumina, die sich aus Sedimenten gewinnen lassen, mit einem erheblichen
Arbeitsaufwand verbunden.

e Die Uberpriifung der wiissrigen Eluate' von Sedimenten - die durch Schiitteln von Sedimenten mit
Wasser hergestellt werden - ist relativ gut standardisiert und ahmt oxidierende Umweltverhéltnisse
nach, wie sie bei einer Remobilisierung von Sedimenten zu erwarten sind. Fiir wéssrige Eluate ist
jedoch bekannt, dass sie das tatsdchliche bioverfiigbare Mal} an Schadstoffen unterbewerten (Har-
key et al. 1994). Fiir die Herstellung von wissrigen Eluaten (vgl. Ahlf 1995, Hollert & Braunbeck
1997) werden die Sediment- oder Schwebstoffproben in einer definierten Menge Aqua bidest. (1:2
oder 1:4) suspendiert und fiir 12 h bei 4°C mit einem Uberkopfschiittler mit 20 Upm rotiert. Durch
Zentrifugation (3000 x g bei 4°C) wird das wéssrige Eluat von feinen Partikeln befreit. Die Proben
werden nativ oder nach einer Sterilfiltration (0,2 um) in den unten beschriebenen /n vitro-Tests auf
ihre 6kotoxikologische Wirkung untersucht.

e Organische Sedimentextrakte. Sediment oder Schwebstoff konnen mit organischen Losungsmit-
teln wie etwa Aceton extrahiert” werden (Campbell et al. 1992, Ho & Quinn 1993b, Landolt & Ko-
can 1984, True & Heyward 1990), mittels einer Fraktionierung kann dabei eine Aussage iiber die
Dominanz verschiedener Schadstoffgruppen gemacht werden (Brack 1999, Brack et al. 1999a,
2000, Engwall et al. 1996, Ho et al. 1997, Ho & Quinn 1993a, b, Hollert et al. 1998b, 1999a).
Durch organische Extraktionen kann versucht werden, die langfristige Schadigung von Organismen
durch iiberwiegend fettldsliche Substanzen durch eine kurze Exposition gegeniiber den potentiell
verfiigbaren Schadstoffen nachzuahmen. Dieser in der Okotoxikologie weit verbreitete Ansatz ist
in der Literatur nicht unumstritten (vgl. Braunbeck et al. 1995a). Die Extraktion kann durch
einfaches Schiitteln mit dem Losungsmittel Methanol (Kwan & Dukta 1990, Neumann-Hensel et
al. 2000a) oder als multiple Extraktion im Soxhlet-Apparat (Hollert & Braunbeck 1997) erfolgen.

Detaillierte Charakterisierungen des Schadstoffpotenzials von Sedimenten lassen sich iiber die Ver-
wendung verschiedener Expositionsphasen in mehreren Biotests erhalten. Tab. 1.1 gibt einen exempla-
rischen Uberblick iiber wichtige Sediment-Biotestverfahren und die moglichen Expositionspfade.
Auch andere Sedimentbiotests haben sich bei internationalen und nationalen Forschungsvorhaben be-
wihrt (Literaturiibersicht bei: Ahlf 1995, Burton 1991, 1995, Ginn & Pastorok 1992, Ingersoll 1995,
Ingersoll et al. 1995a, 1995b, La Point & Fairchild 1992, Long 2000a, Neumann-Hensel et al. 2000b,
Reynoldson & Day 1993, Traunspurger & Drews 1996, van Beelen & Doelman 1997, Zimmer & Ahlf
1994). Die Biotestverfahren, die im Rahmen dieses Forschungsvorhabens an die Untersuchung parti-
kuldrgebundener Schadstoffe angewendet wurden, sind in Abb. 1.2 dargestellt. Einige der genannten
In vitro-Biotestverfahren konnten im Rahmen eines Methodenkompendiums des Deutschen Verbandes
fiir Wasser- und Kulturbau (DVWK) einem breiten Publikum vorgestellt werden (Brack 1999, Diirr et
al. 1999, Ensenbach 1999, Gratzer & Ahlf 1999b, Hollert et al. 1999b, h, Krebs 1999, Ronnpagel et al.

!eluieren: Uberfiihrung von partikelgebundenen Schadstoffen in die 16sliche Phase durch das milde Extrahieren mit Wasser.
% extrahieren: Uberfiihrung von partikelgebundenen Schadstoffen in die 16sliche Phase durch mehrmaliges Einwirken von
organischen Losungsmitteln.
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1999, Schnurstein et al. 1999). Bei der Auswahl der Biotests in dieser Studie wurden sowohl verschie-
dene Hierarchie-Ebenen der Organismen (vgl. auch Abb. 1.1) als auch unterschiedliche Expositions-
pfade (Tab. 1.1 und Abb. 1.2) beriicksichtigt. Durch die alleinige Verwendung eines Biotestverfahrens
kann das Schéddigungspotenzial von Sedimenten und Schwebstoffen allerdings nicht ausreichend be-
schrieben werden (Zimmer & Ahlf 1994). Die einzelnen Verfahren lassen sich gemeinsam in Biotest-
batterien kombinieren (Ahlf 1995, Duerr et al. 1999, Fretwurst et al. 1997, Henschel et al. 1997b,
Hollert et al. 1999c,e,g, Zimmer & Ahlf 1994). Durch die kombinierte Verwendung lasst sich eine
Vielzahl von Informationen iiber die Sedimenttoxizitdt erhalten:

Von der Schidigung bestimmter Organismen kann nur sehr bedingt auf die Wirkung auf andere
Lebewesen geschlossen werden. Obgleich in den meisten Fillen die sedimentinduzierte Schadigung
bei verschiedenen Organismen gut korreliert, konnen bei Dominanz verschiedener Schadstoffgruppen
Bakterien, Algen, Invertebraten und Wirbeltiere sehr unterschiedlich reagieren. Daher kann durch die
alleinige Verwendung eines Biotests der Zustand von Sedimenten und Schwebstoffen nicht ausreich-
end bewertet werden. Fiir das Testdesign sind daher Biotestbatterien anzustreben, die mindestens
einen Vertreter aus den trophischen Ebenen Produzenten, Konsumenten, Konsumenten héherer Ord-
nung und Destruenten nutzen (Ahlf 1995, Zimmer & Ahlf 1994).

Partikelassoziierte Schadstoffe konnen unterschiedliche Arten der Schidigung verursachen: Neben
einer akuten toxischen Wirkung, die in der Regel mit dem Sterben der Organismen oder Zellen einher-
geht, kdnnen auch vielfiltige subletale Wirkungen auftreten, die fiir das Okosystem sehr wohl eine
Wirkung haben koénnen. Sedimente konnen prinzipiell auch erbgutverdndernd wirken (Mutagenitét,
Gentoxizitit; Gagné et al. 1995, Jarvis et al. 1996, Kammann et al. 2000, Kocan et al. 1985, Marvin et
al. 1995), die natiirliche Entwicklung von Eiern und Embryonen storen (Teratogenitét; Engwall et al.
1994, Ensenbach 1998, Strmac 1999), in den Hormonhaushalt der Tiere eingreifen (endokrine Wir-
kung; Legler 2001) oder pathologische Verdnderungen in Tieren und Pflanzen (Otto et al. 1994,
Strmac & Braunbeck 2000) verursachen. Fiir umfassende Charakterisierungen des Sedimentzustandes
sollten daher zusitzlich zu den (zumeist unspezifischen) akuten Biotests solche mit exakt definierten
Endpunkten eingesetzt werden (Hollert et al. 1999a, d, f). In Abschnitt 3 dieser Studie erfolgt eine
detailliertere Beschreibung der einsetzten /n vitro-Biotestbatterie und ihrer Validierung.

Stufenverfahren

Insbesondere in angelsdchsischen Landern werden haufig gestufte Beurteilungskonzepte benutzt, um
die Qualitit von Sedimenten zu bewerten. In einem Positionspapier des Fachausschusses ,,Gewisser-
sedimente* der Fachgruppe Wasserchemie in der GDCh (Calmano 1996) wird ein solches gestuftes
Bewertungskonzept vorgestellt, das sich weitgehend an Reynoldson & Day (1993) orientiert. In jeder
Stufe wird entschieden, ob ein Sediment nutzungsbezogen unbedenklich ist oder ob weitere Unter-
suchungen erforderlich sind. Dabei kénnen Biotestverfahren generell als Screeningmethoden verwen-
det werden (Calmano, 1996).

Expositionpfad Testorganismus bzw. Testsystem

Natives Sediment
Produzenten | Prokaryoten Invertebraten Vertebraten
Natives
Porenwasser Algenhemmtest Bakterienkontaktte st Nematodentest Zelltest mit RTG-2
Leuchtbakterientest Daphnientest Fischeitest
. Ames-Test Hyalella-Test COMET-Assay
WaRriges Eluat Umu-Test Chironomus -Test Vitellogenin-Assay
Ara-Test EROD-Induktion
Organischer Extrakt 3 )
Biotestbatterien

Abb. 1.2. Schematische Ubersicht iiber Biotestverfahren fiir die Untersuchung und Bewertung von partikelgebun-
denen Schadstoffen und deren Expositionspfade. Die in dieser Studie angewendeten Verfahren sind fett dargestellt
(aus Hollert et al. 1999c).
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Ein Stufenverfahren braucht nicht weiter vorangetrieben werden, (1) wenn die nutzungsbezogenen
Zielvorgaben (z.B. Sicherung der Trinkwasserqualitét, Schutz der Lebensgemeinschaften im und auf
dem Sediment) erreicht sind oder (2) wenn das dkotoxikologische Gefahrenpotenzial hinreichend cha-
rakterisiert ist. Eine Schddigung in nur einem Biotest kann ausreichen, um die Zielvorgaben fiir Sedi-
mente zu verfehlen (Ahlf 1995). Stufenverfahren sind, da sie den Kostenfaktor betonen und ein {iber-
sichtliches Schema bieten, hdufig als Managementstrategie fiir eine Sedimentsanierung oder zur Ent-
scheidungsfindung bei der Umlagerung von Baggergut angeboten worden. Zudem sollte bei Stufen-
verfahren das Augenmerk auf die Expositionswege gerichtet werden, um allgemeingiiltige Mechanis-
men der Wirkung sedimentassoziierter Umweltchemikalien aufzukliren (Calmano 1996).

Tab. 1.1. Auflistung ausgewdéhlter 6kotoxikologischen Wirkungstests und der moglichen Expositionspfade fiir
Untersuchungen an Sedimenten und Schwebstoffen (modifiziert aus Hollert et al. 1999g).

Abschnitt/ Natives Poren- Waissrige  Organische

5
Test Endpunkt Referenz Sediment wasser Eluate Extrakte* Stand
Wirbeltiere (Konsumenten héherer Ordnung):
. . Akute Toxizitat, . . 3 . .
® Fischeitest Teratogenitat 2.6.7 Ja ja ja ja +++
® Zelltest mit RTG-2 Akute Toxizitat 2.6.1 nein ja ja ja ++
® Dot-Blot-Assay Endokrines Potenzial 2.6.5 ja’ ja ja ja F
. . Khim et al. . . . .
® MVLN -Zell-Assay Endokrines Potenzial (1999b) nein ja ja ja +
® COMET-Assay, RTG-2 Gentoxizitat 2.6.4 ja' ja ja ja ++
® Histopathologie an subletale Toxizitat Braunbeck ja ja® ja ja ++
Organen (Fisch) (1998)
® Embryonale EROD-Induktion 2.6.6 nein ' ja ja ja +
Huhnerleberkulturen
' Wirbellose (Konsumenten niederer Ordnung):
® Nematoden(kontakt)test Toxizitat AhlIf (1995) ja ja° ja ja ++
® Hyalella azteca-Test Toxizitat Ahlf (1995) ja ja3 ja ja +++
® Daphnientest Toxizitat AhIf (1995) ja ja® ja ja +++
* ?hiftonomus tentants- Toxizitat AhIf (1995) ja ja’ ja ja o+t
es
"Prokaryonten ( Konsumenten niederer Ordnung oder Destruenten): T
® Bakterien(kontakt)test Toxizitat 2.6.3 ja ja ja ja ++
® | euchtbakterientest Toxizitat AhIf (1995) ja ja ja ja st
® Ames-Test Mutagenitat 2.6.2 ja® ja® ja ja +ht
® Ara-Test Mutagenitét Ve(z?ggtna . ja® ja® ja ja ++
® umu-Test Gentoxizitat V?? ggtﬂa ! nein ja ja ja +++
“Produzenten: T
® Algenhemmtest Toxizitat Ahlf (1995) nein ja® ja ja +++

Grau unterlegt: in dieser Studie eingesetzte Verfahren.

'Der COMET-, EROD- und Vitellogenin-Assay kann bei der Untersuchung von Gesamtsediment nicht mit permanenten Zellen,
embryonalen Hiihnerlebern bzw. Primirhepatocyten, wohl aber an Proben von Organismen aus dem Okosystem (passives
Biomonitoring) angewendet werden. “Der Ames- bzw. ARA-Test kann nur mit autoklaviertem Gesamtsediment durchgefiihrt
werden. Dabei ist von Transformationen chemischer Verbindungen auszugehen, so dafl eine Gesamtsedimentuntersuchung mit
Hilfe des Ames-, bzw. ARA-Tests nicht empfohlen werden kann. *Die Durchfiihrung des Fischeitests und des Ames-Tests mit
Porenwasser erfordert sehr groBe Mengen der Probe (etwa 100 mL). * Extrakte werden fiir die Toxizitdtsuntersuchungen mit
Bioassays in der Regel mit Wasser oder einem Ndhrmedium verdiinnt, um eine Toxizitdt des organischen Losungsmittels oder
Loésungsvermittlers auszuschlieBen *Entwicklungsstand: + erste Orginalarbeiten iiber Untersuchungen an Sedimenten und
Schwebstoffen, ++ mehrere Orginalarbeiten oder Ringtests im Zuge einer DIN-Validierung, +++ giiltige DIN-, ISO-, EPA- oder
ASTM-Vorschriften.
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Bisher existieren in der Bundesrepublik noch keine umfassend validierten Stufenverfahren fiir die
Bewertung von Sedimenten und Schwebstoffen. Einen Uberblick iiber mdgliche Stufenverfahren und
erste Studien geben Ahlf (1995), Ahlf et al. (1997), Diirr et al. (1999), Henschel et al. (1997a, 1999),
Hollert et al. (1999b,c,e) sowie Zimmer & Ahlf (1994).

Integrierte Sedimentbewertung
Ein Konzept, Sedimente unter Sicherstellung der okologischen Relevanz zu untersuchen und zu

bewerten, stellen verschiedene Ansétze zur integrierten Sedimentbewertung dar (Abb. 1.3, Literatur-
iibersichten bei Ahlf 1995, Chapman et al. 1992, Zimmer & Ahlf 1994). Zu ,integrierenden Beur-
teilungen® kommt es nach Chapman et al. (1992) auf dem Weg von Untersuchungen, die verschiedene
Messungen der Umweltqualitit zum Zweck einer umfassenden Beurteilung des Systemzustandes
kombinieren. Diese Messungen bestehen mindestens aus drei der folgenden fiinf Komponenten (Ahlf
1995): (1) chemische Sedimentanalysen, (2) Sedimenttoxizitétstests, (3) Geweberiickstandsanalysen,
(4) pathologische Untersuchungen und (5) biozénotische Untersuchungen. Obwohl jede einzelne dies-
er flinf Komponenten wichtige Informationen zum Sedimentzustand bietet, gelangt keine von ihnen zu
erschopfenden Aussagen: Mittels chemischer Analytik kann die Anwesenheit und Konzentration von
Schadstoffen im Sediment erfaft werden, sie erlaubt aber keine Aussage liber die Bioverfiigbarkeit
und Wirkung der Substanzen. Sedimenttoxizititstests im Labor geben zwar Aufschluf3 {iber die Toxi-
zitdt an den getesteten Organismen und Testsystemen, doch ist die Extrapolation der Daten auf Orga-
nismen im Freiland problematisch (Zimmer & Ahlf 1994).

Soll beispielsweise gekldrt werden, ob ein bestimmtes Sediment kontaminiert und toxisch ist und ob
Lebensgemeinschaften im Sediment Schadeffekte zeigen, so geniigt ein vereinfachter, kostengiinsti-
gerer 3-Komponenten-Ansatz der integrierten Bewertung (Ahlf 1995). Nach Chapman et al. (1992)
sollte in diesem Falle eine Sedimentbewertungstriade aus den Komponenten Sedimentchemie, Sedi-
menttoxizitdt in biologischen Tests und der Messung von Feldeffekten der benthischen Lebensge-
meinschaft (z.B. Pathologie oder Struktur der Biozdnose) eingesetzt werden. Integrierte Sedimentbe-
wertungen wurden insbesondere im angelsidchsischen Raum (vgl. Carr et al. 1996, Chapman 2000,
Power & Chapman 1992), in der Tschechischen Republik (Machala et al. 1998, Staffova et al. 1998),
am Golf von Cadiz (DelValls et al. 1998c) sowie im Bereich der Nordsee (Karbe et al. 1992, 1994,

Sedimenttriade nach Bioassay-dirigierte
Chapman et al. Fraktionierung
Extrakt
Fraktionierung
in Teilproben
Bioassays
Chemische

Bioassays
A

inmgimL.

Auswahl stark
toxischer Teilproben

Feldunter-
suchungen

Ch. Analytik

Abundance

::1 | \dentifikatio”

4 &

Abb. 1.3. Prinzipien der Sedimentbewertungstriade nach Chapman und Mitarbeitern (1992) und Bioassay-diri-
gierten Fraktionierung als zwei Moglichkeiten zur Untersuchung und Bewertung von FlieBgewdssern.
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Chapman 1992) und an der Elbe (Karbe et al. 1992, 1994) durchgefiihrt. Eine detaillierte Literatur-
iibersicht {iber das Konzept der Integrierten Sedimentuntersuchung und bisherigen Anwendungen ist
in Abschnitt 4.1 dieser Studie dargestellt.

Bioassay-dirigierte Fraktionierungen

Durch die Verwendung von Biotests kann das Schidigungspotenzial der partikelgebundenen Schad-
stoffe summarisch erfalit werden, die problematischen Substanzen kdnnen jedoch nicht identifiziert
werden. Eine Moglichkeit, ndhere Auskunft iiber die Substanzgruppen zu erhalten, die fiir die toxisch-
en Wirkungen verantwortlich sind, stellt die Bioassay-dirigierte Fraktionierung (BdF, engl.; &hnlich
auch TIE = Toxicity Identification Evaluation) dar (Ankley & Schubauer-Berigan 1995, Brack et al.
1998, Engwall et al. 1996, Ho et al. 1997, Ho & Quinn 1993a, b, Hollert et al. 1998a). Bei der Bio-
assay-dirigierten Fraktionierung kann durch die Kombination aus chemischen Fraktionierungstech-
niken, Biotests und nachgeschalteten chemisch-analytischen Untersuchungen der jeweils problema-
tischen Fraktionen eine ndhere Charakterisierung der toxischen Stoffe erhalten werden (Abb.1.3). Bio-
assay-dirigierte Fraktionierungen kdnnen insbesondere in gestuften Bewertungsverfahren zur Identifi-
zierung problematischer Substanzklassen bzw. Schadstoffe fiihren. Eine umfassende Literaturiibersicht
zu einzelnen Anwendungen von Biotest-geleiteten Fraktionierungen mit den Endpunkten Cytotoxizi-
tdt, Genotoxizitit und dioxin-&hnlicher Wirksamkeit ist in Abschnitt 6 dargestellt.

Bewertungsverfahren

Eine 6kotoxikologische Bewertung von Sediment- und Schwebstoffproben sollte — da sie die biolo-
gisch schiadliche Wirkung von partikuldr gebundenen Schadstoffen ermittelt — neben chemischen
Untersuchungen besonders auf biologischen Wirktests basieren. Wihrend inzwischen einige gut vali-
dierte Biotestverfahren fiir die Untersuchung von Sedimenten und Schwebstoffen vorliegen und im
Rahmen verschiedener Forschungsvorhaben eingesetzt wurden, gibt es einen verstiarkten Forschungs-
bedarf bei der Aggregation der Daten und der Ableitung von ausreichend validierten Bewertungs-
strategien: Die Befunde der einzelnen Untersuchungen aus Testbatterien kdnnen zunéchst getrennt
ausgewertet und beurteilt werden. Prinzipiell erscheint es sinnvoll, dabei alle erhobenen Ergebnisse zu
beriicksichtigen (Ahlf et al. 1997). Ahnlich wie in der medizinischen Differentialdiagnostik ermdglicht
eine komplexere Untersuchung — im Bedarfsfall — mit spezifischeren biologischen Endpunkten (etwa
Gentoxizitit, endokrine Wirkung, P450-Induktion; Hollert et al. 1999d, Karbe et al. 1994), eine
Bioassay-dirigierte Fraktionierung zur Ermittlung problematischer Substanzklassen (Brack et al. 1998,
Engwall et al. 1997a, Hollert et al. 1998a) oder eine umfassende integrierte Sedimentbewertung (Carr
et al. 1996, Chapman 2000, Power & Chapman 1992) ergidnzende Aussagen zum Schéidigungspoten-
zial.

Die Daten der einzelnen okotoxikologischen Untersuchungen werden fiir eine Bewertung zunichst
aggregiert. Die Ergebnisse konnen empirisch (unter Beriicksichtigung zahlreicher Referenzdaten) in
verschiedene Belastungsklassen gruppiert werden. Ahlf et al. (1997) benutzen fiir die Datenaggrega-
tion die Summe der Hemmungen einzelner Biotests und Canfield et al. (1994) fiihrten eine Datentrans-
formation in eine Skala von 0 bis 100 durch. Krebs (1988, 1999) entwickelte mit dem pT-Wert
(potentia toxicologiae) einen Index, der aus dem negativen natiirlichen Logarithmus der NOEC-Kon-
zentration (=No observed effect concentration) einer bindren Verdiinnungsreihe gebildet wird. Mittels
multivariaten Methoden wie Clusteranalysen und Faktorenanalysen (Ahlf et al. 1997, DelValls et al.
1998b) konnen die Befunde aus einzelnen Wirktests und chemischen Analysen mit dem Ziel gruppiert
werden, dhnliche Datensétze zu Klassen mit vergleichbarem Schadigungspotenzial zusammenzufassen
(AhIf et al. 1997). Die Rohdaten oder Ergebnisse aus multivariaten Verfahren lassen sich beispiels-
weise mit Hasse-Diagrammen iibersichtlich darstellen und klassifizieren (Briiggemann & Halfon
1997, Briiggemann et al. 1994, Li} 1997). Auch die Fuzzy Logic wurde schon in einzelnen Studien
zur Klassifikation von Sedimenten herangezogen (Heise et al. 2000). Ein umfassende Ubersicht zu
statistischen Bewertungsverfahren ist in Abschnitt 5 dargestellt.
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Untersuchungsziele und Fragestellungen
Im Rahmen dieses Projektes sollten etablierte Biotest- und neuere Analysen-Methoden (Abschnitt 2)

fiir eine Untersuchung von komplexen Umweltproben adaptiert werden, um den (6ko)toxikologischen
Zustand von Gewdssern zu erfassen. Als iibergeordnetes Ziel sollte ein Konzept zur integrierten Be-
wertung der Kompartimente Wasser, Schwebstoff und Sediment in aquatischen Systemen erarbeitet
werden.

Abschnitt 3: Methodenentwicklung. Neben der Biotestbatterie, die im Rahmen vergangener PAO-
Projekte entwickelt wurde (Hollert & Braunbeck 1997), wurden weitere /n vitro-Biotests fiir die
Untersuchung partikuldr gebundener Schadstoffe herangezogen: Mit dem Fischeitest mit Danio rerio
und dem Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis sollte die Biotestbatterie um zwei weitere
gut standardisierte Toxizitétstests verschiedener Trophieebenen erweitert werden. Mit dem Comet-
Assay mit der permanenten Fischzelllinie RTG-2 (als eukaryontischem Genotoxizititstest, Braunbeck
et al. 2000, McKelvey-Martin et al. 1993, Schnurstein 2000) und dem nicht-radioaktiven Dot-Blot
zum Nachweis von Vitellogenin-mRNA in Regenbogenforellen-Primérzellkulturen (als Biomarker fiir
endokrin wirksame Sustanzen, Islinger et al. 1999b) sollten zwei weitere spezifische Endpunkte aus
der Monosubstanzbewertung und Abwasseruntersuchung fiir die Untersuchung von Schwebstoffen
und Sedimenten adaptiert werden. Im Rahmen eines Forschungsaufenthaltes an der Universitit Upp-
sala (Schweden) konnte der EROD-Assay an embryonaler Hiihnerleberkultur erlernt und an ausge-
wihlten Proben durchgefiihrt werden. Die einzelnen Komponenten der Biotestbatterie und Aspekte der
Validierung werden im Abschnitt 3 dieser Arbeit beschrieben. Die Biotestbatterie beziechungsweise
einzelne Komponenten wurden bei den Einzeluntersuchungen dieser Studie eingesetzt (Abschnitte 4-
7) und in Abschnitt 8 vor dem Hintergrund einer geeigneten minimalen Testbatterie diskutiert.

Abschnitt 4: Integrierte Sedimentuntersuchungen. Den inhaltlichen Schwerpunkt dieses Promo-
tionsprojektes bildete eine Triade-Untersuchung von zwolf ausgewéhlten Fliefgewidsserstandorten im
Einzugsgebiet des Neckars, bei der chemische und limnochemische Analysen (Abschnitt 4.5), Aufnah-
men des Makrozoobenthos (Abschnitt 4.6) und zahlreiche /n vitro-Bioassays (Abschnitt 4.7) durch-
gefiihrt wurden. Wahrend das Konzept Chapmans nur die Untersuchung von Sedimenten beinhaltet,
sollte in dieser Studie auch die Verteilung des Schadstoffpotenzials auf die beiden Kompartimente
Wasser und Sediment untersucht werden. Bisher wurden integrierte Untersuchungen fast ausschlie3-
lich fiir die Untersuchung mariner Systemen oder des Potamals groB3er Fliisse eingesetzt. Daher sollte
mit dieser Studie iiberpriift werden, ob sich das Konzept auch fiir die Bewertung von Flie3gewéassern
mit kleinen, mittleren und gréBeren Einzugsgebieten eignet. Bei der iiberwiegenden Anzahl von Tri-
ade-Studien wurden ausschlieBlich Bioassays zur akuten Toxizitét (oftmals mit dem Endpunkt Mor-
talitat, vgl. Abschnitte 4.7.1 bis 4.7.5) eingesetzt. Zahlreiche Studien zeigen, dass wir neben der akuten
Toxizitdt auch vielfdltige spezifische Schadeffekte durch sedimentassoziierte Schadstoffe beobachten
kénnen (Burton 1991, Hilscherova et al. 2000): Neben Genotoxizitit und Mutagenitét sowie Terato-
genitét konnten bei fritheren Studien auch endokrine und dioxin-dhnliche Effekte dokumentiert werden
(Literaturiibersichten jeweils in den Abschnitten 4.7.3, 4.7.6 bis 4.7.9). Wihrend verschiedene Bio-
marker zum Nachweis dieser Schadeffekte in Einzelstudien mehrfach angewendet wurden (Ahlf 1995,
Benson & DiGiulio 1992), konnte sich die Verwendung von spezifischen Biomarkern bei Sediment-
triaden bisher noch nicht durchsetzen (Chapman 1990, 2000, Chapman et al. 1992). Daher sollte in
den Abschnitten 4.7.3, 4.7.6 bis 4.7.9 dieser Teilstudie iiberpriift werden, inwiefern sich (1) an den
untersuchten FlieBgewésserstandorten spezifische Schadwirkungen nachweisen lassen, (2) diese auf
die Kompartimente Wasser und Sediment verteilt sind, (3) sich die spezifischen Schadigungspotenzial
zwischen verschiedenen Sedimentexpositionspfaden unterscheiden, (4) die Biomarkerergebnisse mit
den Triadekomponenten Sedimentchemie und Verédnderungen in sifu korreliert werden kdnnen und (5)
ob das Biomarkerkonzept eine sinnvolle Erweiterung fiir Sedimenttriaden darstellt. Analog zu den
durchgefiihrten Bioassays wurden auch die chemischen Analysen moglichst mit Sediment und Wasser
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durchgefiihrt, um die Schadstoffverteilung zwischen den beiden Kompartimenten zu charakterisieren
(Abschnitt 4.5). Die Korrelation der spezifischen Biomarker mit den Befunden aus chemischen Ana-
lysen sollte dadurch {iberpriift werden, dass neben den konventionellen chemischen Messparametern
(Abschnitte 4.5.1 bis 4.5.5) auch Analysen von Stoffen mit endokriner und dioxin-dhnlicher Wirkung
(Abschnitte 4.5.6) durchgefiihrt wurden. In dieser Studie sollte weiterhin mit Hilfe des Toxicity
equivalency factor-Konzeptes (TEF-Konzeptes, Van den Berg et al. 1998) ermittelt werden, welcher
Anteil der endokrinen (Abschnitt 4.7.8) und dioxin-dhnlichen Wirksamkeit (Abschnitt 4.7.9) im Bio-
assay kausal durch chemische Analysen erklért werden kann. Im Sinne von Chapmans Triade sollte in
Abschnitt 4.6 analysiert werden, inwiefern ein Schadstoffpotenzial aus Bioassay oder chemischer
Analytik mit einer Degradation in situ (Zusammensetzung des Makrozoobenthos) einherging. Da bis-
her nur sehr wenige Sedimenttriaden fiir kleine FlieBgewdsser durchgefiihrt wurden, galt es neben der
Abundanzen und dem etablierten Saprobienindex (Abschnitt 4.6.2) auch andere Makrozoobenthos-
indices (Abschnitte 4.6.3 bis 4.6.6) beziiglich lhrer Eignung zum Nachweis von 6kotoxikologischen
Schéadigungen des FlieBgewdssers zu liberpriifen (Abschnitt 4.6.7).

Abschnitt 5: Statistische Bewertungsmethoden. Die Aggregation und Bewertung von komplexen
Datensitzen, die bei der Durchfiihrung von Sedimenttriaden und der Anwendung von Biotestbatterien
zwangslaufig entstehen, ist Gegenstand des Abschnittes 5 dieser Arbeit. Am Fallbeispiel des komplex-
en Datensatzes der Sedimenttriade (Abschnitt 4) soll die Verwendung verschiedener statistischer Me-
thoden vor dem Hintergrund der Klassifikation der Daten aber auch beziiglich ihrer Eignung fiir den
gewdsserrechtlichen Vollzug iiberpriift werden. Ein Einzelnen wurden Rangsummen-basierte Ver-
fahren, Clusteranalysen, Hasse-Diagramm-Technik und ein Fuzzy Logic-basiertes Expertensystem
verglichen.

Abschnitt 6: Biotest-geleitete Fraktionierungen. Integrierte Sedimentuntersuchungen bieten zwar
umfassende Informationen zum Schidigungspotenzial von Sedimenten und tiberpriifen die Relevanz
der In vitro-Bioassays, erlauben aber keine Identifizierung der biologisch problematischen Schad-
stoffe. Mittels Bioassay-dirigierten Fraktionierungen kdnnen problematische Substanzklassen und u.U.
sogar Einzelsubstanzen identifiziert werden. Vor diesem Hintergrund wurde im zweiten Teil des Pro-
motionsprojektes das Sediment eines kleinen FlieBgewidssers nach einer Kliranlageneinleitung,
welches sich bei der Sedimenttriade als stark mutagen und dioxin-dhnlich wirksam und 6kologisch
degradiert erwiesen hatte, mittels einer komplexen Biotest-geleiteten Fraktionierung niher untersucht.
Ziel dieser Teilstudie war es zum Einen durch den kombinierten Einsatz von Alumina-Saulen-
chromatographie und HPLC-Fraktionierungen und biologischen Screeningverfahren, die dioxin-
dhnlichen und mutagen wirksamen Sedimentinhaltsstoffe zu identifizieren. Dabei sollten neben un-
polaren Sedimentinhaltstoffen, die bereits in zahlreichen Studien untersucht wurden, ein Schwerpunkt
auf die Identifizierung polarerer Inhaltsstoffe gelegt werden. Zum Anderen sollte durch diese Teil-
studie die Eignung einzelner Bioassays der Biotestbatterie als Endpunkt fiir eine komplexe Biotest-ge-
leitete Fraktionierung iiberpriift werden, um letztendlich ein leistungsfihiges System zu Identifizie-
rung von cytotoxischen, mutagenen, gentoxischen, endokrin und dioxin-dhnlich wirksamen Sediment-
inhaltsstoffen zusammenzustellen.

Abschnitt 7: Untersuchung des Risikos der Remobilisation von kontaminierten Altsedimenten.
In den frithen siebziger Jahren konnte im Rahmen einer Untersuchung der Schwermetallbelastung in
der Tonfraktion von Sedimenten ausgewdhlter deutscher Fliisse eine starke Belastung des Neckars mit
den Elementen Cadmium, Nickel und Chrom festgestellt werden (Miiller et al. 1993). Insgesamt hat
sich die Gewaissergiite des Neckars innerhalb der letzten 30 Jahre insbesondere durch den Ausbau von
industriellen und kommunalen Kliranlagen stark verbessert (Miiller et al. 1993). Die erhohte Wasser-
qualitét spiegelt sich in geringeren Schadstoffkonzentrationen in den jiingeren, oberen Sedimenten im
Vergleich zu teilweise hohen Konzentrationen in den Altsedimenten wider. Gegenstand der Unter-
suchungen in Abschnitt 7 war es, das 6kotoxikologische Gefdhrdungspotenzial von Altsedimenten und
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die Gefahr einer moglichen Remobilisierung durch Hochwasserereignisse zu liberpriifen. Dazu wurden
2 Untersuchungsstrategien eingesetzt: (A) Untersuchung von Sedimentbohrkernen: Jeweils 2 Sedi-
mentbohrkerne verschiedener Probestellen aus der Staustufe Lauffen, die fiir ihre stark kontaminierten
Altsedimente bekannt ist, wurden entnommen und mit einem interdisziplindren Ansatz mit chemischer
Analytik, In vitro-Bioassays und im Stromungskanal auf ihr Erosionsrisiko untersucht. (B) Unter-
suchung von Hochwasserschwebstoffen: Wahrend bereits in zahlreichen Studien Hochwasserschweb-
stoffe mit chemisch-analytischen Methoden untersucht wurden, gibt es bisher erst wenige Arbeiten zu
Herkunft und biologischen Effekten von Schwebstoffen. Durch die Kombination chemischer Analysen
von Sedimentbohrkernen und Schwebstoffen konnten Haag et al. (2000a) fiir ein Hochwasser zeigen,
dass ein groBer Anteil der schwebstoffgebundenen Schadstofffracht unterhalb der Stauhaltung Lauffen
aus der Erosion kontaminierter Altsedimente stammt. Hollert & Braunbeck (1997) konnten bereits fiir
ein mittleres Neckarhochwasser (1995/96) ein signifikantes dkotoxikologisches Schadigungspotenzial
nachweisen. Daher wurde in dieser Studie bei einem stirkeren Neckarhochwasser (HQ,, etwa 20-jéhr-
liche Wiederkehrwahrscheinlichkeit) im Oktober/ November 1998 mittels chemischen Analysen und
biologischen Wirktests an Schwebstoffen aus den Stauhaltungen Lauffen und Heidelberg untersucht,
ob eine Erhdhung des partikelgebundenen Schadstoffpotenzials erfolgte, die auf eine Remobilisierung
von stark kontaminierten Altsedimenten schlieBen ldsst. Die Schwebstoffe der Stauhaltung Heidelberg
eines weiteren Neckarhochwassers im Februar 1999 (etwa HQ;s5) wurden auf ihr bakterientoxisches,
cytotoxisches, mutagenes und endokrines Schiadigungspotenzial untersucht. Bei dieser Beprobung
sollte geklart werden, ob eine schnelle zeitliche Abfolge von stirkeren Hochwassereignissen zu einer
verstdrkten Remobilisation von Altsedimenten fithren kann.

Abschnitt 8: Zusammenfiihrung der Einzeluntersuchungen, Handlungsempfehlung. Im Ab-
schnitt 8 dieser Arbeit werden die Befunde aus den einzelnen Teilstudien zusammengefiihrt und vor
dem Hintergrund eines weiteren Forschungsbedarfs diskutiert. Auf der Basis der Befunde der einzel-
nen Teiluntersuchungen dieser Studie sollte eine gestufte Handlungsanweisung fiir die Untersuchung
und Bewertung des 6kotoxikologischen Potenzials von FlieBgewédssern zusammengestellt werden. In
diesem Abschnitt wird auch die Zusammensetzung einer minimalen Biotestbatterie mit optionalen Er-
weiterungen vorgestellt.
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2 Material und Methoden

2.1 Behandlung der Wasser-

proben

2.1.1 Probennahme

Die Wasserproben wurden — sofern nicht anders ge-
kennzeichnet — mit einem Wasserprobenentnehmer
geschopft und iiber einen Trichter in Glas- und Poly-
ethylen(PE-)gefdfle verschiedener Grofen iiberfiihrt.
Die Wahl des Flaschenmaterials erfolgte dabei in Ab-
héngigkeit vom angestrebten Untersuchungsendpunkt
(Biotest, organische oder anorganische Analytik): Die
Wasserproben fiir die Extraktion mit XAD-Harzen,
fiir organisch-chemische und limnochemische Analy-
tik sowie Biotests wurden in Glasflaschen (Duran,
Schott, Mainz) gefiillt; bei diesen Untersuchungspara-
metern ist Glas aufgrund einer vergleichsweise gerin-
gen Adsorption der lipophilen Substanzen an den
Wandungen und dem Fehlen von Weichmachern
gegeniiber PE-Flaschen zu bevorzugen. Wasserpro-
ben fiir eine atomabsorptionsspektroskopische Unter-
suchung wurden in PE-Flaschen transportiert und im
angesduerten Zustand (verdiinnte HNO;) gelagert, da
die Verwendung von Glas zu Artefakten fiihren kann
(Rump & Krist 1992).

2.1.2 Weiterverarbeitung im Labor

Die Proben wurden gekiihlt und lichtgeschiitzt trans-
portiert, im Kiihlraum bei 4 °C aufbewahrt und wie
folgt weiterverarbeitet:

e Fiir die Bestimmung des Biochemischen Sauer-
stoffbedarfs in 5 Tagen (BSB;s) wurden die unfil-
trierten Wasserproben, die bei der Probennahme
direkt in Schliffglasflaschen abgefiillt wurden,
im Labor in Karlsruher Flaschen iiberfiihrt und
wie in Abschnitt 2.1.4 dargestellt inkubiert.

o Jeweils 25 L der Wasserproben wurden unmit-
telbar nach Riickkehr ins Labor mittels Glas-
faserfilter von 10 cm Durchmesser und 0,4 pm
Porengréfe (Sartorius, Gottingen) mit Stickstoff
(N,) druckfiltriert, um Schwebstoffe aus dem
Wasser abzutrennen und eine Keimreduzierung
zu erreichen.

e Fiir eine spitere Analyse der adsorbierbaren or-
ganischen Halogenverbindungen (AOX, Ab-
schnitt 2.1.4) wurde umgehend filtriertes (AOX
der gelosten Wasserinhaltsstoffe) und unfiltrier-
tes (AOX der gelosten und partikuldr gebund-
enen Wasserinhaltsstoffe) Wasser in Erlenmeyer-
kolben {iberfithrt und mit einigen Tropfen kon-

zentrierter Schwefelsdure und 2 gehéuften Spa-
teln Aktivkohle versetzt.

e Fiir die Bestimmung der limnochemischen Para-
meter (Abschnitt 2.1.4) pH-Wert, Triibung, Elek-
trische Leitfdhigkeit, Spektraler Absorptionsko-
effizient bei 254 nm (SAKjs4), Kalium-Per-
manganat-(KMnOg)-Verbrauch, Sulfat-, Ortho-
Phosphat- und Chloridgehalt wurden 2 L unfil-
triertes Wasser eingesetzt. Die Messungen wur-
den moglichst umgehend, in jedem Fall innerhalb
von 12 Stunden durchgefiihrt.

e Fir eine spitere Schwermetallgehaltsanalyse
mittels  Atomabsorptionsspektroskopie  (AAS,
Abschnitt 2.4) wurden jeweils 50 ml filtriertes
Wasser in PE-Zentrifugenréhrchen iiberfiihrt und
mit konzentrierter Salpetersdure versetzt.

e Jeweils 2 L filtriertes Wasser wurde in Glas-
flaschen (Duran, Schott) tiberfiihrt und bei 4 °C
gelagert. Innerhalb von 72 h wurden diese Pro-
ben im gekiihlten und lichtgeschiitzten Zustand
zum Hygiene-Institut der Universitdt Bonn trans-
portiert. Dort wurden die Wasserproben von
Herrn Roman Holtey-Weber auf ihre Gehalte an
Polychlorierten Biphenylen (PCB), Phtalaten und
Pestiziden sowie — nach On-line-Silylierung im
GC-MS-MS (Holtey-Weber et al. 1999a, b) — auf
die Konzentrationen (xeno-)dstrogen wirksamer
Substanzen untersucht.

e Bei den Hochwasserereignissen wurde jeweils
1 L Wasser bei der Probennahme in PE-Flaschen
gefiillt und im Anschluss bei 4 °C gelagert, um
spater fir die Bestimmung der Schwebstoffkon-
zentrationen (Abschnitt 2.3) eingesetzt zu wer-
den.

e  Wasserproben, die zu einem spéteren Zeitpunkt
in Biotests untersucht werden sollten, wurden in
Glasflaschen (Duran, Schott) iiberfithrt und bei
minus 24 °C gelagert.

2.1.3 Aufkonzentrierung von
Wasserproben

Aufreinigung der XAD-Harze

Zur Aufkonzentrierung der Wasserproben wurde eine
1:1 Mischung (Vol %) der kommerziell erhiltlichen
Polyacrylsiureester-Gemische ~ Amberlite”-XAD 4
und -XAD 7 (technische Ware, Serva, Heidelberg)
nach Diirr (2000) eingesetzt. Durch eine Aufreini-
gung der technischen Ware unter sauren und basi-
schen Bedingungen konnten die polareren, durch eine
nachfolgende Extraktion mit Methanol (Polaritits-
faktor 0,95) die mittelpolaren und mit Aceton
(Polaritéitsfaktor 0,56) die unpolareren Verunreini-
gungen entfernt werden. Dazu wurden jeweils 700 ml
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Harzgemisch in einen 2000 ml Rundkolben (Duran,
Schott, Mainz) lberfiihrt, dreimal mit Aqua bidest.,
zweimal mit 0,1 M HCI, einmal mit Aqua bidest.,
zweimal mit 0,1 M NaOH und solange mit Aqua bi-
dest. gewaschen, bis der pH 7 betrug. Im Anschluss
wurden die Harze {iber jeweils 24 h in einer selbstge-
fertigten Extraktionsapparatur, bestehend aus einem
1000 ml Soxhlet mit einer Doppelkiihlung mit den
Losungsmitteln Methanol (p.A., Merck, Darmstadt),
Aceton (p.A., Merck, Darmstadt) und Methanol ex-
trahiert. Das in mdglichst grolen Chargen (zwei
wahrend der gesamten Studie) gereinigte Harz wurde
bis zur Verwendung in Methanol gelagert.

Extraktion der Wasserproben

Glassédulen (@ 1,5 cm) mit Kiiken aus Teflon wurden
mit 20 + 0,5 cm des aufgereinigten XAD-Gemisches
befillt, die in einem Kiihlraum mittels Stativen fixiert
wurden. 20 L der druckfiltrierten Wasserproben (Ab-
schnitt 2.1.2) wurden in einer Glasflaschen mit 5 %
Methanol zur dynamischen Solvatisierung versetzt
und mit 1 M HCI auf pH 2 angesiuert. Uber einen
Teflonschlauch, der mit einer Schliffolive an der
Glasséule fixiert wurde, konnte die Wasserprobe iiber
Nacht das XAD-Harz durchflieBen. Dabei adsorbiert
ein relativ breites Spektrum organischer Substanzen
aufgrund ihrer Polaritét an der Oberfldche des Harzes.
Zur Verminderung des Wassergehaltes wurde die
Saule nach der Extraktion mit Hilfe eines leichten
Stickstoffstroms fiir 4 h getrocknet. Die adsorbierten
Wasserinhaltsstoffe wurden mit zweimal 50 ml

Methanol und zweimal 50 ml Aceton eluiert. Im
Anschluss wurden beide Fraktionen vereinigt, das
Volumen mit Hilfe eines Rotationsverdampfers (200
mbar, 40 °C; Heidolph, Kelheim) reduziert und eine
dreimalige Fliissig/Fliissig-Extraktion mit Dichlor-
methan (p.A., Merck, Darmstadt) durchgefiihrt, um
Wasserriickstdnde aus der organischen Phase abzu-
trennen. Der wissrige Riickstand wurde am Rota-
tionsverdampfer bis zur Trockene eingeengt und in
Aceton riickgeldst. Die vereinigten Aceton- und Di-
chlormethanfraktionen wurden unter Stickstoff fast
bis zur Trockene eingeengt und in 2 ml Dimethylsulf-
oxid riickgelost, so dass die Wasserproben um einen
Faktor 10.000 gegeniiber der Orginalprobe angerei-
chert wurden. Um die Effizienz der Aufreinigung
(Gefahr des Ausblutens von XAD-Harzen) zu {iber-
priifen, wurden 20 L Leitungswasser analog zu den
Wasserproben extrahiert und als Blindprobe in den
Bioassays eingesetzt. Die in DMSO riickgelosten Ex-
trakte wurden in den unter 2.2.5 genannten Maximal-
konzentrationen in den Biotests auf ihre toxische
Wirkung tiberpriift.

2.1.4 Bestimmung limnochemischer und
hydrologischer Parameter

Untersuchungen im Freiland

(A) Sedimentbewertungstriade. Vor Ort wurden an
den Beprobungsstellen der Sedimentbewertungstriade
folgende limnochemischen Parameter erfasst: Elek-
trische Leitfahigkeit, pH-Wert, Redoxpotenzial, Ge-

Tab. 2.1. Bei einer integrierten Sedimentbewertung im Freiland untersuchte limnochemische, hydrologische und
morphologische Parameter. Die mit * gekennzeichneten Parameter wurden bei der Untersuchung von Hochwas-
serereignissen im Labor ermittelt.

Parameter Mafeinheit Methode/Messgeriitetyp
Leitfahigkeit™ [uS/em] Microprozessor Conductivity Meter LF 96, WTW, Weilheim
Redoxpotenzial [mV] P1-pH/Millitvolt-Meter, Microelectrodes Inc., Bedford, NH,
USA. Redoxelektrode: 4806, WTW
pH-Wert * Microprozessor pH Meter pH 196, WTW
Gesamthérte [°dH] Komplexometrische Titration nach
DIN 38406 —E 3-1 DEV E3.3
Carbonathérte [°dH] Acidimetrische Titration nach DIN 38409 Teil 7 DEV H7.2
Wassertemperatur * [°C] Microprozessor Oximeter OXI 196, WTW
Sauerstoffsittigung *  [%0] Microprozessor Oximeter OXI 196, WTW
Sauerstoffeehalt * [mg/L] Microprozessor Oximeter OXI 196, WTW
Wasserstand [m] Zollstock an einer markierten Gewésserstelle
Bachbreite [m] Zollstock an einer markierten Gewésserstelle
FlieBgeschwindigkeit  [cm/s] Driftkdrpermethode
Sichttiefe [cm] Secchischeibe
Geruch [Intensitdt/Qualitdt]  Olfaktorisch DEV B 1/2
Férbung [Intensitat/Qualitdt]  Visuell
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samt- und Carbonathirte, Wassertemperatur sowie
Sauerstoffkonzentration und —séttigung. Zudem wur-
den die hydrologischen und morphologischen Para-
meter Wasserstand, Gewdsserbreite, FlieBgeschwin-
digkeit, Sichttiefe, Geruch und Farbe des Wassers
aufgenommen. In Tab. 2.1 sind die Analysemethoden
und die verwendeten Messgerdte aufgefiihrt. Die
Messung von Wassertemperatur, Sauerstoff, pH-Wert
und Leitfahigkeit erfolgte in situ in der Gewéssermit-
te. Zur Ermittlung der Gesamthérte und des Carbonat-
gehaltes wurde eine Wasserprobe der Strommitte ent-
nommen und die Bestimmung vor Ort durchgefiihrt.
Gewisserbreite, Wasserstand, FlieBgeschwindigkeit
und Sichttiefe wurden jeweils an einer markierten
Stelle aufgenommen.

Weiterhin wurden folgende Daten wéhrend der Be-
probung in ein Feldprotokoll der LfU aufgenommen:
meteorologische Daten (Regenfille und Bedeckung),
hydrologische Daten (Breite, Tiefe, FlieBgeschwin-
digkeit, Stromung, Wasserfiihrung und der prozen-
tuale Anteil der lenitischen Bezirke), Verbauung des
FlieBgewdssers, Beschattung im Tagesgang, Vorkom-
men unterschiedlicher Habitate, Petrographie, makro-
optische Verunreinigungen, Sichttiefe, Triibung, Far-
be und Geruch des Wassers, Vorhandensein von Roh-
abwasser, Bakterien und siedlungsfeindliche Faktor-
en.

FlieBgeschwindigkeit. Die FlieBgeschwindigkeit
wurde mit der Driftkdrpermethode gemessen. Dabei
wurde die Zeit ermittelt, die ein auf der Oberfliche
eines FlieBgewissers schwimmender Gegenstand be-
ndtigt, um die Strecke von 10 m zuriickzulegen. Aus
drei Messungen wurde das arithmetische Mittel fiir
die FlieBgeschwindigkeit gebildet, wobei zu beachten
ist, dass die mittlere Stromungsgeschwindigkeit des

Wassers nur etwa 85 % dieses Oberflichenwertes be-
tragt (Schwoerbel 1986).

Sichttiefe. Die Abnahme der Lichtintensitit im Was-
ser wurde mit einer Secchischeibe abgeschitzt, die
eigens zu diesem Zweck angefertigt wurde. Sie be-
steht aus einer runden Metallscheibe von 20 cm Dur-
chmesser, deren Fliche in vier abwechselnd schwarz
und weill gefirbte Segmente unterteilt ist. Die Sicht-
tiefe wurde dann erreicht, wenn wihrend des Absin-
kens die Konturen der weilen Viertel nicht mehr zu
erkennen waren (Klee 1993, Schwoerbel 1986).
Geruch. Es wurde eine geruchsfreie 1000 ml Glas-
flasche mit Wasser des betreffenden FlieBgewissers
gefiillt, mit einem Stopfen verschlossen, kriftig ge-
schiittelt, der Stopfen wieder entfernt und gerochen
(DEV B 1/2).

Firbung. Die Ermittlung der Féarbung erfolgte visu-
ell. Es wurde mittels einer 1000 ml Klarglasflasche
aus der Mitte des betreffenden FlieBgewissers Was-
ser entnommen und im diffusen Licht gegen einen
weiflen Hintergrund beurteilt.

(B) Hochwasserereignisse. Wihrend der Hochwas-
serereignisse wurden die Abfliisse und Pegelstédnde
des Neckars an den untersuchten Beprobungsorten
Heidelberg und Lauffen kontinuierlich {iber die Inter-
netseite der Hochwasservorhersagezentrale der Lan-
desanstalt fiir Umweltschutz Karlsruhe, LfU
(http://www.faw.uniulm.de:9876/uis/uis_allg.html)
abgerufen. Ubersichten iiber Abfliisse und Pegelstiin-
de wurden freundlicherweise von der Bundesanstalt
fiir Gewiasserkunde zur Verfligung gestellt

Untersuchungen im Labor
Spektraler Absorptionskoeffizient bei 254 nm

Tab. 2.2. Analysenmethoden und eingesetzte Messgerite fiir die Bestimmung limnochemischer Parameter
bei der Sedimenttriade und bei der Untersuchung von Hochwasserereignissen (*).

Parameter MaBeinheit Methode/Messgeriitetyp

Ammonium [mg/L] Photometrische Bestimmung nach DIN 38406 — E5-1 DEV E5.2

Nitrit [mg/L] Spektrometrisches Verfahren nach DIN EN 26777 ISO 6777 DEV D10.3

Nitrat [mg/L] Photometrische Bestimmung nach DIN 38405 — D9-2 DEV D9.3.1

Sulfat [mg/L] Komplexometrische Titration nach DIN 38405 -D 5 - IDEV D5.1

Ortho-Phosphat [mg/L] Photometrisches Verfahren nach DIN EN 1189: 1996 DEV D11.3

Chlorid [mg/L] Titration nach DIN 38405 — D1 — 1; DEV D1.2

SAK,s4* [AE] Spektralphotometrische Messung nach DIN 38404 Teil 1 unter
Anwendung des Verfahrens DEV C1-2 DIN 38404, Spektralphotometer
(U 2000 Hitachi, Tokio, Japan)

KMnO,-Verbrauch*  [mg/L] Titration nach DIN 38409, Teil 5; DEV H4.1

Triibung * [TE/F] Photometrische Messung nach DIN EN 27 027, DEV C2; LPT 5, Dr.
Lange, Berlin

AOX * [mg/L] DIN EN 1485: 1996; DEV H 14

BSBs [mg/L] Microprozessor Oximeter OXI 196, WTW in Weilheim i. OB
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(SAK,s4). Viele Molekiile mit delokalisierten Elek-
tronensystemen und/oder freien Elektronenpaaren
zeigen Absorptionen im ultravioletten Spektralbe-
reich. Daher kann der SAKjs4 als Summenparameter
fiir geloste organischer Inhaltsstoffe mit delokalisier-
ten Doppelbindungen eingesetzt werden (Quentin et
al. 1988).

Die nativen Wasserproben wurden zum Abtrennen
des Schwebstoffes fiir 10 min bei 3000 rpm (Mega-
fuge 1.0, Heraeus, Hanau) zentrifugiert. Der SAK;s4
wurde fiir jede Probe mit einem Spektralphotometer
(U 2000, Hitachi, Tokio, Japan) als Median aus 12
Messungen (Quarzkiivette, Schichtdicke 5 cm) be-
stimmt (DIN 38 404, Teil 3, DEV C3, 1976; Quentin
et al., 1988).

Kaliumpermanganat-Verbrauch. Die Bestimmung
des Kaliumpermanganat (KMnO,)-Verbrauches,
einem Summenparameter fiir die Belastung durch
oxidierbare organische Stoffe, erfolgte durch Titra-
tion nach DIN 38409, Teil 5; DEV H4.1 (1968 &
1989).

100 ml der unfiltrierten Wasserprobe wurden in
einem 250 ml Erlenmeyerkolben mit Kiihlbirne nach
Zusatz von 5 ml 25% Schwefelsdure auf einer elek-
trischen Heizplatte zum Sieden erhitzt. Falls beim Er-
hitzen die Farbe der Losung braunlich wurde oder
eine vollstindige Entfirbung eintrat, wurde die Un-
tersuchung mit einer in Aqua bidest. verdiinnten Was-
serprobe (Gesamtvolumen 100 ml) wiederholt. Die
siedende Losung wurde ziigig mit 15 ml 0,01 N
KMnO, versetzt, wieder bis zum Sieden erhitzt und
noch 10 min bei gleichmiBigem schwachem Sieden
(weitere Kochplatte mit etwas niedriger Temperatur)
gehalten. Nach raschem Zufligen von 15 ml 0,01 N
Oxalsdure wurde kurz weiter gekocht, bis sich die
Losung entfarbte. Die entfirbte Losung wurde mit
0,01 N KMnO, bis zu einem kurz anhaltenden Farb-
umschlag nach rosa pipettiert (Dosimat 665, Met-
rohm, Filderstadt). Wurden weniger als 3 ml 0,01 N
KMnO, verbraucht, wurde die Bestimmung mit einer
groBeren, bei mehr als 10 ml mit einer kleineren
Wasserprobenmenge wiederholt. Der Titer der 0,01 N
Kaliumpermanganatlosung (gegen 0,01 N Oxalsédure
einstellen; Ermittlung des Korrekturfaktors f) wurde
bei der Berechnung beriicksichtigt. Die Berechnung
des Kaliumpermanganatverbrauchs erfolgte nach der
Gleichung:

_[(A5+a)- £-15]-0,316-1000

- b

mit G = Kaliumpermanganatverbrauch in mg/L, a =
verbrauchte KMnO,4-Losung in ml, b = ml des unter-
suchten Wassers, f = Korrekturfaktor der KMnOy-
Losung (f=15/Verbrauch KMnQO, in ml)

G
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Der Korrekturfaktor f wurde bestimmt, indem zu ei-
ner titrierten Wasserprobe 15 ml 0,01 N Oxalséure
gegeben und mit 0,01 N KMnO, bis zur kurz anhal-
tenden Rosafirbung titriert wurde (Quentin et al.
1988).

Adsorbierbare organische Halogenverbindungen
(AOX). Der AOX ist ein Summenparameter fiir die
in einer Umweltprobe vorkommenden organisch ge-
bundenen Halogene Chlor, Brom und Jod. Neben den
iiber 2500 natiirlichen Organohalogenverbindungen
gehen auch die zahlreichen anthropogenen haloge-
nierten Syntheseprodukte wie chlorierte und bromier-
te Pestizide und Herbizide, Polychlorierte Biphenyle
(PCB) und chlorierte Aromaten wie Hexachloroben-
zene in diese Messgrofle ein. Obgleich der Anteil der
natiirlichen Organohalogenverbindungen am AOX
bisher unterschitzt wurde (Keppler et al. 2000), gilt
er als ein etablierter Parameter zur Ermittlung der
summarischen anthropogenen Belastung durch orga-
nische Halogenverbindungen. Die AOX-Bestimmung
erfolgte nach DIN EN 1485, DEV H 14:

Zwei Doppelansitze mit jeweils 100 ml filtrierter und
unfiltrierter Wasserprobe wurden mit zwei Tropfen
konzentrierter Salpetersdure (HNO; konz.), 5 ml an-
gesduerter Natriumnitratlosung und 2 gehduften Spa-
teln Aktivkohle versetzt. AnschlieBend wurde das
Gemisch auf einem Horizontalschiittler geschiittelt.
Die durch das saure Milieu in Losung gehaltenen or-
ganischen Halogenverbindungen adsorbieren dabei an
die Aktivkohle. Nach mindestens einer Stunde wur-
den die Proben durch einen Polycarbonat-Filter mit
einem Porendurchmesser von 0,45 pum filtriert und
bei etwa 1000 °C im AOX-Messgerit (Euroglas-Py-
rolyse-Microcoulometer-Apparatur nach DIN 38409,
Euroglas Analytical Instruments, Karlsruhe) ver-
brannt. Dabei reagiert organischer Kohlenstoff zu
CO, und die gebundene Halogene zu hydrogenen
Halogenen (HX). Die hydrogenen Halogene wurden
durch einen Tragergasstrom in eine Titrationszelle
tiberfiihrt, in der die Menge an Haliden microcoulo-
metrisch gemessen wurde.

Biochemischer Sauerstoffbedarf (BSBs). Der Bio-
chemische Sauerstoffbedarf wurde nach 5 Tagen be-
stimmt (DIN EN 38409, DEV H 51, 1987). Er ist ein
MaB fiir den Verschmutzungsgrad des Wassers mit
leicht abbaubaren organischen Substanzen und wird
ermittelt als die Sauerstoffmenge [mg/L], die notwen-
dig ist, um bei 20 °C die organische Substanz mit Hil-
fe der Stoffwechseltitigkeit der Mikroorganismen bis
zu einem gewissen Ausmaf} zu oxidieren (Klee 1993).
Fiir die Untersuchung wurde das Wasser gekiihlt und
abgedunkelt ins Labor transportiert und in Karlsruher
Flaschen (500 ml) gefiillt. Dabei wurde darauf geach-
tet, dass beim Einfiillen und Verschlielen mit einem
Glasstopfen kein zusitzlicher Sauerstoff in das Was-
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ser gelangte. Die Flaschen wurden abgedunkelt in
Wirmeschrinken (BK 600 Heraeus, Hanau) bei
20 °C inkubiert. Am ersten Tag wurde in Intervallen
von sechs, ab dem zweiten Tag alle zwdlf Stunden
die Sauerstoffkonzentration [mg/L], die Sauerstoftf-
sattigung [%] und die Temperatur [°C] mit einem
Oximeter (OXI 196, WTW, Weilheim) gemessen.
War ein starker Sauerstoff-Verbrauch abzusehen,
wurde das Wasser je nach Bedarf mit Kunstwasser
(Zusammensetzung sieche Abschnitt 2.6) verdiinnt.
Eine Kontrolle wurde mitgefiihrt, da ein Absinken der
Werte unter 2 mg/L eine Verfilschung der Ergebnisse
durch anaerobe Vorginge zur Folge haben kann
(Schwoerbel 1986). Im Beprobungsmonat August
wurde eine 1:4-Verdiinnung aller Gewdsserproben
mit sauerstoffgeséttigtem Kunstwasser vorgenom-
men. Der Sauerstoffgehalt wurde je nach Geschwin-
digkeit 1-2 mal tdglich kontrolliert und bei Bedarf
aufgesittigt.

Triibung. Die Trilbung des Wassers wird dadurch
hervorgerufen, dass eingestrahltes Licht an Schweb-
stoffpartikeln reflektiert wird. Sie beruht vielfach auf
Lehm- und Tonteilchen, kann aber auch durch den
Gehalt an Schwermetallen — besonders Eisen — und
der Eigenfarbung des Wassers beeinflusst werden
(Klee 1993). Die Triibung wird aufgrund ihrer hohen
Korrelation zur Schwebstofffracht oft als Indikator
fiir Schwebstoffgehalt in der Wasserprobe benutzt.
Die Triibung wurde aus den aufgeschiittelten, nativen
Wasserproben mit einem Streulicht-Triibungsmess-
gerit (LPTS, Dr. Lange) nach DIN EN 27 027 , DEV
C2 (1994) bestimmt.

2.2 Behandlung der Sediment-
proben
2.2.1 Probennahme

In Abhédngigkeit von der Fragestellung wurden in die-
ser Studie unterschiedliche Techniken fiir die Entnah-
me von Sedimenten eingesetzt.

Sedimentbewertungstriade

Im Rahmen dieser Teilstudie (Abschnitt 4) wurde nur
oberflachennahes Sediment (0-5 cm) aus dem FlieB3-
gewidsser entnommen, dessen Schidigungspotenzial
im Rahmen einer moglichen Interaktion mit der Was-
serséule untersucht werden sollte. Daher konnten die
Proben als gestorte Proben entnommen werden, bei
denen nicht auf die Erhaltung des natiirliches Gefiiges
geachtet werden musste. Um der groflen Variabilitit
der Sedimentproben, deren Schadstoffgehalt auf
kleinster Flache um ein Vielfaches variieren (Hakan-
son 1992, Ingersoll 1995, Mudroch & MacKnight
1994a), gerecht zu werden, wurden in einem Areal

von etwa 5 m? jeweils zwanzig Proben nach dem
Zufallsprinzip entnommen und in einem Gefal aus
Polyethylen zu einer Sammelprobe vereinigt.
Aufgrund unterschiedlicher Zugénglichkeit der
einzelnen Beprobungsstellen wurde das Sediment an
gut erreichbaren Stellen mit einem Sedimentkerner
(Polyethylenrohr mit 15 cm Léange und 5 cm @, ver-
schlieBbar mit Stopfen aus PE), an schlecht erreich-
baren Stellen mit einem Van-Veen-Bodengreifer (Hy-
dro-Bios, Kiel-Holtenau, Abb. 2.1) entnommen.

Abb. 2.1. Sedimentprobennehmer nach Van Veen,
aus: Mudroch & MacKnight (1994).

Interdiszipliniire Untersuchungen von Bohrkernen
der Staustufe Lauffen

Bei diesen Untersuchungen (Abschnitt 7), bei denen
In vitro-Biotests, chemische Analysen und Analysen
zur Erosionsstabilitit von Sedimenten im SETEG-
System kombiniert eingesetzt wurden, sollten nur we-
nige, moglichst lange und ungestorte Bohrkerne ent-
nommen und nach einer Segmentierung in verschie-
dene Abschnitte tiefenorientiert analysiert werden.
Die Entnahme der Bohrkerne erfolgte in Kooperation
mit Herrn Dr. Kern und Herrn Dipl. Hyd. Haag (Insti-
tut fir Wasserbau der Universitédt Stuttgart) und dem
Tauchschiff Frosch (Wasser- und Schifffahrtsamt
Stuttgart) im Mérz 1998 mit 1,5 m langen StoBrohren
aus Plexiglas (@ 13,5 cm, Haag et al. 1999b). Die
Kerner wurden von Tauchern in das Sediment geram-
mt, mit einer Dichtung, die iiber ein Fallgewicht
bedient wurde, verschlossen und mit einem hydrau-
lischen Hebearm auf das Schiffsdeck gehoben. An
insgesamt drei Standorten der Stauhaltung Lauffen
wurden jeweils mindestens 2 korrespondierende
Bohrkerne entnommen. Die Kerne wurden nach
Transport in das Institut fiir Wasserbau mit Hilfe ein-
er zerstorungsfrei arbeitenden Gamma-Strahl-Dichte-
messanlage auf ihre sedimentologische Ahnlichkeit
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iiberpriift und Dichtespriinge als Indikator fiir Hoch-
wassereinschnitte ermittelt (Haag et al. 1999a). Min-
destens ein Bohrkern wurde fiir die anschlieBende
Untersuchungen zur Erosionsstabilitdt (Kern et al.
1999) bei 4 °C gelagert. Der korrespondierende Kern
wurde in Abschnitte von 5 cm Dicke segmentiert,
diese mit einem Edelstahlloffel homogenisiert und
Teilmengen fiir physikochemische und chemische
Analytik (Institut fiir Wasserbau, Stuttgart, Methoden
bei Haag et al. 1999b), Altersdatierung (Cs-137, Pb-
210, Institut fiir Umweltphysik, Heidelberg) sowie In
vitro-Biotests (Abschnitt 2.6) in Weithalsgefile iiber-
fiihrt. Die Sedimentproben fiir die Bioassays wurden
gekiihlt bei 4 °C nach Heidelberg transportiert und
innerhalb von 16 h weiterverarbeitet.

2.2.2 Gewinnung von Porenwasser

Da sich die Zusammensatzung des Porenwassers bei
Sedimenten unter nicht-natiirlichen Bedingungen sehr
schnell verdndern kann (Burton 1992), wurde un-
mittelbar nach dem Transport der Proben ins Labor
mit seiner Gewinnung begonnen. Die Sedimentpro-
ben wurden mit Edelstahlloéffeln in 50 ml Zentrifu-
genrohrchen (PE, Greiner, Frickenhausen) iiberfiihrt
und das Porenwasser durch Zentrifugation mit 3000 g
bei 4 °C iiber 10 min (Biofuge und Megafuge 1.0,
Heraeus, Hanau) gewonnen (Bufflap & Allen 1995,
Burton 1991, 1992).

Die Porenwidsser fiir den Ames-Test wurde nach
Keimreduzierung mit Glasfaserfilter (MN GF-5,
0,45 um, Macherey & Nagel, Diiren), die Porenwis-
ser fiir allen anderen Bioassays im nativen Zustand in
Glasflaschen (Duran, Schott, Mainz) oder 10 ml Zen-
trifugenr6hrchen (Greiner) tiberfithrt und bei -24 °C

tiefgekiihlt. Auf die Verwendung von Inertgas (N,
oder He) wurde aufgrund der aeroben Aufarbeitung
der Sedimente und der aeroben Exposition des Poren-
wassers in den Biotests verzichtet (Hollert & Braun-
beck 1997, Zimmer & Ahlf 1994). Fiir die spéteren
Schwermetallanalysen wurden jeweils 25 ml des
Porenwassers mit konzentrierter Salpetersdure ver-
setzt und bei 4 °C gelagert.

2.2.3 Gefriertrocknung der Proben

Ein GroBteil der Sedimentproben wurde fiir weitere
Untersuchungen und zur Herstellung von Extrakten
und wissrigen Eluaten fiir Biotests gefriergetrocknet
(Gefriertrocknungsanlage: Beta 1-8 K mit Anlagen-
steuerung LMC-1; Christ, Osterode). Dazu wurden je
250 ml Sedimentprobe in 1 L Glaskolben (Duran,
Schott, Mainz) iiberflihrt und im Kiihlbad bei —30 °C
fir etwa 10 min rotiert, wobei die Sedimente als diin-
ner Film an der Kolbenwand gefrieren. Die Kolben
wurden an die Vakuumpumpe der Gefriertrocknungs-

24

anlage, die mit einem Eiskondensator verbunden war,
iiberfithrt und bis zur Trockene dort belassen. Die
gefriergetrockneten Sedimente wurden gemorsert,
homogenisiert und bei 4°C und Dunkelheit in Glasge-
faBBen aufbewahrt.

2.2.4 Elution und Extraktion der
Sedimentproben

Wiissrige Elution

Mit wassrigen Elutionstests ldsst sich im Biotest die
Resuspension des Sedimentes bei oxidierenden Um-
weltverhiltnissen simulieren (Ahlf 1995, Hollert et al.
1999¢g, Zimmer & Ahlf 1994), wie sie etwa bei Hoch-
wassereignissen und Baggergutverklappungen vor-
liegen.

Die Sedimentproben wurden in einer definierten
Menge Aqua bidest. (1:4 nach Vorschrift der U.S.
Environmental Protection Agency [EPA], Burton
1991, 1992); bei einer vermeintlich geringen Toxi-
zitdt der Probe auch 1:2 oder 1:1) suspendiert; wenn
nicht anders gekennzeichnet fiir 12 h bei 4 °C mit ein-
em Uberkopfschiittler (Reax 2, Heidolph, Kelheim)
mit 20 Upm rotiert. Durch Zentrifugation (3000 g bei
4°C) wurden die wissrigen Eluate von feinen Par-
tikeln befreit. Die Proben wurden nativ und nach
einer Sterilfiltration (0,2 pm; Fa. Schleicher &
Schuell) in den unten beschriebenen In vitro-Tests
(siche Abschnitt 2.6) auf ihre toxische Wirkung
untersucht.

Organische Extraktion

In der Sedimenttoxikologie versteht man unter einer
Extraktion das Uberfiihren von partikelgebundenen
Schadstoffen in eine andere, fliissige Phase, durch die
einmalige oder mehrmalige Einwirkung eines orga-
nischen Extraktionsmittels (vgl. Ahlf 1995, Burton
1991, Hollert et al. 1999g, Zimmer & Ahlf 1994). Fiir
eine moglichst vollstandige, multiple Extraktion wur-
de eine einfache Extraktion in einer automatisch ar-
beitenden Apparatur (Soxhlet) aus einem Kolben mit
2 Siedesteinen, einem Extraktionsaufsatz und einem
RiickfluBkiihler mehrmals wiederholt: Das im Kolben
befindliche Losungsmittel wird dabei teilweise ver-
dampft; das Kondensat tropft auf die in der Extrak-
tionshiilse befindliche Sedimentprobe und wird an-
schlieBend in den Kolben zuriickgefiihrt. Dabei
reichern sich die abzutrennenden Fremdstoffe im
Losungsmittel an (Hollert & Braunbeck 1997). Die
gefriergetrockneten Sedimentproben wurden durch
Aufschiitteln gleichméBig in dem Lagerungsbehdlter
verteilt (homogenes Verteilen der verschiedenen
KorngréBen) und jeweils in eine Extraktionshiilse aus
Zellstoff (100 bzw. 200 ml, Schleicher & Schuell,
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Dassel) iiberfiihrt. Die Extraktion der Probe kann mit
Losungsmitteln unterschiedlicher Polaritdt (Wasser,
Ethanol, Aceton, Dichlormethan und Hexan) durch-
gefiihrt werden (Ho & Quinn 1993a,b, Hollert et al.
2000a, True & Heyward 1990); fiir die Gesamt-
extrakte wurde Aceton aufgrund seiner hohen Extrak-
tionsleistung bei geringer Umweltschidlichkeit ver-
wendet (Hollert & Braunbeck 1997). Die mit der
Probe und Glaswolle aufgefiillte Hiilse sollte bei lau-
fender Extraktion zeitweise vollstindig vom L&-
sungsmittel bedeckt sein. Um die Warmeabgabe des
Rundkolbens und des Steigrohres an die AuBenluft
gering zu halten, wurden diese mit Aluminiumfolie
umwickelt. Die Extraktion erfolgte unter stindiger
Wasserkiihlung, bei kleinen 100 ml Soxhlet mit 12
Zyklen pro Stunde iiber § bis 12 h und, bei groflen
200 ml Soxhlet, mit 6 Zyklen pro Stunde iiber 24 h.
Die Proben wurden im Rotationsverdampfer (300-
500 mbar, 38 °C) konzentriert, Aliquote fiir orga-
nische chemische Analysen entnommen und nach
Uberfiihren in Schraubdeckelreagenzglidser mit N,
(1,5-2 bar) fast zur Trockene eingeengt. Die Proben
wurden mit Dimethylsulfoxid (DMSO, Serva) als Lo-
sungsvermittler in einer Konzentration von 10 bis
30 g Sedimentiquivalent (Trockengewicht) pro ml
DMSO riickgelost und bei -24°C im Tiefkiihlfach
aufbewahrt. Die Extrakte wurden im Ames-Test na-
tiv, im Cytotoxizitédts- und Bakterienkontakttest nach
einer Verdiinnung mit Medium mit einer Hochstkon-
zentration von 1 % DMSO im Testansatz eingesetzt.

Probe in
Dichlormethan

0,05 M NazCOs

Die Hochstkonzentration im Embryotoxizititstest mit
Danio rerio und EROD-Assay mit Hiihnerleberkul-
turen betrug 0,3 %, sowie im Comet- und Dot-Blot-
Assay 0,15 % DMSO.

2.2.5 Fraktionierung von acetonischen

Extrakten nach pH-Wert

Aus gefriergetrocknetem Sediment (180 bis 200 g

Trockengewicht) wurde nach der oben dargestellten

Arbeitsvorschrift ein acetonischer Extrakt hergestellt,

dieser mit N, annéhernd bis zur Trockene abgeblasen,

in 10 ml Dichlormethan aufgenommen und mit an-
schlieBender Fliissig/Fliissig-Extraktion (Ablaufsche-
ma der Trennung in Abb. 2.2) in eine stark saure,
schwach saure, basische und neutrale Fraktion aufge-
trennt (Erdinger et al. 1997, Ho & Quinn 1993b,

Hollert et al. 2000a, Irmer et al. 1986, Robards et al.

1994). Das getrocknete Extrakt wurde mit 10 ml Di-

chlormethan (p. A., Merck) in einem 50 ml Reagenz-

glas mit Teflonschraubdeckel riickgeldst.

e 10 ml 0,05 M Na,CO;-Losung wurde zu dem An-
satz pipettiert, das Reagenzglas aufgrund einer
CO,-Entwicklung mehrmals beliiftet und fiir
10 min im Uberkopfschiittler (Reax 2, Heidolph,
Kelheim) mit ¥ der maximalen Umdrehungszahl
rotiert. Zur Beschleunigung der Phasentrennung
wurde das Reagenzglas auf einer Eis-NaCl-
Mischung (-18 °C) bis zu einer Phasentrennung
(10-20 min) inkubiert. Eine komplette Phasentren-
nung wurde durch Zentrifugation bei 4000 Upm

Waissrige

Organische
Phase Phase
1M NaOH
Organische Wassrige Wassrige Organische
Phase Phase Phase Phase
Organische Waéssrige Wassrige Organische
Phase Phase Phase Phase
1M NaOH
Wassrige Organische
Phase Phase
Neutrale v
Schwache Starke
Verbindungen Basen Sauren Siuren

Abb. 2. 2. Schematische Vorgehensweise bei der Trennung von Extrakten mit einer Fliissig / Fliissig-Extraktion
nach unterschiedlichem pH-Wert (Séure-Base-Trennung) in 4 Fraktionen mit stark sauren, sauren, neutralen und
basischen Verbindungen; modifiziert nach Erdinger et al. (1997) und Robards et al. (1994).
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(Megafuge 1.0. Heraeus, Hanau) {iber 10 min er-
reicht. Die wéssrige Phase wurde mit einer Pipette
abgehoben und der Ausschiittelvorgang erneut
wiederholt. Die vereinigten wéssrigen Phasen
wurden mit 1 M HCI angesduert und mit zweimal
10 ml Dichlormethan ausgeschiittelt. Durch die
Fraktionierung reichern sich in diesem Ansatz die
starken Sduren an.

e Die organische Phase wurde zweimal mit 10 ml
1 M NaOH ausgeschiittelt, die vereinigten wéss-
rigen Phasen mit 25 ml 1M HCI angeséuert und
zweimal mit 10 ml Dichlormethan extrahiert; in
dieser Fraktion sind die schwachen Séuren enthal-
ten.

e Die organische Phase wurde mit zweimal 10 ml
1 M HCI ausgeschiittelt, der pH-Wert der wéss-
rigen Phase mit 25 ml 1 M NaOH erhoht und mit
zweimal 10 ml Dichlormethan extrahiert. In Di-
chlormethan iiberwiegen die basischen Verbin-
dungen.

e Die verbleibende organische Phase enthilt die
neutralen Verbindungen.

Die erhaltenen Fraktionen wurden am Rotationsver-

dampfer (38 °C, 300 mbar, Heidolph, Kelheim) ein-

geengt, in verschraubbare 10 ml Reagenzgléser iiber-
fithrt und mit Stickstoff (1,5 bis 2 bar) anndhernd bis
zur Trockene eingeengt. Die in DMSO riickgelosten

Extrakte wurden bei — 24 °C gelagert und analog zu

den acetonischen Gesamtextrakten in den Biotests auf
ihre Toxizitdt untersucht.

2.2.6 Bioassay-dirigierte Fraktionierung
mit Siulenchromatographie und
HPLC

Zur Bestimmung der Identitit von mutagenen und
EROD-induzierenden Substanzen eines organischen
Extraktes des Forellenbachs 1 (direkt nach der Klir-
anlageneinleitung) wurde in Kooperation mit Dr.
Brack (UfZ, Leipzig) eine Bioassay-dirigierte Frak-
tionierung mittels Sdulenchromatographie und HPLC
sowie den biologischen Endpunkten Ames-Test und
EROD-Induktion in der Zelllinie RTL-W1 durchge-
fiihrt. Fraktionierungen und EROD-Assays wurden
am UfZ Leipzig von Herrn Dr. Brack und Herrn Dipl.
Chem. Kind durchgefiihrt. Eine detaillierte Beschrei-
bung der Fraktionierungstechniken und eine che-
mische Charakterisierung der Proben ist bei Brack
(2000) dargestellt.

Das Sediment wurde fiir 24 h im Soxhlet mit Dichlor-
methan extrahiert. Schwefel wurde durch Aus-
schiitteln des Extraktes mit 20 g aktiviertem Cu pro
200 g Sedimenttrockengewicht entfernt und das Ex-
trakt in einer Konzentration von 10 g Sediment-
trockengewicht pro ml DMSO (SEq/ml) riickgeldst.

Gesamtextrakt

A: Saulenchromatographie | an Alumina
Y Y Y Y Y
F1: Aliohaten F2: Unpolare F3: Polarere F4: Acid. polar. F5: Alkal. polar.
- Allp Aromaten Verbindungen Verbindungen Verbindungen

B1: NP-HPLC (NO,-Phenyl)

C1: RP-HPLC (C18-HD)
Peakorientierte
Fraktionierung

166 178 202 226 228

B2: RP-HPLC (PAH-Column)
Peakorientierte Fraktionierung

Al

F288

C2: RP-HPLC (C18-HD)
Peakorientierte Fraktionierung

' GRGRGRARGE

Abb. 2.3. Ubersicht iiber die mit dem Extrakt des Forellenbachs 1 durchgefiihrten Fraktionierungsschritte. Fiir
die Fraktionierung B1 sind die Molekulargewichte (MG) und Beispielsubstanzen der PAHs angegeben, die in
der jeweiligen Fraktion eluieren. NP= Normal phase, RP= Reversed phase, in Klammern jeweils die ver-
wendeten HPLC-Siulen.
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Sdiulenchromatographie an Alumina (F.x)

Jede Séule wurde mit 90 g Alumina (ICN, activity I,
mit 4,5 % H,0 deaktiviert) befiillt. Nach Beladung
mit 10 ml entschwefeltem Sedimentextrakt, sorbiert
an 18 g deaktiviertem Alumina, wurden die Saulen
mit folgenden Losungsmitteln eluiert: F1: 72 ml n-
Hexan (Aliphaten), F2: 270 ml n-Hexan/Dichlorme-
than (90/10), F3: 270 ml Dichlormethan, F4: 270 ml
Methanol/Essigsdure (99/1). Ausschiitteln der Frak-
tion F4 mit 100 ml 0,01 M HCI und 3 x 25 ml Di-
chlormethan und anschlieBendes Trocknen iiber
Na,SO, ergab F4ac. Die Fraktion F4alk wurde nach
Einstellen auf pH 12 mit NaOH durch erneutes Aus-
schiitteln mit 3 x 25 ml DCM eluiert. Alle Fraktionen
wurden auf ein einheitliches Volumen eingeengt
(=10 g SEg/ml). Das sdulenchromatographische
Fraktionierungsverfahren wurde zuvor mit Standard-
substanzen entwickelt Brack et al. (2001a): F1: Hep-
tadecan, Heneicosan, F2: Pentachlorbenzol, PCBs 28,
126, 209, 2,3-Dichlornaphthalin, 1,2,3,5,6,7-Hexa-
chlornaphthalin, Fluoren, Benzo(a)pyren, Benzo(ghi)-
perylen, F3: N-Phenyl-3-Naphthylamin, Methylpara-
thion, Prometryn (mittelpolare Substanzen, die sich
bei vorhergehenden Studien fiir ein FlieBgewésser der
Neuen Bundesldnder fiir in der Positivkontrolle
Spittelwasser als 6kotoxikologisch relevant erwiesen
haben (Brack et al. 2000). Da die héchsten mutage-
nen und EROD-induzierenden Effekte von unpolaren
und mittelpolaren aromatischen Verbindungen er-
wartet wurden, lag die Prioritdt auf der moglichst
vollstandigen Erfassung dieser Verbindungen in den
Fraktionen F2 und F3. Eine unvollstindige Abtren-
nung langkettiger Aliphaten musste dabei in Kauf
genommen werden. Die am frithsten eluierende aro-
matische Verbindung Pentachlorbenzol eluierte zu >
90% in F2, wahrend F2 auch noch etwa 30 % Hepta-
decan bzw. Heneicosan enthielt. Die letzte der ein-
gesetzten  unpolaren  aromatischen  Standard-
substanzen Benzo(ghi)perylen (MW 272) eluierte zu
99% in F2.

HPLC-Fraktionierung unpolarer Aromaten nach
Zahl der aromatischen Ringe (F2.x)

Die Fraktion F2 wurde mittels priparativer Normal-
phasen-HPLC unter folgenden Bedingungen fraktio-
niert (Abb. 2.3, Schritt B1): Sdule: Nucleosil 100
NO,, Macherey & Nagel, Porendurchmesser 10 nm,
2,1 x 25 cm, Phase: (-(CH,);-Phenyl-NO,), Siulen-
temperatur: 10°C, Elutionsmittel: isokratisch Dichlor-
methan/n-Hexan 95/5, Fluss: 19 ml/min, Detektion:
UV bei 250 und 280 nm. Diese Fraktionierungs-
methode wurde anhand von Standardsubstanzen ent-
wickelt Brack et al. (2001a). In Abb. 2.3 sind die
Molekulargewichte der Standardsubstanzen sowie
Beispielsubstanzen, die in den jeweiligen Fraktionen

eluieren, dargestellt. Methylierte PAHs erschienen
dabei in den gleichen Fraktionen wie die
Muttersubstanzen und damit frither als PAHs ver-
gleichbarer Molekulargewichte; somit erfolgte eine
Fraktionierung tatsdchlich nach Aromatizitdit und
nicht nach Molekulargewicht.

HPLC-Fraktionierung der polareren Verbindungen
(F3.x)

Die Aluminafraktion F3 (polarere Verbindungen)
wurde mittels préparativer Umkehrphasen-HPLC mit
den nachfolgend genannten Parametern peakorientiert
in 6 Teilproben aufgetrennt (Abb. 2.3, Schritt C1):
Séule: Nucleosil 100-5 C18 HD, Macherey & Nagel,
Porendurchmesser 10 nm, & 2,1 c¢cm, Linge 25 cm,
Phase: Octadecyl, endcapped, monomere Belegung,
Saulentemperatur: 10°C, Elutionsmittel: isokratisch
Acetonitril, Fluss: 9,5 ml/min, Detektion: UV bei 250
und 280 nm, Fraktionen: F3.1 (3-7.8 min), F3.2 (7.8-
10 min), F3.3 (10-15 min), F3.4 (15-20 min), F3.5
(20-26 min), F3.6 (26-42 min).

HPLC-Fraktionierung der Teilprobe F2.8

Die Teilprobe F2.8 (PAHs mit Molekulargewicht
252) des Forellenbachsedimentes wurde aufgrund ihr-
er ermittelten hohen direkten und indirekten Muta-
genitidt mit Hilfe priparativer Umkehrphasen-HPLC
peakorientiert fraktioniert (F2.8.x, Abb. 2.3, Schritt
B2): Sdule: Nucleosil 100-5 C18 PAH, Macherey &
Nagel, Porendurchmesser 100 A, Phase: Octadecyl,
endcapped, polymere Belegung, Saulentemperatur:
10 °C, Elutionsmittel: isokratisch Acetonitril, Fluss:
9,5 ml/min, Detektion: UV bei 250 und 280 nm.
Fraktionen: F2.8.1 (1-19.7 min), F2.8.2 (19.7-24.1
min), F2.8.3 (24.1-26.6 min), F2.8.4 (26.6-29.5 min),
F2.8.5 (29.5-31.6 min), F2.8.6 (31.6-36.4 min),
F2.8.7 (36.4-45 min), F2.8.8 (45-50 min), F2.8.9 (50-
60 min). Das Chromatogramm fiir die Fraktion Forel-
lenbach F2.8 ist in Abb. 2.4 dargestellt.

Fo

Fo81
F282
F283
£285
Fo86
Fo87
Fo88
F289

Abb. 2.4. Chromatogramm der Fraktionierung F2.8x
(modifiziert nach Brack et al. 2001a).
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HPLC-Fraktionierung der Teilprobe F3.4

Die peakorientierte Trennung der Fraktion F3.4 des
Forellenbachsedimentextrakts erfolgte mittels pripa-
rativer Normalphasen-HPLC: Siaule: Nucleosil 100
NO,, Macherey & Nagel, Phase: (-(CH,);-Phenyl-
NO,), Porendurchmesser 100 A, 2,1 x 25 cm, Sdulen-
temperatur: 10°C, Elutionsmittel: isokratisch Dichlor-
methan/n-Hexan 95/5, Fluss: 19 ml/min, Detektion:
UV bei 250 und 280 nm. Fraktionen: F3.4.1 (5-13.7
min), F3.4.2 (13.7-15.75 min), F3.4.3 (15.75-17.2
min), F3.4.4 (17.2-18.5 min), F3.4.5 (18.5.-20 min),
F3.4.6 (20-21.5 min), F3.4.7 (21.5-22.7 min), F3.4.8
(22.7-24.5 min), F3.4.9 (24.5-35 min). Abb. 2.5 zeigt
das Chromatogramm der Fraktionierung.

50 100 150 200 250 300 350

Abb. 2.5. Chromatogramm der Fraktion Forellenbach
1, F3.4, modifiziert nach Brack et al. (2001a).

Die Fraktionen wurden nach einem Losungsmittel-
tausch nach DMSO im Ames-Test (Methode in
Abschnitt 2.6.2) und EROD-Assay mit der Zelllinie
RTL-W1 (Methode in Behrens & Segner 1999, Brack
et al. 2000) getestet.

2.2.7 Bestimmung des Wassergehaltes

der Proben

Zur Bestimmung des Wassergehaltes wurden je 10 g
natives Sediment analytisch genau in Glasbecher ein-
gewogen und in einen Warmeschrank bei 105 °C in-
kubiert. Nach Erreichen der Gewichtskonstanz wur-
den die Sedimente erneut gewogen und die Differenz
zum Feuchtgewicht als Wassergehalt in Prozent
umgerechnet (Wilhelm 1997).

2.2.8 Bestimmung des Gesamtkohlen-
stoff- und Gesamtschwefelgehaltes
Die Bestimmung des Kohlenstoff-(Cyy,)- und Schwe-
felgehaltes (Siya) der Proben wurden am Institut fiir
Umweltgeochemie der Universitdt Heidelberg mit
einem Carbon-Sulphur Determinator (CS-225, Leco
Corporation, St. Joseph, Michigan, USA) durchge-
fithrt. Es handelt sich dabei um einen Hochfrequenz-
Induktionsofen mit einem Microprozessor und einer
angeschlossenen Waage (MC 1 Analytic AC 210 S,
Sartorius, Gottingen). Fiir die Analyse wurden etwa
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50 mg gefriergetrocknete Probe in einen kleinen
Keramiktiegel tiberfiihrt und mit jeweils einem Spatel
Wolfram (763-266, Leco Instruments, Kirchheim bei
Miinchen) und Eisenspénen (501-077, Leco Corpora-
tion, St. Joseph, Michigan, USA) versetzt. Dieses
Gemisch wurde nach Homogenisierung im Hochfre-
quenz-Induktionsofen unter Sauerstoffatmosphére
verbrannt, um den Schwefeldioxidgehalt nach Trock-
nung in einer Schwefelinfrarot-Zelle zu messen. An-
schlieBend wurde SO, katalytisch zu SO; oxidiert und
in einer Schwefelfalle aus dem Gasstrom entfernt.
Die Bestimmung des in der Gasphase verbleibenden
CO, erfolgte Infrarot-spektrometrisch. Zur Kali-
brierung wurde ein Reagenz mit bekanntem Kohlen-
stoff- und Schwefelgehalt (Leco Instruments) ein-
gesetzt.

2.2.9 Bestimmung des Carbonatgehaltes
und des organischen Kohlenstoffes
(TOC)

Die Bestimmung des Carbonatgehaltes der Sediment-

proben konnte am Institut fiir Umweltgeochemie

durch gasometrische CO,-Analyse in einer Miiller-

Gastner-Carbonatbombe (Miiller & Gastner 1971)

durchgefiihrt werden. Diese Methode beruht auf einer

zum Karbonatgehalt der Probe proportionalen Druck-
zunahme, die sich durch eine CO,-Entwicklung nach

Saurezugabe ergibt. Fiir die Messung wurden ca.

700 mg gefriergetrocknete Sedimentproben eingewo-

gen und mit 5 ml Salzsédure (25%, Merck, Darmstadt)

versetzt. Da der duflere Luftdruck das Messverfahren
beeinflusst, wurde das Manometer vor der Messung
mit Hilfe einer Referenzproben (Calcit mit einem

Carbonatgehalt von 95 %) kalibriert. Um den Gehalt

an organischem Kohlenstoff (TOC) zu bestimmen,

wurde der anorganische Kohlenstoffgehalt vom Ge-
samtkohlenstoffgehalt abgezogen.

2.2.10 Korngroflenanalyse

Da generell der Gehalt an hydrophoben, organischen
Schadstoffen mit abnehmender Korngré3e durch die
groBere Sorptionsfliche zunimmt, stellt die Korn-
grofBenverteilung eine wichtige Einflussgrofie fiir Ad-
sorption und Bioverfiigbarkeit von sedimentbiirtigen
Schadstoffen dar (Burton 1991, Suedel & Rodgers
1994, Zimmer & Ahlf 1994).

Die KorngréBenbestimmung wurde am Geogra-
phischen Institut der Universitidt Heidelberg in einem
kombinierten Sieb- und Schldammverfahren (DIN
19683) durchgefiihrt. Eine Siebung wurde fiir Korn-
groBen von > 63 um angewendet, die Schlimmung
diente zur Bestimmung des Schluff- und Tonanteils.
Die nativen Sedimente wurden zunédchst im Wérme-
schrank bei 105 °C getrocknet und (in Abhéngigkeit
von der PartikelgroBe) zwischen 25 g und 150 g des
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trockenen Materials fiir die Siebung der Fraktionen
Feinkies bis Feinsand eingewogen

Die Nasssiebung erfolgte mit Aqua demin. in stand-
ardisierten Sieben (DIN 4188) mit einer Maschen-
weite von 2 mm (Feinkies), 0,63 mm (Grobsand),
0,2 mm (Mittelsand) und 0,063 mm (Feinsand). Alle
Riickstdnde wurden anschlieBend bei 105 °C getrock-
net, in einem Exsikkator bis zum Erreichen der Ge-
wichtskonstanz inkubiert und mit einer Analysewaa-
ge (Sartorius, Gottingen) gewogen. Uber den verblie-
benen Anteil der Fraktion < 63 pm wurde der
Schluff- und Tongehalt per Schlimmung durch das
Pipettierverfahren nach Kéhn bestimmt (DIN 19683).

2.2.11 Schwermetallaufschluss

Der Aufschluss der Schwermetalle erfolgte am Hy-
giene-Institut als HNO;-Mikrowellendruckaufschluss
nach Kern et al. (1996). Jeweils 200 g gefriergetrock-
netes Sediment wurden in druck- und sdurebestdndige
Teflon-Behilter mit Berstscheiben eingewogen, mit
65 % HNO; (suprapur, Merck, Darmstadt) versetzt
und iiber Nacht unter dem Abzug inkubiert. Die Pro-
ben wurden fiir eine Stunde in einer Mikrowelle (Re-
mote Microwave System, Floyd. Inc.) mit dem bei
Kern et al. (1996) dargestellten Mikrowellenpro-
gramm aufgeschlossen und wie in Abschnitt 2.4 be-
schriebenen auf ihre Schwermetallgehalte untersucht.
Zur Qualitétssicherung des Aufschlusses und der spé-
teren AAS-Analysen wurde das Standard Referenz
Material 2704 (Buffalo River Sediment; National
Institute of Standard & Technology, Gaithersburg,
USA) verwendet.

2.3 Behandlung von Schweb-
stoffen

2.3.1 Probennahme

Schwebstoffproben aus dem Neckar bei Heidelberg
wurden routinemdfig alle 14 Tage sowie bei den
Hochwasserereignissen im Oktober/November 1998
und im Februar 1999 mehrmals téglich in Intervallen
von 8, 4 bis zu alle 2 Stunden entnommen. In der
Stauhaltung Lauffen konnten die Schwebstoffe durch
die freundliche Mithilfe von Herrn Dipl. Hyd. Haag
und einiger Hilfswissenschaftlicher Krifte des Insti-
tuts fiir Wasserbau in Stuttgart wihrend des Hoch-
wassers im Oktober/November 1998 in sechs- bis
zwolfstiindigen Intervallen und wéhrend des Zeit-
raumes vom 13.5.1998 bis zum 1.7.1998 wochentlich
entnommen werden.

Die Sammlung der Schwebstoffe fiir die Bioassays,
Schwefel- und Kohlenstoffbestimmung erfolgte auf-
grund der groBen bendtigten Probenmengen mit

Schwebstofffallen, die an Schwimmstegen der jewei-
ligen Stauhaltungen etwa 10 cm unter der Wasser-
oberfliche befestigt wurden. Die Schwebstoffe fiir
die Schwermetallanalysen und Schwebstoffkonzen-
trationsbestimmungen wurden durch Filtration aus je-
weils 1 L Wasserprobe gewonnen, um die Schwer-
metallfracht bilanzieren zu kdnnen. Fiir ein mittleres
Hochwasser am Neckar 1995/96 konnte gezeigt wer-
den, dass die Schwebstofffrachten einer Schwebstoff-
falle und die Schwebstoffkonzentrationen in den
Wasserproben mit einem Korrelationskoeffizienten
nach Pearson von 0,93 iibereinstimmten (Hollert &
Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a), so dass von
einer guten Vergleichbarkeit der Biotest- und
Schwermetalldaten ausgegangen werden kann.

Abb. 2.6 zeigt den schematischen Autfbau der ver-
wendeten Schwebstofffallen: ein 25 x 35 cm grofer
Polyethylen-Kasten mit einem verschraubbaren Dec-
kel, der an der strémungszu- und der strémungsabge-
wandten Seite mit je drei Lochern von 1 em Durch-
messer versehen wurde. Die Einstrdm- und Aus-
stromoffnungen ermdglichen das Durchstromen der
Schwebstofffalle mit Wasser. Innerhalb des Kastens
wird die FlieBgeschwindigkeit durch Trennwénde
verlangsamt, wodurch eine Sedimentation der
Schwebfracht in herausnehmbare Einsétze aus PE be-
wirkt wird. Bei der Probenentnahme wurden die
Schwebstoffe nach vorsichtigem Anlanden der
Schwebstofffalle zundchst durch Rithren mit einem
Edelstahlloffel in den Einsdtzen homogenisiert und
anschlieBend mit einem Trichter in Polyethylen-
flaschen abgefiillt. Die Schwebstoffproben wurden
unter Kiihlung ins Labor transportiert, und umgehend
wurde mit der weiteren Aufarbeitung begonnen. Ein
Teil der nativen Proben wurde in PE-Weithals-
flaschen tiberfiihrt und fiir die Durchfithrung des Bak-
terienkontakttests (innerhalb von einer Woche) im
Kiihlraum bei 4 °C und Dunkelheit gelagert.

— Bremslamellen

Einstréméffnungen

Sedimentationsbehalter

Abb. 2.6. Schematischer Aufbau der eingesetzten
Schwebstofffallen.
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2.3.2 Weiterverarbeitung im Labor

Ein Teil der routinemifig entnommenen Schweb-
stoffproben wurde unmittelbar nach der Probennahme
bei —30 °C schockgefroren, um iiber den Vergleich
von gefrorenem und nativem Schwebstoff den Ein-
fluss einer Sedimentlagerung bei —30 °C auf die Bak-
terientoxizitdt zu uberpriifen. Der grofite Teil der
Schwebstoffe wurde analog zu den Sedimentproben
(Abschnitt 2.2.3) gefriergetrocknet.

Die Weiterverarbeitung der Schwebstoffproben und
die Durchfiihrung der chemischen Analysen erfolgte
analog zu den Sedimentproben und ist im Abschnitt
2.2 detailliert dargestellt.

Schwebstoffkonzentrationsbestimmung

Fir die Bestimmung des Schwebstoffgehaltes der
Wasserproben der Hochwasserereignisse wurde je-
weils 1 L Wasserprobe (Abschnitt 2.1) {iber eine Nut-
sche mit vorher gewogenen Zellulosefilter (0,4 pm
PorengroBe, 9 cm @, Filtrax, Niederschlag) filtriert.
Die Filter wurden im Wérmeschrank bei 105 °C bis
zur Gewichtskonstanz getrocknet und anschlieBend
analytisch genau gewogen.

Schwermetallaufschluss

Um in Kooperation mit dem Institut fiir Wasserbau
der Universitit Stuttgart eine Bilanzierung der
Schwermetallfracht des Hochwassers im Oktober/
November 1998 erarbeiten zu kénnen, wurden fiir die
atomabsorptionsspektroskopischen ~ Untersuchungen
der Schwebstoffe nicht die Schwebstoffe aus den
Schwebstofffallen, sondern die getrockneten Filter
der Schwebstoffkonzentrationsbestimmung einge-
setzt. Diese Vorgehensweise ermdglicht es, die
Schwermetallkonzentrationen der Schwebstoffe auf
die Wassermenge zu beziehen. Zur Qualititssiche-
rung des Aufschlusses und der spiteren AAS-Ana-
lysen wurden das Standard Referenz Material 2704
(Buffalo River Sediment; National Institute of Stan-
dard & Technology, Gaithersburg, USA) und das Re-
ferenzsediment SL-1 (Trace Elements in Lake Sedi-
ments; Analytical Quality Control Service, IAEA
Wien, Osterreich) verwendet. Nachdem Vorversuche
mit einem HNOs-Mikrowellenaufschluss (Methode
siche Abschnitt 2.2.11) am Hygiene-Institut der Uni-
versitdt Heidelberg ergaben, dass der Aufschluss bei
Proben mit hoher Schwebstoftkonzentration nicht
vollsténdig erfolgte, wurden die Proben freundlicher-
weise von Herrn Dipl. Hyd. Haag am Institut fiir
Wasserbau der Universitdt Stuttgart einem Nassauf-
schluss unterzogen (detailliertes Arbeitsprotokoll bei
Haag et al. 1999b). Dazu wurden die getrockneten
Filter mit den Schwebstoffen mit 65%iger Salpeter-
sdure (suprapur, Merck) und 30%igem Wasserstoff-
peroxid (suprapur, Merck) versetzt und auf Ceran-
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Kochplatten aufgeschlossen, bis in der Suspension
nur noch ein weiller Niederschlag zu erkennen war,
der auf nicht aufgeschlossene Silikate zuriickzufiihren
ist. Die Aufschlussdauer betrug zwischen 12 und 18
Tagen. Die so erhaltenen Proben wurden iiber asche-
freie Blaubandfilter (Schleicher & Schuell, Dassel)
filtriert und mit den in Abschnitt 2.4 beschriebenen
Methoden mittels AAS-Analyse untersucht.

2.4 Bestimmung der Schwer-
metallgehalte

Die Konzentrationen der Schwermetallgehalte Arsen,
Blei, Cadmium, Chrom, Kupfer, Lithium, Mangan,
Nickel und Zink von Wasser-, Porenwasser-,
Schwebstoff- und Sedimentproben wurden mittels
Atomabsorptionsspektrometrie (AAS) bestimmt. Die
Aufarbeitung der Proben ist in den Abschnitten 2.1.2,
2.2.2 und 2.3.2 dargestellt. Die mit HNO; ange-
sduerten Umweltproben wurden in einem Graphit-
rohr-Atomabsorptionsspektrometer (SpectrAA 400,
Varian, Palo Alto, CA, USA) mit Zeeman-Unter-
grundkompensation auf die Metalle Arsen, Blei, Cad-
mium, Kupfer, Lithium und Nickel sowie mit Flam-
men-AAS  (SpectrAA 10, Varian) auf Chrom,
Mangan und Zink, untersucht. Fiir die Messung von
Arsen wurde 0,1 g/L Nickelnitratlosung (Merck,
Darmstadt) zur chemischen Stabilisierung als Modi-
fier benutzt. Die Messungen wurden in einem Raum
mit Reinluftzufuhr durchgefiihrt. Vor jedem Mess-
zyklus wurde eine Eichkurve erstellt. Die Standard-
16sungen wurden aus kommerziellen Stammldsungen
(Merck, Darmstadt) durch Verdiinnen mit 1%iger
Salpetersidure hergestellt und jeden Tag frisch an-
gesetzt. Eine Messung galt nur dann als valide, wenn
der Standardfehler aus 2 Einzelmessungen < 20% be-
trug.

2.5 Makrozoobenthos

Die Bestimmung des Makrozoobenthos bei einer
Sedimentbewertungstriade an zwdlf verschiedenen
FlieBgewdsserstandorten wurden im Rahmen von
zwei Diplomarbeiten durchgefiihrt. Detaillierte Be-
schreibungen der eingesetzten Methoden sind bei Ka-
raus (1999) und Siebert (1999) dargestellt. Die Be-
rechnung zahlreicher Indices zur Bewertung der Z6-
nosen wurde, soweit nicht anders gekennzeichnet, mit
dem Programm ,,Biologisch-6kologische FlieBgewds-
seruntersuchung der LfU Baden-Wiirttemberg
durchgefiihrt, das Herr Prof. Dr. Braukmann (Uni-
versitit Gesamthochschule Kassel, ehemals LfU, Ba-
den-Wiirttemberg) freundlicherweise zur Verfiigung
gestellt hat.
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2.5.1 Methoden der Probennahme

Ein zentrales Problem der FlieBwasser-Okologie stellt
die quantitative Erfassung des Zoobenthos dar. Vor
allem wegen der wechselnden Beschaffenheit der
Stromsohle, den unterschiedlichen Stromungsverhélt-
nissen in FlieBgewdssern und der mit diesen Faktoren
verbundenen mosaikartigen Verteilung der Benthos-
organismen ist eine Vielzahl von Probennahme-
methoden entwickelt worden (Braukmann 1987, Hor-
ne & Goldmann 1994, La Point & Fairchild 1992).
Abhingig von der Beschaffenheit der FlieBgewisser-
sohle hinsichtlich Sedimentstruktur, Stromungsge-
schwindigkeit und Gewdsserbreite wurden in dieser
Studie zwei verschiedene Beprobungsmethoden ein-
gesetzt:

Sedimentkerner

Zur Erfassung des Makrozoobenthos in tonig und
schluffigen Sedimenten (Triadestandorte Miihlbach 2,
Eberbach 1, 2 und Elsenz 1, 2) wurde jeweils 1 L
Sediment mit einem Sedimentkerner (@ 5 cm) wie in
Abschnitt 2.2.1 dargestellt entnommen. Um die grob-
eren Anteile des Sediments von den feineren zu tren-
nen, wurde das Sediment durch Edelstahlsiebe (ISO
3310-1, Retsch, Hann) der Maschenweiten 1,25 und
2 mm gesiebt und mehrmals mit Wasser nachgespiilt.
Das Sediment wurde in eine Schale tiberfiihrt, die
Tiere nach taxonomischen Gruppen sortiert und in
mit Ethanol (70%) gefiillten Schnappdeckelgldschen
fixiert.

Surber sampler

Die Probennahme des Makrozoobenthos an Standor-
ten mit einer Dominanz der Korngréen Mittelsand
bis Kies (Forellenbach 1, 3, 4, Miihlbach 1 und Hils-
bach) wurde mit einem Surber-Sampler (square foot
stream bottom sampler) durchgefiihrt (Horne & Gold-
mann 1994). Es handelt sich hierbei um ein Fang-
gerit, das aus einem horizontalen und einem verti-
kalen Metallrahmen mit dem Maf3 30 x 30 cm (square
foot) besteht. An dem vertikalen Metallrahmen be-
findet sich ein Netz mit 500 pm Maschenweite (Hy-
dro-Bios, Kiel). Der horizontale Rahmen, der am
unteren Bereich des vertikalen Rahmens befestigt ist,
dient der Vorgabe des Sammelareals. Durch Auf-
wirbeln des Untergrundes werden die Organismen
mit der Stromung in das Netz getragen (Klee 1993).
Dabei wurden die oberen 10 cm des Untergrundes
wie folgt durchsucht: groe und kleinere Steine wur-
den umgedreht und mit einer Biirste abgebiirstet. Im
Anschluss wurde der Untergrund wiederholt mit der
Hand durchwiihlt. Um alle Organismen zu erfassen,
wurde das Netz sorgfiltig nach Tieren durchsucht, die

dann nach taxonomischen Gruppen sortiert in Ethanol
(70 %) tiberfithrt wurden. Am Standort Forellenbach
2 konnte der Surber-Sampler aufgrund der geringen
FlieBgewdsserbreite nicht eingesetzt werden. Hier
wurde ein entsprechendes Areals mit vorgehaltenem
Kescher durchsucht und zudem 10 faustgrof3en Steine
(@15 cm) fir die Sammlung der Organismen mit
vorgehaltenem Kescher entnommen.

2.5.2 Praparation von Chironomiden-

Larven

Die Bestimmung von Chironomiden-Larven erfor-
derte eine spezielle Préparation, die bei einem Chiro-
nomiden-Workshop der Landeslehrstitte fiir Natur-
schutz und Landschaftspflege ,,Oderberge Lebus®,
unter wissenschaftlicher Leitung von Dr. Otto, Fah-
renkrug, erlernt werden konnte. Nachdem die Tiere
im Freiland in 70 % Ethanol fixiert wurden, wurden
sie einer Vorbestimmung unterzogen: Die Tiere beka-
men eine Pridparatnummer, wurden separat in
Schnappdeckelgldschen mit 70% Ethanol {iberfiihrt
und auf folgende Merkmale hin untersucht:

e Kopf (Form, besondere Zeichnung, Grofie)

e Farbe

e Kopf dorsal (Frontalapatome konvex, konkav
oder gerade)

e  Zahl der Augenpaare

e  Zahl der Tubuli am achten Segment

e Linge der Antennen

e Vorhandensein von lateralen Tubuli am siebten
Segment

e Lénge des Procercus

e sonstige auffallige Besonderheiten

e  Anzahl der Analpapillen

Nach dieser Vorbestimmung wurden die einzelnen
Tiere 5 min in Kaliumhydroxid (10 %) gekocht,
zweimal 5 min in Wasser gewaschen und im An-
schluss je 5 min in 70 % und 96 % Ethanol fixiert.
Nach Abtrennen vom Koérper wurde der Kopf mit der
ventralen Seite nach oben auf einen Objekttrager
tiberfithrt, und nach Zugabe von zwei Tropfen Eu-
paral (Chroma, Kongen) mit einem Deckglas bedeckt.
Nach einer mindestens 2 Tage dauernden Trocknung
konnten die Tiere bestimmt werden.

2.5.3 Taxonomische Bestimmung

Die taxonomischen Bestimmungen -erfolgten mit
Hilfe von Mikroskop und Binokular (Leitz, Wetzlar)
mit der in Tab.2.3 aufgefiihrten Bestimmungslitera-
tur. Bei allen nachgewiesenen Arten wurde durch
Vergleich mit der ,Limnofauna Europaea“ (Illies
1978) gepriift, ob sie im Gebiet bereits historisch
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nachgewiesen wurden. Der iiberwiegende Teil der
Trichopteren wurde von Prof. Dr. W. Tobias
(Senckenberg-Museum Frankfurt — Sektion Lim-
nische Okologie und Entomologie 1V) und Teile der
Chironomiden von Herrn Dr. Otto (Fahrenkrug)
nachbestimmt.

Tab. 2.3. Verwendete Bestimmungsliteratur.
Systematische Gruppe

Literatur

Mollusca Gloer & Meier-Brook (1994)
Hirudinea Schmedtje & Kohmann (1988)
Crustacea Gledhill et al. (1976),
Schmedtje & Kohmann (1988)
Ephemeroptera Studemann et al. (1992)
Plecoptera Aubert (1959), Schmedtje &
Kohmann (1988)
Coleoptera Klausnitzer (1996), Schmedtje
& Kohmann (1988)
Trichoptera Pitsch (1993), Sedlak (1985),
Waringer & Graf (1997)
Diptera Hofmann (1971), Moller-Pillot
(1984), Schmedtje & Kohmann
(1988), Schmid (1993), Wie-
derholm (1983)
Saprobienindex

Der Saprobienindex diente in dieser Studie zur Er-
mittlung der Belastung von FlieBgewisserbiozonosen
durch biologisch abbaubare, organische Substanz und
wurde nach DIN 38 410 — M 2 (DEV 1991) und
zusétzlich nach der erweiterten Taxaliste (LfU-
Baden-Wiirttemberg 1992) bestimmt. Zur Absiche-
rung des Ergebnisses wurde das Streuungsmal} be-
rechnet, das die Streuung der Saprobiewerte anzeigt,
die fir die Berechnung des Saprobienindex heran-
gezogen wurden. Nur bei einem Streuungsmal} < 0,2
und einer Summe der Abundanzziffern > 15, kann die
Belastung mit biologisch abbaubarer Substanz mittels
des Saprobienindex eindeutig bestimmt werden. Der
Saprobienindex wurde wie folgt berechnet und nach
Tab. 2.4 klassifiziert:

n
2 si i Gi

n
Z Ai'Gj
i=l1

S = Saprobienindex, i = laufende Nummer des Taxon,
si = Saprobiewert des i-ten Taxon, Ai = Abundanzzif-
fer des i-ten Taxon, Gi = Indikationsgewicht des i-ten
Taxon, n= Anzahl der Taxa

Kopplungsanalyse nach Buck

Die Kopplungsanalyse wurde zur Vereinfachung der
saprobiellen Bewertung von FlieBgewassern entwic-
kelt: Das begrenzte Einbeziehen verbreiteter und mit
hoher Siedlungsdichte auftretender Taxa bringt einen
relativ geringen Bestimmungsaufwand mit sich.

Das gekoppelte Auftreten der aspektbildenden Taxa
gilt als Indikator fiir Gewdssergiite bzw. organische
Belastung. Anders als beim Saprobienindex, bei dem
eine Berechnung des Mittelwertes der erfassten Sa-
probien durchgefiihrt wird, wird bei der Kopplungs-
analyse nach einem aus der Mengenlehre abgeleiteten
mathematischen Ansatz eine Schnittmenge ermittelt.
Nach diesem Prinzip ergeben sich aus 2 bis 5 Taxa-
kombinationen 3000 Kopplungen mit einer bestimm-
ten saprobiellen Valenz. Die Kopplung mit der hdchs-
ten Reproduzierbarkeit (geringste Streuungsbreite)
bestimmt den Indexwert. Teil der Auswertung ist die
Ermittlung der Sauerstoffversorgung auf biologischer
Basis und eine Aussage iiber das mdgliche Vorliegen
einer Toxizitat.

Die Abundanzstufen wurden gemall Tab. 2.5 festge-
legt. Als Kopplungsglieder wurden ausschlieBlich Ta-
xa beriicksichtigt, die mit Abundanzstufe 5 oder 7 ge-
funden wurden. Aus den gefundenen Kopplungsglie-
dern wurden alle theoretisch moglichen (zwei- bis
fiinfgliedrigen) Kopplungen gebildet und die von Alf
& Buck (1992) und Buck (1986) aufgestellten Listen
nach verwertbaren Kopplungen durchsucht. In der

Tab. 2.4. Kriterien zur Beurteilung des saprobiellen Gewasserzustandes von Fliegewdssern (Biologische Gewés-
sergiiteklassifizierung) nach der Landerarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA 1998).

Saprobiebereich Saprobiewert und  Belastung mit leicht abbaubaren  Giiteklasse
Saprobienindex organischen Substanzen
oligosaprob 1,0bis< 1,5 nicht bis sehr gering belastet I
oligosaprob bis B-mesosaprob 1,5bis< 1,8 gering belastet I-11
[-mesosaprob 1,8 bis < 2,3 mafig belastet 11
-mesosaprob bis a-mesosaprob 2,3 bis <2,7 kritisch belastet II-111
o-mesosaprob 2,7bis<3,2 stark verschmutzt 11
a-mesosaprob bis polysaprob 3,2bis<3,5 sehr stark verschmutzt 1I-1v
polysaprob 3,5 bis 4,0 iibermdBig verunreinigt v
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Liste der Kopplungsgruppen wurde die zu jeder
Kopplungsgruppe passende Giiteklasse, Saprobien-
index, Standardabweichung, die Anzahl der gefund-
enen Fille (Kopplungen) und die Reproduzierbarkeit
(als feste KenngroBe fiir den Grad der Verlésslich-
keit) angegeben. Gab es Kopplungsgruppen mit glei-
cher Reproduzierbarkeit, wurde die Kopplung mit

Tab. 2.5. Kopplungsanalyse nach Buck. Schétz-
skala fiir die Abundanz des Makrozoobenthos.

Abundanzstufe Individuenanzahl
1 1
2 2-19
3 20-39
5 40-79
7 >80

dem hochsten einzustufenden Indexwert (Saprobien-
index) gewihlt. Im Anschluss wurden nach dem er-
mittelten Indexwert die LAWA-Gewissergiiteklassen
abgeleitet (Tab. 2.6, Buck 1986). Die LfU (1992)
fiihrt an, dass die Kopplungsanalyse nur in kalkhalti-
gen (elektrolytreichen) Gebieten aussagekriftig und
somit nicht auf alle FlieBgewissertypen Mitteleuro-
pas anwendbar ist. Im Rahmen dieser Studie konnte
sie daher nur an den Standorten Elsenz 1 und 2, Hils-
bach und Eberbach 1 und 2 durchgefiihrt werden.

Tab. 2.6. Kopplungsanalyse nach Buck. Ermittlung
der Giiteklasse nach dem Indexwert.

Indexwert LAWA- Gewiissergiiteklassen
1,00-1,49 I

1,50-1,79 I-1T

1,80-2,29 II

2,30-2,69 II-111

2,70-3,19 I

3,20-3,49 II-1v

3,50-4,00 v

Tab. 2.7. Klassifikation der Sauerstoffversorgungs-
stufen, nach LfU (1992).

0,-Stufe Mindest-O,-Konzentration [mg/L]
I (sehr gut) >8*
II (gut) 6*
I (kritisch) 4 *
IV (schlecht) 2
V (sehr schlecht) <D **
* hochstens kurzfristig unterschritten,

ok auch Anaerobie iiber lingere Zeit moglich

Sauerstoffmindestversorgung

Mit Hilfe des Vorkommens und der Abundanz be-
stimmter Wirbellosenarten bzw. —taxa kann der hoch-
stens kurzfristig unterschrittene Minimumgehalt an
gelostem Sauerstoff bestimmt werden. Fiir diesen In-
dex werden gegeniiber Sauerstoffmangel mehr oder
weniger empfindliche Zeigerorganismen eingesetzt,
deren Generationsdauer von mindestens einem Jahr
zur Indikation der langfristigen Sauerstoffminima
eines Gewissers ausreicht (Béhmer et al. 1998, 1999,
2000, Buck 1986). Die Mindestsauerstoffversor-
gungsstufen wurden nach LfU (1992) klassifiziert
(Tab. 2.7).

Karlsruher Methode

Die Karlsruher Methode nach Schmitz stellt kein er-
mittelndes statistisches Verfahren dar, sondern eine
empirisch gewonnene Beschreibung des Gewisser-
giitezustandes in fiinf Stufen der Belastung mit orga-
nischen Stoffen und deren Abbauprodukten, sowie
fiinf Stufen der Sauerstoffversorgung (LfU 1992). Sie
beruht auf einer Korrelation biologisch-limnolo-
gischer und chemischer Parameter, die an allen offi-
ziellen Gewissergiite-Untersuchungsstellen Baden-
Wiirttembergs erhoben wurden (Béhmer et al. 2000).
Die Klassifikation erfolgte nach LfU (1992) nach fol-
genden Kriterien (Karaus 1999):

Belastungsstufe I: Wasser klar, nur geringe Mengen
suspendierter organischer Substanz. Keine Bildung
von Eisen-II-Sulfid unter Steinen oder im Sediment,
auch feinkOrnige Substrate in allen Schichten stets
braun oder hell gefarbt (oxidierter Zustand). Mikro-
flora artenreich, einzelne Arten stellenweise in grof3-
erer Individuendichte. Sessile Ciliaten und fadenfor-
mige Abwasserbakterien nicht in mit blofem Auge
sichtbaren Kolonien. Moose bisweilen héufig. Diato-
meen (Kieselalgen), wie zum Beispiel Diatoma hie-
male als auch inkrustierende Blaualgen, wie zum Bei-
spiel Chamaesiphhon, konnen an Arten und Indivi-
duen zahlreich sein. Meist artenreiche Insektenfauna.
Netzbauende Trichoptera (Kocherfliegenlarven) und
Simuliidae (Kriebelmiickenlarven) nie haufig. Plana-
rien (Strudelwiirmer) meist anwesend, Schnecken in
gering dichter Besiedlung, Egel selten. Vollig unbe-
lastete Gewdsser zeichnen sich durch geringe Indivi-
duenzahlen und weniger Artenvielfalt aus als gering
belastete.

Belastungsstufe II: meist klares Wasser, hochstens
méBige Drift suspendierter organischer Partikel. Bis-
weilen an Stellen geringer Wasserbewegung Bildung
von Eisen-II-Sulfid unter Steinen. Feinkérnige Sub-
strate in der Tiefe nur stellenweise schwérzlich (che-
misch reduziert). Arten- und individuenreicher als die
vorhergehende Stufe, besonders an solchen Orga-
nismen, die von der organischen Verunreinigung pro-
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fitieren. Bisweilen schon mit bloBem Auge sichtbare
Kolonien von sessilen Ciliaten und fadenformigen
Abwasserbakterien (Sphaerotilus) vorhanden. Sub-
merse hohere Pflanzen, wie Ranunculus (Wasserhah-
nenfull), Potamogeton (Laichkraut), Berula (Berle),
Callitriche (Wasserstern) und Glyceria (Schwaden)
bilden oft dichte Bestinde. Féadige Griinalgen, wie
Cladophora und Vaucheria vorhanden, jedoch nicht
so zahlreich wie in der darauffolgenden Stufe. Viele
Insektenlarven, netzbauende Trichopteren und Simu-
liidae, wenn vorhanden, dann nur an stromungsgiins-
tigen Standorten zahlreich. Planarien, Gastropoden
(Schnecken) und Egel haufiger als in Stufe I.
Belastungsstufe III: starke Drift suspendierter orga-
nischer Partikel, Wasser vielfach deutlich getriibt.
Haufig starke Eisen-1I-Sulfid-Bildung unter fast allen
Steinen im lenitischen Bereich. Feinkornige Substrate
in der Tiefe weitgehend schwirzlich (chemisch redu-
ziert). Sehr oft Massenentwicklung einer begrenzten
Anzahl von Arten. Auf den meisten Substraten mit
bloBem Auge sichtbare Kolonien von sessilen Cilia-
ten und Sphaerotilus, letztere nicht in Massenent-
wicklung. Submerse hohere Pflanzen oft noch fla-
chendeckend. Haufig Massenentwicklung von Faden-
algen: Vaucheria und Cladophora, letztere bei guter
Belichtung bisweilen das ganze Bachbett ausklei-
dend. Als heterotroph angesehene Diatomeen, wie
zum Beispiel Nitzschia-Arten, das Optimum ihrer
Entwicklung erreichend. Substratweider wie die Chi-
ronomidae (Zuckmiicken, vor allem gangbauende
Formen: Cricotopus-Orthocladius-Gruppe), sowie die
Schnecken Ancylus und Lymnaeidae als auch Egel
(etwa Herpobdella) in Massen. Netzbauende Trichop-
tera (etwa Hydropsyche) und vor allem Simuliidae
(Odagmia ornata) oft massenhaft.

Belastungsstufe IV: Wasser stark getriibt, sehr hohe
Drift suspendierter organischer Partikel. Schlammab-
lagerungen an lenitischen Stellen. Fast alle Stein-
unterseiten mit ausgedehnten Eisen-11-Sulfid-Flecken.
Feinkornige Substrate meist schlickig, in der Tiefe
fast durchweg schwarz und faulschlammartig mit bis-
weilen wahrnehmbarem Schwefelwasserstoffgeruch.
Starker Riickgang der Makroorganismenarten. Mas-
senentwicklung von sessilen Ciliaten (Carchesium)
und Sphaerotilus. Submerse GefaBpflanzen (in Be-
tracht kommen: Potamogeton und Fontinalis) nur
noch vereinzelt. Blaualgenmatten an ruhigen Stellen
manchmal gréere Areale einnehmend. Die von der
vorigen Stufe dominierenden Griinalgen (Cladopho-
ra, Vaucheria) meist durch Stigeoclonium ersetzt. Oft
Massenentwicklung von Tubificidae (Schlammroh-
renwiirmer) und Chironomidae, zum Beispiel Prodia-
mesa olivacea und Chironomus thummi-Gruppe.
Verschwinden von Filtrierern (zum Beispiel Hydro-
psyche) und von Bewohnern des Substratliickensys-
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tems (zum Beispiel Gammaridae) wegen Verstop-
fung durch Schwebstoffe.

Belastungsstufe V: sehr starke Triibung des Wassers.
Im Stromstrich haben fast alle Steinunterseiten mehr
oder weniger grofe schwarze Eisen-II-Sulfid-Fle-
cken, im lenitischen Bereich sind sie unterseits voll-
stindig schwarz. An ruhigeren Stellen starke Ablage-
rungen von Faulschlamm, vielfach mit H,S-Geruch;
feinkornige Substrate génzlich oder hdchstens bis auf
eine ganz diinne oxidierte Oberflachenschicht che-
misch reduziert. Nur sehr wenige makroskopische
Arten; Massenentwicklung von suspendierten hetero-
trophen Bakterien; Sphaerotilus weniger haufig, bis-
weilen absterbend. Massenentwicklung von bak-
terienfressenden freischwimmenden Ciliaten sowie
von farblosen Flagellaten. Makroorganismen bis auf
Chironomus thummi-Gruppe und Eristalis (Ratten-
schwanzlarve) fehlend oder hdchstens eingedriftet.
Neben den allgemeinen Daten der Besiedlung und
Beschaffenheit eines Fliefgewdssers gehen bei der
Karlsruher Methode verschiedene limnochemische
Kennwerte ein. Langjahrige Untersuchungen der LfU
Baden-Wiirttemberg haben gezeigt, dass jeder Belas-

Tab. 2.8. Belastungsstufen nach der Karlsruher Me-

thode, nach LfU (1992).

Belastungsstufe Belastungscharakterisierung
I gering (einschlieBlich unbelastet)
II méBig
I kritisch
v stark
v sehr stark

Tab. 2.9. Karlsruher Methode. Chemische Kriterien zu
den Belastungsstufen, nach LfU (1975).

Stufe  Konz. BSB; NH," NO,”
[mg O,/L] [mg N/L] [mg N/L]
I M=Cs, 1,4 0,07 0,003
Cys- Cys 1,2-2,7  0,03-0,11  0,0001-0,008
Cs- Cos 0,8-3,0 <0,01-0,37 <0,001-0,031
I M=Cjs, 2,6 0,16 0,20
Cys- Cy5 1,9-3,0  0,10-0,24  0,012- 0,050
Cs- Cos 1,2-5,5  0,03- 0,69 0,006- 0,14
1 M=Cjs, 32 0,31 0,030
Cys- Cy5 2,8-4,0 0,25-0,48  0,021- 0,065
Cs- Cos 2,0- 8,5 0,09-2,4 0,016- 0,29
v M=Cs, 4,6 0,83 0,072
Cys- Cys 4,0-5,3 0,61-1,3 0,055- 0,13
Cs- Cos 2,5-9,5 0,18-5,2 0,028- 0,50
v M=Cs, 10,0 43 0,15
Cys- Cys 8,2- 14 2,5-57 0,095- 0,21
Cs- Cos 5,3-26 1,0- 17 0,025- 0,34

M= Median, C,s5-C;5 und Cs-Cys= Unterschreitungs-
héufigkeiten zur Charakterisierung der Streuung um
den Median, BSBs;= Biochemischer Sauerstoffbedarf,
NH," = Ammonium und NO, = Nitrit
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tungsstufe — innerhalb einer bestimmter Schwan-
kungsbreite — ein charakteristischer Median der Kon-
zentration von BSBs;, Ammonium und Nitrit zuge-
ordnet werden kann (Tab. 2.9).

Rhithron- Erndhrungstypen- Index (RETI)

Der RETI wurde von Schweder (1992) aus dem River
Continiuum Concept abgeleitet und kann zur Klassifi-
kation von FlieBgewéssern mit weniger als 5 m Breite
eingesetzt werden: Die typische Abfolge von Erndh-
rungstypen in einem FlieBgewdésser verdandert sich be-
ziiglich einer Dominanz von Weidegingern und Zer-
kleinerern (im Oberlauf = Rhithral) zu Filtrierern und
Sedimentfressern (im Unterlauf = Potamal). Schwe-
der (1992) konnte zeigen, dass anthropogene Gewds-
serbelastungen zu einer Potamalisierung — der friih-
zeitigen Erhohung des Anteils von Filtrierern und
Sedimentfressern bereits im Oberlauf — fithren kon-
nen. Zur Ermittlung des RETI wurden alle ge-
fundenen Makroinvertebraten einem Erndhrungstypus
zugeordnet und nach folgender Formel berechnet:

dW+dZ
DWHDIZ+Y F+).S
W = Weidegénger, F = Filtrierer, Z = Zerkleinerer
und S = Sedimentfresser; Riuber werden nicht be-
riicksichtigt.

RETI =

Die Berechnung der Indizes erfolgte auf der Basis
von Individuenzahlen. Der RETI kann Werte
zwischen 0,01 und 0,99 annehmen. Bei RETI- Wer-
ten > 0,5 — einer von Weidegéngern und Zerkleiner-
ern dominierten Zoozonose — kann von einer Erndh-
rungsstruktur ausgegangen werden, die fiir naturnahe
FlieBgewdsser typisch ist (Schweder 1992).

Diversitiit und Evenness

Eine weitere Moglichkeit zur Strukturanalyse ben-
thischer Biozonosen bietet die Ermittlung der Arten-
diversitét. Diversitétsindices wurden haufig auch als
MaBstab fiir Verdnderungen der Lebensgemeinschaf-
ten eines FlieBgewdssers durch anthropogene Einwir-
kungen wie Abwassereinleitungen oder Verbauung
benutzt (Literaturiiberblick bei Bohmer et al. 1997
und Braukmann 1987). Die Diversitétsindices kombi-
nieren die Anzahl an Taxa mit der Abundanz der ein-
zelnen Taxa. Der Einsatz dieser Indices in der Bewer-
tung von FlieBgewdssern beruht auf der Annahme,
dass die Taxavielfalt einen Wert an sich darstellt und
mit zunehmender Belastung eines Okosystems
zuriickgeht (Bohmer et al. 1997). Die Diversitit wur-
de in dieser Studie nach dem Shannon-Weaver-Index
berechnet, der zur Messung der Artendiversitit die

Abundanzen und somit dominante Arten stirker be-
riicksichtigt (B6hmer et al. 1998, 2000):

H,=),p,log, p;

Hg= Diversitit beziiglich der Artenzahlen, p;= relative
Haufigkeit und S= Artengesamtzahl

Tab. 2.10 zeigt eine Klassifikation des Belastungszu-
stands von FlieBgewissern, die aufgrund der Bezie-
hung zwischen dem Diversititsindex nach Shannon-

Tab. 2.10. Beziehung zwischen Diversitétsindex
nach Shannon-Weaver und Belastungszustand
von FlieBgewdssern (nach Wilhm 1970).

H, Gewiisserzustand
>3 reines Wasser
2-3 schwach verunreinigt
1-2 méaBig verunreinigt
<1 stark verunreinigt

Weaver und dem Belastungsgrad abgeleitet wurde
(Wilhm 1970). Der Einsatzbereich des Diversitéts-
index liegt im Orts- und Zeitvergleich (vor und nach
einer Storung), da die Absolutwerte der Diversitit in
Abhéngigkeit vom Fliegewissertyp und untersuch-
ten Habitat stark schwanken konnen. Nach Brauk-
mann (1987) tritt bei dem Diversititsindex oft eine
sehr hohe Streuung auf, die zu einer Fehlinter-
pretation der Belastung fithren kann. Der Index kann
aber in jedem Fall als eine Ergdnzung zu anderen
Auswertungsmethoden fungieren. Problematisch ist
weiterhin, dass der Wert der Diversitdt durch zwei
vollig unterschiedliche Faktoren zustande kommen
kann: eine hohe Artenzahl mit unterschiedlicher Indi-
viduenzahl oder eine gleichméfige Verteilung der
Individuen auf wenige Arten. Daher sollte bei einem
Okosystemvergleich die Evenness als Vergleichsmal
berticksichtigt werden. In der Evenness kommt die
GleichméaBigkeit der Organismenverteilung zum Aus-
druck (Braukmann 1987). Sie wurde mit folgender
Formel berechnet:

H
E= s _ Hs
H max 10g2 §
E = Evenness, Hg = Diversititsindex, Hyax = maximal
mdglicher Diversitétsindex und s = Artenzahl

Die Evenness kann Werte zwischen 0 und 1 anneh-
men. Unter natiirlichen Voraussetzungen liegt sie
zwischen 0,6 und 0,8. Niedrige Werte ( < 0,5) deuten
auf ein gefihrdetes Okosystem hin.
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Tab. 2.11. Klassifikation kalkarmer, versauerungsgefahrdeter FlieBgewdsser mit Bioindikatoren in S&urezustands-

typen, nach Braukmann und Vobis (1998).

Sdurestufe Siurezustandstyp pH-Wert Bioindikatoren
1 permanent nicht gewdhnlich iiber 6,5; nicht sehr sdureempfindlich, nur in permanent
sauer unter 6,0 nicht sauren Gewéssern
2 episodisch schwach  &hnlich zu Stufe 1, nur seltene méaBig sdureempfindlich, auch in leicht
sauer, liberwiegend  pH-Erniedrigung; nicht unter  sauren Gewissern
neutral 5,5
3 periodisch (kritisch) normalerweise unter 6,5; bei ~ méBig sduretolerant, vertragen starke
sauer Sédureschiiben auch unter 5,5  Sdureschiibe
4 permanent sauer ganzjahrig unter 5,5; bei sehr sdureresistent, auch in permanent
Séureschiiben unter 4,3 sauren Gewissern noch lebensfahig.
A = Artenzahl des Referenzstandorts, B = Artenzahl
Sdurestufen der belasteten Stelle und C = Anzahl der gemein-

Die Gewdsserversauerung stellt eine mogliche Be-
lastung kalkarmer Gewisser dar, die durch Schwefel-
und Stickoxidemissionen in die Atmosphére ver-
ursacht wird. Mit maximal 5-10 % potenziell versau-
erungsgefahrdeter Fliche stellt dies in der Bundes-
republik Deutschland kaum ein quantitatives Problem
dar, jedoch sind versauerte Gewisser gravierend ge-
stort (Bohmer et al. 1997, 1998). Insbesondere Teile
Odenwaldes sind aufgrund des kalkarmen Unter-
grundes stark versauerungsgefihrdet (Braukmann &
Vobis 1998) Die Klassifikation der Saurestufen er-
folgte nach Braukmann und Vobis (1998) mit ver-
schiedenen Indikatororganismen gemil3 des Prinzips
des empfindlichsten Taxons (Tab. 2.11).

Okotoxikologischer Index

Der o6kotoxikologische Index berechnet die Abwei-
chung einer belasteten FlieBgewdsserprobestelle von
einer Referenzstelle, indem der Artenfehlbetrag und
der Prozentanteil der nicht gemeinsamen Arten ad-
diert wird (Bohmer et al. 1999, 2000). Béhmer et al.
(1999) weisen darauf hin, dass eine Vielzahl von
Storungen den Artenfehlbetrag und den Prozentanteil
der nicht gemeinsamen Arten beeinflussen konnen, so
dass dieses Verfahren nicht nur eine spezifische
toxische Wirkung sondern auch andere unspezifische
Storungen anzeigt. Der dkotoxikologische Index kann
jedoch als ein Hinweis fiir toxische Wirkung einge-
setzt werden.

Der Okotoxikologische Index EI wurde von Camargo
(1990) entwickelt und erstmals fiir die Bewertung der
okotoxikologischen Belastung des Duraton durch
eine Kldranlageneinleitung eingesetzt. Er berechnet
sich aus:

2A-B-C
=" = “x
A

EI 50
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samen Arten

Bei einem Vergleich von 162 belasteten Gewdssern
und entsprechenden Referenzen ergab der Okotoxi-
kologische Index in fast allen Fillen eine leichte
Zunahme, bei etwa zwei Dritteln der Fille eine deut-
liche Reaktion mit iiber 20 % Abweichung von der
Referenz (Bohmer et al. 1999). Aufgrund dieser
hohen Empfindlichkeit empfehlen Bohmer et al.
(1999) den Okotoxikologischen Index in der FlieBge-
wisserbewertung als geeignetes MaBl fiir taxono-
mische Verdanderungen.

2.6 Biotests

2.6.1 Cytotoxizititstest

Geriite

e Sterile Werkbénke Flow Gelaire und NuAire
NU-969 (ICN und NuAire Inc. Plymoth, USA)

e pH-Meter CG 838 (Schott, Mainz)

e automatischer Gasbrenner (Schiitt)

e  Phako-Inversmikroskop CK-2 mit SC-35 (Olym-
pus, Hamburg)

e  Mikrotiterplatten-Spektralphotometer Spectra™
III (TECAN, Crailsheim)

e LBK Ultraspec III Spektralphotometer mit Deu-
terium-Lampe (Pharmacia, Freiburg)

e  Ultraschall-Desintegrator Sonoplus D 70 (Bande-
lin, Berlin)

e pH-Meter 761 Calimatic (Knick)

e Kiihlbrutschrinke (Heraecus, Hanau und Mem-
mert, Schwabach)

o Kleinbild-Schwarz-Weil3-Film APX 25, ISO 25 /
15° (Agfa, Koln)

e Kleinbild-Positivfilm-Film  Ektachrome
(Kodak)

e Kiihlzentrifuge Biofuge 17RS (Heraeus, Hanau)
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Chemikalien und Losungen

Zellkulturmedien und Spiillésungen

Minimal Essential Medium (MEM), Eagle-Mo-
difikation mit Earle’s Salzen, 20 mM Hepes und
2 mM L-Glutamin (Sigma, Deisenhofen)

DPBS (Dulbecco’s Phosphate bufferd saline) oh-
ne Ca*" und Mg*" (Biochrom, Berlin; 8 g NaCl,
0,2 gKCl, 1,15 g Na,HPO,, 0,2 g KH,PO, auf 1 L
Aqua bidest.)

Medienzuséitze
Gentamycinsulfat (Biochrom, Berlin)
Penicillin/Streptomycin (10000 E/10000 pg/ml)
in 0,9 % NaCl (Sigma, Deisenhofen)
Neomycinsulfat (Sigma, Deisenhofen)
Fotales Kilberserum (FKS), Charge 44H3385
(Sigma, Deisenhofen)

Dissoziationslosungen
0,05 % Schweine-Trypsin / 0,02 % EDTA-L6-
sung in Hank’s Balance Salt Solution (HBSS;
Sigma, Deisenhofen)

Chemikalien
Alle verwendeten Chemikalien hatten p.A.-Quali-
tdt und wurden von den Firmen Sigma (Deisen-
hofen), Serva (Heidelberg), Merck (Darmstadt),
Riedel-de Haén (Seelze) und Baker (Grof3 Gerau)
bezogen.

Proteinpriparationen
Rattenleber-S9-Fraktionen: Leber-S9-Fraktion
aus Aroclor 1254-induzierten Ratten bzw. Leber-
S9-Fraktion aus Phenobarbital / B-Naphthoflavon-
induzierten Ratten (RRC-CCR, Rof3dorf)

Losungen
S9-Puffer: 6,9 mg NaH,PO,, 224 mg KCI,
294 mg CaCl,, 203 mg MgCl, auf 100 ml Aqua
bidest. (pH 7,4); fiir 3 Wochen bei 4 °C haltbar;
1,52 mg Glucose-6-Phosphat und 3,13 mg NADP
pro ml S9-Mix im Testansatz; vor Gebrauch mit
Sterilfilter (0,2 um; Schleicher & Schuell, Dassel)
filtrieren
Neutralrot-Firbelosung: 1 ml 0,4 % Neutralrot
(2-Methyl-3-amino-7-dimethylaminophenazin,
Sigma, Deisenhofen) in Aqua bidest. und 79 ml
MEM ohne FKS mit Antibiotika; 24 h bei 37 °C
inkubieren, vor Gebrauch mit Sterilfilter (0,4 um,
Schleicher & Schuell, Dassel) filtrieren
Neutralrot-Waschlésung: PBS-Losung ohne
Ca®" und Mg**

Neutralrot-Extraktionslosung: 5 ml Eisessig,
250 ml Ethanol (99,9 %, p.a.) auf 500 ml Aqua bi-
dest.

MTT-Firbelosung: 1 ml 5 mg MTT ((3-(4,5-Di-
methylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyl-tetrazoliumbro-
mid; Sigma Deisenhofen) in 1ml Aqua bidest.
plus 9 ml MEM, ohne FKS, mit Antibiotika
MTT-Extraktionslosung: 10 % Triton-X-100,
0,1 N HCl in Isopropanol 16sen
Laktatdehydrogenase-Reaktionsmedium:

2,5 ml NADH-Loésung (1,65 mg/ml) in 60 mM
Tris-HCI, pH 7,4 plus 22,5 ml 60 mM Tris-HCI,
pH 7,4

Laktatdehydrogenase-Substrat-Losung: 2,5 ml
10 mM Na-Pyruvat (1,11 mg/ml) in 60 mM Tris-
HCI, pH 7,4

Herkunft der RTG-2-Zellen

Diese fibrolastendhnliche Zelllinie wurde urspriing-
lich aus der Gonade der Regenbogenforelle (Onco-
rhynchus mykiss) gewonnen (Wolf & Quimby 1962).
RTG-2-Zellen der 55. Passage wurden von Herrn
Prof. Dr. Miltenburger (RRC-CCR, RofBdorf) zur
Verfiigung gestellt.

Kulturbedingungen

Die Kulturbedingungen fiir die RTG-2-Zellen orien-
tieren sich an den Vorschriften, wie sie im derzeit
giiltigen Vorschlag flir die DIN-Normierung des In
vitro-Cytotoxizitatstests mit RTG-2-Zellen formuliert
sind (vgl. auch Schulz et al. 1995). Die Zellen werden
in Minimal Essential Medium (MEM), Eagle’s-
Modifikation, mit 20 mM Hepes und Earle’s Salzen,
2 mM L-Glutamin, supplementiert mit 10 % fotalem
Kélberserum, 50 mg/L Neomycinsulfat, 100 E/ml
Penicillin und 100 pg/ml Streptomycin in 80 cm?-
Zellkulturflaschen (Nunclon™; Nunc, Wiesbaden)
bei einer Inkubationstemperatur von 20 °C ohne spe-
zielle Begasung gehalten. Nach einer Inkubations-
dauer von etwa 4 Tagen sind die Zellen zu einem ge-
schlossenen Monolayer ausgewachsen und koénnen
bis zu 4 Monate ohne besondere Maflnahmen bei
4 °C aufbewahrt werden.

Zur Passage der RTG-2-Zellen werden die Zellen der
dichtgewachsenen Kulturflaschen jeweils auf zwei
neue Flaschen verteilt. Das alte Medium wird dazu
aus den Flaschen dekantiert, und die Zellen werden
fiir etwa 20 sec mit 15 ml PBS ohne Ca’" und Mg*"
(Sigma, Deisenhofen) gewaschen. Nach Abdekan-
tieren dieser Losung werden 2 ml 0,05 % Tryp-
sin/0,02 % EDTA-Losung zu den Zellen pipettiert.
Nach etwa 2 - 3 min 16sen sich die festhaftenden Zel-
len vom Untergrund; dies kann makroskopisch am
Ablosen des matt erscheinenden Monolayers oder
unter optischer Kontrolle am Inversmikroskop {iber-
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priift und durch leichtes Klopfen an die Flasche unter-
stiitzt werden. Die vereinzelten Zellen werden in 5 ml
Medium aufgenommen — dabei wird das Trypsin
durch die Protease-Inhibitoren des FKS sofort gehem-
mt —, durch mehrmaliges Aufziehen mit der Pipette
resuspendiert, im Anschluss zu gleichen Teilen auf
zwei 80 cm?-Flaschen verteilt und mit 12 ml Medium
aufgefiillt.

Durchfiihrung der Cytotoxizitdtstests

Die Zellen einer dichtgewachsenen Kulturflasche mit
einem Konfluenzgrad von 80-90 % wurden, wie
oben beschrieben, abgeldost und in 2,5-fach konzen-
triertem MEM mit 25 % FKS, 125 mg/L Neomycin-
sulfat, 250 E/ml Penicillin und 250 pg/ml Strepto-
mycin in einer Konzentration von 3 - 4 x 10° Zellen
pro ml aufgenommen. Abb. 2.7 zeigt das Pipettier-
schema des Cytotoxizititstests: Alle randstindigen
Kavitdten der Mikrotiterplatte (Nunc™) dienten als
Blanks, so dass pro Schadstoffkonzentration 6 Repli-
ka getestet wurden. Die Verdiinnung der wissrigen
Proben erfolgte mit sterilem Aqua bidest. in Verdiin-
nungsschritten von 1:2 (bzw. nach der G-Systematik,
siche Abb. 2.7), so dass sich eine maximale Ver-
diinnung der Stammlésung von 1:256 (bzw. 1:16) er-
gab. Es wurden in die Wells der Mikrotiterplatte je-
weils 80 pl der Zellsuspension und 100 pl der ver-
diinnten Schadstofflosung oder einer Positivkontrolle
(40 mg/ml 3,5-Dichlorphenol) pipettiert. Zum Aus-
gleich der geringen Biotransformationskapazitit der
RTG-2-Zellen wurden die Cytotoxizitdtstests mit und
ohne S9-Supplementierung untersucht (Braunbeck et
al. 1996, Maron & Ames 1983, Segner 1998). Die
einzelnen Kavititen der Mikrotiterplatten wurden ent-
weder mit 20 pl S9 Mix (S9-Priperat in einer Kon-
zentration von 2mg/ml in sterilfiltriertem S9-Puffer)
oder mit 20 pl S9-Puffer ohne S9-Préparat befiillt

6 Replika

7 Verdiinnungsstufen nach GF - Systematik

O Abwasser oder Extrakt

@ Kontrolle

Abb. 2.7. Pipettierschema fiir Cytotoxizitdtstests
mit RTG-2-Zellen.
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O Positivkontrolle (40 mg/L 3,5 - DCP)

(Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a, Ma-
ron & Ames 1983). Im Anschluss wurden die Platten
fiir 24 h (bei unsterilen Abwasserproben und Poren-
wissern) und fiir 48 h (bei Extrakten und sterilen Elu-
aten) bei 20 °C im Brutkiihlschrank inkubiert.

Endpunkte der Cytotoxizitiitstests

Die Schéadigung der Zellen wurde mit den Endpunk-
ten Neutralrotretention (Borenfreund & Puerner
1984), MTT-Assay (Mosmann 1983) und Laktatde-
hydrogenase-Freisetzung ins Medium (Weishaar et al.
1975) sowie lichtmikroskopisch im Inversmikroskop
(CK-2, Olympus, Hamburg) untersucht.
Laktatdehydrogenase-Freisetzung ins Medium.
Das Enzym Laktatdehydrogenase (LDH) ist in intak-
ten Zellen im Cytoplasma lokalisiert. Sein Austritt
aus den Zellen wird durch intakte Zellmembranen
unterbunden; eine gewisse Grundaktivitit des En-
zyms findet sich jedoch stets im Medium der Kon-
trollzellen. Eine Membranschiddigung der Zellen, wie
sie durch bestimmte umweltrelevante Schadstoffe (et-
wa Phenolderivate) induziert werden kann, fiihrt zu
einer verstirkten Freisetzung cytoplasmatischer Be-
standteile und somit zu einer Anreicherung des relativ
stabilen Enzyms Laktatdehydrogenase im umgeben-
den Ndhrmedium (Mitchel et al. 1980, Mosmann
1983). Die Messung der Laktatdehydrogenase gilt als
ein etablierter Endpunkt der Cytotoxizitit (Ahne
1985, Barile 1994, Braunbeck 1993, 1994, Decker &
Matthes 1988, DelRaso 1992, Hollert & Braunbeck
1997, Hollert et al. 1996, 1999a, 2000a, b, Legrand
1992, Lenz 1991, Mitchel et al. 1980, Segner & Lenz
1993, Weishaar et al. 1975). Die Laktatdehydroge-
nase-Aktivitdt wurde direkt iiber die Konzentrations-
abnahme von Niktotinadenindinukleotid (NADH)
photometrisch bestimmt (Weishaar et al. 1975).

Dazu wurden jeweils 50 ul des Uberstandes der Kavi-
titen einer mit Schadstoff inkubierten 96 Well-Platte

Gleichung 1. Berechnung der Laktatdehydrogenase-
Aktivitdit. Die LDH-Aktivitdit wurde in Units pro
Liter (U/L) berechnet und in % der unbelasteten
Kontrollzellen angegeben (nach Lenz 1991 und
Hollert & Braunbeck 1997).

U/L= AE XV gy x 1000 [mmol x min~' x L]
X d X At X VProbe

AE = Extinktionsd nderung

Viesams = Gesamtvolumen|mL|

& = mikromolarer
NADH =0,63 mLxmmol' xcm™
d = Schichtdicke [cm]

At= Linge der Messung [min]

Extinktionskoeffizient
1

Verose = Probenvolumen [mL]
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mit einer Mehrkanalpipette in eine unsterile Mikro-
titerplatte (Renner, Darmstadt) auf Eis iiberfiihrt. Als
Referenz wurde in die Blanks 50ul 50 mM Tris-HCI-
Puffer gefiillt. Zu allen Wells wurden 250 pl eines
auf 25 + 3 °C temperierten Reaktionsmixes (60 mM
Tris-HCI-Puffer, pH 7,4; 0,2 mM NADH) zugegeben.
Luftblasen, welche die Messung stdren, wurden mit
einer Kantile beseitigt. Nachdem die Reaktion durch
ziigiges Zufiigen von 25 pl 10 mM Na-Pyruvat als
Substrat gestartet wurde, konnte die Abnahme der
Extinktion bei 340 nm mit einem Mikrotiterplatten-
reader (Spectra™ III, TECAN, Crailsheim) {iber 3
min verfolgt werden. Die Laktatdehydrogenase-Akti-
vitit der einzelnen Wells wurde nach Gleichung 1
berechnet. Der Median der Aktivitit aus 6 Messungen
wurde in Prozent der LDH-Aktivitdt von unbelasteten
Kontrollzellen angegeben. Neben dem NOEC-Wert
(die Konzentration, bei der gerade keine signifikante
Aktivitatsanderung stattfindet) wird der LOEC-Wert
(die niedrigste Konzentration mit statistisch signifi-
kanter Aktivititsinderung) und gegebenenfalls ein
LDH;5,-Wert (die Konzentration bei der 150 % der
LDH-Aktivitdt der Kontrollzellen erreicht wird) be-
rechnet.

Neutralrot-Farbung. Der Endpunkt Neutralrot wur-
de in In vitro-Cytotoxizitétstests erstmals von Boren-
freund & Puerner (1984) an einer Mausezelllinie be-
schrieben; innerhalb eines Jahrzehnts konnte er sich
als einer der wichtigsten Vitalitétstests fiir toxikolo-
gische und Okotoxikologische Fragestellungen eta-
blieren (Balls & Clohier 1992, Borenfreund et al.
1988a, Borenfreund & Shopsis 1985a, b, Brack et al.
1999, Braunbeck 1993, 1994, Castano et al. 1994,
1996, DelRaso 1992, Ekwall et al. 1998, Gagne &
Blaise 1998, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al.
1996, 1999 a, b, 2000b, Lange et al. 1995, Saito &
Shigeoka 1994, Schulz et al. 1995, Schiiiirmann &
Segner 1994, Segner 1998, Vian et al. 1995, Zahn et
al. 1995). Detaillierter Uberblick iiber &ltere Literatur
bei Babich & Borenfreund (1992) und Barile (1994).
Der Vitalitétstest beruht auf der Aufnahme des was-
serloslichen, leicht basischen Farbstoffes Neutralrot
(2-Methyl-3-amino-7-dimethylaminophenazin) in die
Lysosomen intakter Zellen. Die Anreicherung des
Neutralrots resultiert aus der Deprotonierung des
Farbstoffes im sauren Milieu der Lysosomen oder
einer Bindung an saure Molekiilen der lysosomalen
Matrix (Barile 1994, Bulychev et al. 1978, Segner
1998). Schéadigungen der Zellmembran und der lyso-
somalen Membran resultieren in einer verringerten
Farbstoffretention wihrend des Waschvorgangs, die
mittels einer photometrischen Messung bestimmt
werden kann.

Die Neutralrotfarbelosung wurde aus einer Stamm-
16sung (0,4 % in Aqua bidest.) durch eine 1:80-Ver-

diinnung in MEM ohne FKS, jedoch mit Antibiotika
hergestellt, tiber Nacht bei 20 °C vorinkubiert und zur
Entfernung feiner Farbstoftkristalle durch einen
0,2 um oder 0,4 pm Sterilfilter (Schleicher &
Schuell) filtriert. Nach Absaugen des Expositionsme-
diums wurden 100 pl Neutralrot-Losung in jede
Kavitdt der Mikrotiterplatten pipettiert und diese fiir
3 h im Brutschrank bei 20 °C inkubiert. Das Farbe-
medium wurde dekantiert und die Zellen mit 100 pl
PBS (ohne Ca*" und Mg®") gewaschen. Der in den
Lysosomen der intakten Zellen zuriickgehaltene Farb-
stoff wurde mit 100 pl Elutionslésung (50 % Ethanol,
1 % Essigsdure) unter Schiitteln riickgeldst. Die Ab-
sorption wurde mit einem Mikrotiterplattenreader
(Spectra™ TII) bei einer Wellenldnge von 540 nm
gegen eine Referenzwellenldnge von 690 nm colori-
metrisch bestimmt. Die Neutralrottests wurden mit
Excel (Microsoft Inc.) ausgewertet. Dazu wurde der
Median der Absorption des Blanks von den einzelnen
Messwerten subtrahiert, und die einzelnen Messwerte
wurden als Prozent des Medians der Kontrolle
berechnet. Der Median wurde gegeniiber dem
arithmetischen Mittelwert bevorzugt, da er das robus-
tere Lagemal} darstellt; er ist weniger von Ausreiflern
abhingig (Precht & Kraft 1992). Ein Test galt nur
dann als valide, wenn die rechte Kontrolle nicht mehr
als 20 % von der linken abwich. Von den Messwerten
der einzelnen Konzentrationen wurden Median, Mit-
telwert, Standardabweichung, Minimum, Maximum
und Varianz berechnet. Der Median der Konzentra-
tionen und die Standardabweichung in Prozent der
Kontrolle wurden in einem Histogramm dargestellt.
Fir die Bestimmung der ECsp-Werte (Effective Con-
centration) wurden die Mediane in einer Dosis-Wir-
kungs-Kurve metrisch aufgetragen; graphisch wurde
der Wert ermittelt, bei dem die Kurve den Wert 50 %
(= 50 % geschadigte Zellen) annahm. Als weitere
Kenngréfe wurde mit einer Regressionsanalyse eine
exponentielle oder polynomische Trendlinie einge-
fiigt und deren BestimmtheitsmaB (R?) als Maf fiir
die Ubereinstimmung der Kurve mit den Messwerten
angegeben. Wurde der ECsp-Wert durch die Schad-
stoffbehandlung nicht erreicht, wurde mittels einer
einfaktoriellen Varianzanalyse mit nachfolgendem
Post hoc-Test nach Dunnett (p>0,05) tberpriift, ob
sich die Zellvitalitdt unter Belastung signifikant ver-
dnderte. Neben dem NOEC-Wert (No Observed
Effect Concentration, die hochste Dosis ohne Wir-
kung) wurde auch der LOEC-Wert (Lowest Observed
Effect Concentration, niedrigste Konzentration mit
signifikanter Vitalititsinderung) ermittelt.

MTT-Fiarbung. Dieser erstmals vom Mosman
(1983) beschriebene Assay benutzt ebenfalls eine
colorimetrische Messung, um die Anzahl von lebens-
fahigen Zellen zu bestimmen. Der MTT-Assay wurde
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bei zahlreichen /n vitro-Cytotoxizititsuntersuchungen
als Endpunkt benutzt (Barile 1994, Borenfreund et al.
1988b, Braunbeck 1993, 1994, Braunbeck et al.
1995a, b, Carmichael & et 1987, Denizot & Lang
1986, Edmondson 1988, Hollert et al. 1999a, 2000a,
b, Lange et al. 1995, Lenz 1991, Mosmann 1983). Ein
grofler Vorteil des Assays ist darin zu sehen, dass die
Vitalitdt ohne zwischengeschaltete Waschschritte
ermittelt werden kann, so dass auch die Vitalitdt von
schlecht am Plastik der Mikrotiterplatten haftenden
Zellen (Primérzellen) bestimmt werden kann (Hauck
1993). Zudem handelt es sich beim MTT-Test um
einen echten Vitalititstest, der eine physiologische
Leistung (nicht einen Zustand) beschreibt. Der MTT-
Test beruht auf der Reduktion des loslichen gelben
MTT-Tetrazoliumsalzes  (3-(4,5-Dimethylthiazol-2-
yl)-2,5-diphenyl-tetrazolimbromid; Sigma, Deisenho-
fen) zu einem blauen, unldslichen Formazanprodukt
durch das mitochondriale, succinatabhidngige Dehy-
drogenase-System. Diese Umwandlung findet nur in
intakten Zellen statt, und die Menge des Formazans
korreliert streng mit der Anzahl der vorhandenen Zel-
len (Denizot & Lang 1986, Lenz 1991).

Die Durchfiihrung des MTT- Assays orientierte sich
an den Vorschriften von Denizot & Lang (1986) und
Lenz (1991). Die Zellen wurden — wie in Abb. 2.7
beschrieben — mit Fremdstoffen inkubiert, das Inku-
bationsmedium abgesaugt und 100 pl MTT-Farbe-
medium (1:10-Verdiinnung einer sterilen MTT-
Stammldsung mit 5 mg MTT pro ml Aqua bidest. in
Medium ohne FKS, jedoch mit Antibiotika) in die
Kavitdten einer Mikrotiterplatte gefiillt. Nach einer
Inkubation iiber 4 h bei 20 °C wurde 100 pl der
MTT-Extraktionslosung in die Kavititen pipettiert,
um das Formazan aus den Zellen zu 16sen. Nach einer
Riicklosedauer von etwa 30 min wurde die Intensitdt
der Farbung mittels der Extinktion bei 540 nm gegen
eine Referenz von 690 nm im Spektralphotometer
(Spectra™ I1I) bestimmt. Die graphische Darstellung
und statistische Auswertung der Resultate des MTT-
Assays erfolgte analog zum Endpunkt Neutralrot-
retention.

2.6.2 Ames-Test

Testprinzip und eingesetzte Stimme

Zur Uberpriifung des mutagenen Potenzials der Was-
ser-, Sediment- und Schwebstoffproben wurde in die-
ser Studie der Ames-Test benutzt. Er wurde am Hy-
giene-Institut der Universitdt Heidelberg durchge-
fiihrt. Als Testorganismus dient dabei das Bakterium
Salmonella typhimurium hisi, eine Mutante, die Histi-
din nicht synthetisieren kann und keine pathogenen
Eigenschaften besitzt. Salmonella typhimurium his
kann auf einem histidinhaltigen Agar kultiviert wer-
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den und ist bei -70 °C lagerfahig. Im Testansatz wird
der Stamm auf Histidin-Mangelndhrboden aufge-
tragen, und die Zahl der Riickmutationen (d.h.
Revertanten) zu Salmonella typhimurium his* wird
durch ihr Wachstum auf histidinfreiem Néhrboden
erfasst (Ames et al. 1975, Gunkel 1994b, Maron &
Ames 1983); die Anzahl der entstandenen histidin-
unabhingigen (his") Kolonien dient als MaB fiir
mutagene Aktivitit (Helma et al. 1994, Maron &
Ames 1983).

Zentrifugation
=T
S9-Fraktion
(2) 0,1 ml Bakterien (3) 0,5 ml S9-Mix ]-j
i
. (1) Probe 1 -
' S9-Puffer
i 4 _-"_,.--'_'..-.‘ -_.._____.
L+ i - |
Bakterien = —
-kultur 3ml Mischen ﬂ VBM-Agar
Topagar .
Bebriiten, 37°C, 3 Tage
AT, AT
fE ‘n:l i |
l""'\-\_ .:-"l-l m""\-\_. -""-lr

Abb. 2.8. Schematischer Ablauf des Ames-Tests,
modifiziert nach Erdinger et al. (1997).

Der Ames-Test kann (1) nach dem von Ames ent-

wickelten Platteninkorporationsverfahren, bei dem

die Kolonien histidinunabhéngiger Mutanten auf

Minimalndhrboden ausgezéhlt werden (Ames et al.

1975) oder (2) mit dem Fluktuationsassay, einer

speziell an Mikrotiterplatten angepassten Testvari-

ante, durchgefiihrt werden. Bei der zweiten Variante
wird die Anzahl der Revertanten durch den Farb-
umschlag eines pH-Indikatormediums erkannt und
durch Zahlen der positiven Vertiefungen quantifiziert

(Monarca et al. 1995).

Fiir gentoxikologische Untersuchungen werden unter-

schiedliche Stimme von Salmonella typhimurium mit

verschiedenen Mutationen benutzt, wobei die in
dieser Studie eingesetzten Stdimme TA 98 und TA

100 durch folgende Eigenschaften charakterisiert sind

(Ames et al. 1975, Gunkel 1994b, Maron & Ames

1983, Vahl 1997):

- Eine Mutation im Histidin-Operon (hisG46 bei
dem Stamm TA100 und hisD3052 bei TA98),
auf welcher der Ames-Test beruht.

Deletionen im Excisionsreparatursystem (uvrB-
Gen), durch welche die Bakterien nicht mehr in
der Lage sind, gentoxininduzierte ,.fehlerhafte
DNA-Bereiche auszubessern, so dass es zu einer
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hoheren Sensitivitdt gegeniiber mutagenen Sub-
stanzen kommt.

Eine rfa-Mutation (deep rough factor), die eine
Strukturverdanderung der Zelloberfliche (Fehlen
einer Lipopolysaccharid-Schicht) bewirkt, aus
der einerseits das Fehlen von humaninfektidsen
Eigenschaften und andererseits eine hohere Per-
meabilitidt der Zellwand erkldrt werden kann, so
dass grofle Fremdstoffmolekiile leichter ins Zell-
innere gelangen konnen.

Zudem sind diese Stdmme Triger des Plasmids
pKM101, das Gene fiir eine Antibiotikaresistenz
(Ampicillin) und ein besonders fehleranfilliges
Reparatursystem (,,SOS repair®) enthalt, welches
die Sensitivitdt gegeniiber mutagenen Substanzen
weiter erhoht.

Durch die Verwendung verschiedener Ames-Stdmme
lassen sich spezifische Informationen iiber die Art der
Genmutation erlangen: Wihrend mit dem Stamm
TA100 ein Basenaustausch detektiert werden kann,
lassen sich mit dem Stamm TA98 Verschiebungen
des DNA-Leserasters (Frameshift-Mutationen) nach-
weisen, die oftmals folgenschwere Verdnderungen in
der gesamten Aminosiuresequenz des Proteins bewir-
ken (Erdinger et al. 1997).

Um auch die Wirkung von Promutagenen, die erst
durch Enzyme (insbesondere durch Cytochrom P450-
abhingige Enzyme) in DNA-schiddigende Stoffwech-
selprodukte umgewandelt werden, zu detektieren und
eine Anndherung dieses prokaryontischen Tests an
eukaryontische Verhéltnisse zu erreichen, werden die
Testansdtze mit S9-Préparaten (Jarvis et al. 1996,
Maron & Ames 1983, Mersch-Sundermann et al.
1988, Vahl 1997, Zietz & Pfeiffer 2000) supplemen-
tiert. Der S9-Mix wird durch eine Injektion von Poly-
chlorierten Biphenylen (PCB; etwa Aroclor 1254, 3-
Methylcholanthren oder Mischungen wie Phenobarbi-
tal/B-Naphthoflavon) in Sduger (zumeist Ratten)
induziert und durch Zentrifugation der homogenisier-
ten Leber gewonnen (Elliott et al. 1992, Maron &
Ames 1983, Oinonen et al. 1994).

Versuchsdurchfiihrung
Fiir die Untersuchungen der Sedimentproben im Rah-
men der hier vorgestellten Arbeiten wurde der soge-

nannte Platteninkorporationstest nach Ames (Maron
& Ames 1983) benutzt, bei dem die Kolonien histi-
dinunabhédngiger Mutanten auf Minimalndhrboden
ausgezdhlt werden (Abb. 2.8). Die Durchfiihrung des
Tests orientierte sich an dem Testprotokoll von Ma-
ron & Ames (1983) und ist als ausfiihrliche Arbeits-
anleitung fiir die Durchfiihrung des Tests am Hy-
giene-Institut bei Erdinger et al. (1997) und Diirr
(2000) dargestellt.

Die Salmonella typhimurium-Bakterien (Stdmme
TA98 und TA100) wurden in Nutrient Broth-Néhr-
medium unter Schiitteln bei 37 °C fiir 10 h aus einge-
frorenen Stammbkulturen angeziichtet.

Dem Top-Agar wurde vor Testbeginn eine 10 %ige
Biotin / Histidin-Losung zugegeben, um durch eine
mehrmalige Teilung der Bakterien auch Promutagene
zu erfassen und ein Anwachsen der Bakterien zu ei-
nem sogenannten Hintergrundrasen zu gewihrleisten
(Uberpriifen einer Bakterientoxizitit). Um ein Erstar-
ren der Mischung zu verhindern, wurde diese bei
37 °C im Wérmebad aufbewahrt. 2 ml Top-Agar wur-
den auf 2 Einmalkulturrohrchen (Falcon) verteilt.
Danach wurden 100 pl des zu untersuchenden, in
DMSO riickgeldsten Extraktes oder 1 ml der Wasser-
probe zu 0,5 ml S9-Préparat (aus Aroclor1254-indu-
zierten Ratten, RRC-CCR, Rofdorf; bei dem nicht
supplementierten Ansatz wurde eine analoge Menge
S9-Verdiinnungspuffer eingesetzt) und 0,1 ml der
Salmonella typhimurium-Kultur gegeben. Diese Mi-
schung wurde in Petrischalen mit Minimal-Agar
(his_) iiberfiihrt und durch ziigiges Drehen vor dem
Erkalten gleichmédBig auf dem Agar verteilt (siche
Abb. 2.8). Als Positivkontrollen wurden fiir jeden
Ansatz die in Tab. 2.11 aufgefiihrten Mutagene in den
angegebenen Konzentrationen in jeweils 50 pl
Losungsmittel pro Platte eingesetzt.

Die Anzahl der spontanen Revertanten des jeweiligen
Teststammes wurde mit einer Negativkontrolle, die
nur die eingesetzte Menge des Losungsmittels (100 pl
DMSO bzw. 1 ml Aqua bidest.) enthielt, bei einer der
Testansdtze analogen Behandlung bestimmt. Nach
einer Inkubationsdauer von 72 h bei 37 °C wurde die
Revertantenzahl bestimmt und, um eine mdogliche
cytotoxische Wirkung der Schadstoffgemische zu er-
fassen, der Hintergrundrasen kontrolliert.

Tab. 2.11. Ubersicht iiber die Positivkontrollen und die eingesetzten Konzentrationen, die bei der Unter-
suchung von Sedimentproben mit dem Platteninkorporationstest nach Ames (in 50 pl Losungsmittel) pro

Ames-Platte benutzt wurden.

S9-Mix Stamm TA 98 Stamm TA 100
Mit 2,5 pg 2-Aminoanthracen (in DMSO) 2,5 pg 2-Aminoanthracen (in DMSO)
Ohne 0,1 pg 4-Nitroquinolin-N-oxid (NQO, in DMSO) 5 pg Natriumazid (in Aqua bidest.)
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Bewertung der Befunde

Fiir eine einheitliche statistische Auswertung wurden
in jedem Ames-Test die Kontrollen in 10 Parallel-
ansitzen und die einzelnen Verdiinnungen einer
Verdiinnungsreihe mit jeweils drei Replika unter-
sucht. Der Induktionsfaktor wurde errechnet als Quo-
tient aus den induzierten und den spontanen Mutan-
ten. Wiahrend beim klassischen Ames-Test zur Be-
wertung von Chemikalien ab einem Induktionsfaktor
von iiber 2 von einer mutagenen Wirkung des zu
untersuchenden Agens ausgegangen wird, gilt der
Ames-Test fiir Wasser und Abwasser nach der DIN
38415-4 bereits ab einer Erhdhung der Revertanten
um die Zahl 20 bei TA98 und 80 bei TA100 (das
entspricht in dieser Studie Induktionsfaktoren von 1,4
bis 1,9) als positiv. Beim umu-Test, einem Geno-
toxizitétstest, der ebenfalls Salmonella typhimurium
einsetzt, stellt ein Induktionsfaktor von 1,5 den
Grenzwert fiir eine genotoxische Wirkung dar (DIN
38415-3). Die OECD (1997) nennt als Kriterien fiir
einen positiven Befund im Ames-Test eine konzent-
rationsabhéngige Zunahme der Revertantenzahl {iber
den getesteten Konzentrationsbereich und/oder eine
reproduzierbare Zunahme der Revertantenzahl bei
einer oder mehr Konzentrationen in mindestens
einem Stamm, mit oder ohne metabolische Aktivie-
rung. Ein kritischer Induktionsfaktor als Grenzwert
wird nicht genannt, wogegen statistische Methoden
als eine Maoglichkeit fiir die Bewertung der Tester-
gebnisse angefiihrt werden (OECD 1997). Daher
wurde in dieser Studie mittels einer einfaktoriellen
Varianzanalyse mit nachfolgendem Post hoc-Test
nach Dunnett (p < 0,05) iiberpriift, ob sich die expo-
nierten Ansitze signifikant von den Kontrollen unter-
scheiden. In Abhéngigkeit von der jeweiligen Varianz
der Testansétze ergab sich daraus eine mutagene Wir-
kung ab einem Induktionsfaktor von 1,3 bis 1,5.
Wihrend bei Mittelwertvergleichen mittels einfak-
torieller Varianzanalysen die Proben ausschlieBlich
mit der Kontrolle des jeweiligen Testansatzes ver-
glichen werden und somit die Varianz der Kontrollen
tiber die Zeit (Historische Kontrollen) unberiicksich-
tigt bleibt, wurde in einem BMBF-Verbundvorhaben
zur Erprobung von Genotoxizitétstests zur Bewertung
von Oberflaichengewdssern auch die Varianz von
Kontrollen beriicksichtigt. Es wurde dazu fiir die ein-
gesetzten Biomarker ein Signifikanzfaktor berechnet,
der angibt, ab welchem Induktionsfaktor sich die Pro-
be statistisch signifikant von der 95-Prozent-Perzen-
tile aller historischen Kontrollen unterscheidet (Diirr
2000, Schnurstein 2000). Die dabei ermittelten Signi-
fikanzfaktoren waren bei Ames-Test jeweils niedriger
als die LOEC-Konzentrationen der einfaktoriellen
Varianzanalyse, so dass bei der Verwendung einer
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ANOVA von keinen falsch-positiven Ergebnissen
auszugehen ist.

2.6.3 Nachweis der bakterientoxischen
Wirkung mit Arthrobacter globiformis

Testprinzip und verwendete Bakterien

Die Bakterientoxizitit der Wasser-, Sediment- und
Schwebstoffextrakte sowie von nativen Sedimenten
und Schwebstoffproben wurde im Dehydrogenase-
Assay mit Arthrobacter globiformis untersucht (Grat-
zer & Ahlf 1999a, Lifl 1997, Lil & Ahlf 1997, Ronn-
pagel et al. 1995).

Die Arthrobacter-Bakterien werden mit der zu unter-
suchenden Umweltprobe in Kontakt gebracht, deren
Toxizitdt durch die Hemmung von bakteriellen De-
hydrogenasen (als Resazurinumsatz) photometrisch
nachgewiesen und mit einer Kontrolle verglichen
(Liu 1989). Durch die Dehydrogenase-Aktivitat wird
das blaue Substrat Resazurin (Absorptionsmaximum
bei 595 nm) in das rosafarbene Resorufin (Absor-
ptionsmaximum bei 620 nm) umgewandelt. Nur le-
bende Bakterien besitzen die wasserstoffabspaltenden
Enzyme, die bei vielen Stoffwechsel-Prozessen (etwa
Atmungskette) eine Rolle spielen und die Integritét
der Zelle erfordern (Lifl 1997).

Die verwendete Stammkultur von Arthrobacter globi-
formis wurde freundlicherweise von Herrn Gratzer
und Herrn Dr. Ahlf (Technische Universitit Ham-
burg-Harburg) zur Verfligung gestellt. Arthrobacter
globiformis kann kommerziell bei der Deutschen
Sammlung von Mikroorganismen (DSM) in Braun-
schweig bezogen werden.

Arthrobacter ist unter den aeroben chemoheterotro-
phen Bakterien die im Boden am héaufigsten vorkom-
mende Gattung. Ein besonderes Merkmal ist die Viel-
gestaltigkeit (Pleomorphie) im Verlauf des Wachs-
tums. Bei jungen Kulturen in der logarithmischen
Wachstumsphase liegen die Bakterien als verzweigte
Stabchen von 0,5 - 0,8 x 1,4 um vor, in der statio-
niren Endwachstumsphase bilden sie Kokken von 0,6
- 0,8 um GroBe aus. Wahrend Arthrobacter in der
logarithmischen Wachstumsphase grampositiv ist,
tendiert es gegen Ende dieser Wachstumsphase dazu,
sich gramlabil zu verhalten (Gratzer & AhIf 1999a,
Li 1997).

Testdurchfiihrung

Die Durchfiihrung des Bakterienkontakttests orien-
tierte sich an dem derzeit giiltigen DIN-Vorschlag fiir
den Bakterienkontakttest (DIN 1998) und ist de-
tailliert bei Gratzer & Ahlf (1999a), Lifl (1997) und
Winn (2000) dargestellt.

Anzucht der Stammkultur. Die Bakterien fiir die
Stammkultur wurden mit sterilem DSM-Medium
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vom Schrigagar des Transportgefdes, bzw. spiter
bei der Weiterzucht im Labor aus 1,5 ml Zentrifugen-
rohrchen (Lagerung bei —78 °C, Eppendorf, Ham-
burg) in sterile Erlenmeyerkolben mit 50 ml DSM-
Stammmedium fiir Corynebakterien {berfiihrt. Die
Vorkultur wurde bei Dunkelheit 8 Stunden im Wir-
meschrank bei 30 °C auf einem Horizontalschiittler
(GFL, Burgwedel) mit 150 rpm inkubiert. Von der so
hergestellten Bakteriensuspension wurde wiederum
1 ml in 50 ml DSM-Stammmedium pipettiert und mit
100 rpm bei 30 °C iiber 16 Stunden inkubiert. Nach
der Inkubationsphase wurde photometrisch die Ab-
sorption der Suspension bei einer Wellenldnge von
595 nm bestimmt (SLT Spectra™ III. TECAN,
Crailsheim) und durch Verdinnung mit DSM-
Stammmedium auf 0,5 eingestellt. Die erhaltene Bak-
teriensuspension wurde mit 4 % Dimethylsulfoxid
(DMSO, Sigma, Deisenhofen) versetzt, in Portionen
zu 1 ml in sterile 1,5 ml Zentrifugenréhrchen
iiberfiihrt und bei —78 °C schockgefroren.

Anzucht der Testkultur. Am Vortag des Versuchs-
tages wurden 3 x 1 ml der Arthrobacter globiformis-
Stammkultur langsam aufgetaut und in sterilisierte
250 ml Erlenmeyerkolben mit jeweils 50 ml auf Zim-
mertemperatur  vorgewdrmten DSM-Nédhrmedium
(1:3 verdiinntes DSM-Stammmedium) iiberfiihrt.

Die Bakterien wurden iiber Nacht etwa 14-16 Stun-
den im Wéirmeschiittelbad (GFL 1083, GFL, Burg-
wedel) bei 30 °C mit 60 rpm und Dunkelheit inku-
biert. Am folgenden Tag wurde die optische Dichte
der Bakteriensuspension bei einer Wellenlinge von
595 nm (ODs¢s) mit vorgewdrmtem DSM-Néhrme-
dium auf 0,3 bis 0,4 verdinnt und unter den oben
genannten Bedingungen (iiber 1-2 Stunden) bis zu
einer ODs9s von 0,5 inkubiert. Fiir Kontakttests mit
Festphase (native Sedimente und Schwebstoffe) wur-
de die Bakteriensuspension unverdiinnt und fiir wés-
srige Losungen (Monosubstanzlosungen, Extrakte,
Porenwidsser und Eluate) nach einer weitern Ver-
diinnung auf eine ODsqs von 0,15 verwendet.
Testdurchfithrung mit wissrigen Proben. Der De-
hydrogenase-Assay wurde in 24-Well-Mikrotiter-
Platten (Greiner, Frickenhausen) durchgefiihrt. In den
Kontrollansétzen (n=12) wurde jeweils 1 ml Aqua
bidest. vorgelegt, in den Testansdtzen (n=4) je 1 ml
der wissrigen Probe bzw. einer Verdiinnungsreihe
der Probe in Aqua bidest. Je 1 ml der Bakteriensus-
pension (ODsgs von 0,15) wurden in die Ansétze
iiberfiihrt, in die Blindansétze wurde dieselbe Menge
an DSM-Ndhrmedium zugegeben.

Die Platten wurden verschlossen und bei 30 °C fiir 2
h bei Dunkelheit und auf dem Horizontalschiittler mit
70 rpm geschiittelt. Nach der Inkubationszeit wurde
zu allen Ansitzen 400 pl Resazurinldsung (45 mg/l in
Phosphatpuffer) hinzugefiigt. Die Platten wurden

unter den oben genannten Bedingungen weiter inku-
biert, bis die ODsys des Kontrollansatzes mit Bak-
terien durch eine Oxidation des blauen Resazurins in
das pinkfarbene Resorufin nur noch 70 % der ODsgs
des Ansatzes ohne Bakterien betrug (nach Zentrifu-
gation iiber 20 sec bei 3000 g). Dieses Verhiltnis
wurde nach einer Reaktionszeit von 90 bis 120 min
erreicht. Von jeder Kavitdt wurde zweimal 350 pl in
eine 96-Well-Mikrotiterplatte (Fa Renner, Darmstadt)
pipettiert und photometrisch bei 595 nm gemessen.

Testdurchfiihrung mit Feststoffen. Fiir die Uber-
priifung der bakterientoxischen Wirkung von nativen
Sedimenten und Schwebstoffen wurden jeweils 3 g
Probe (Feuchtgewicht) in 15 ml PE-Rohrchen einge-
wogen, fiir die Kontrollansitze erfolgte die Einwaage
von 3 g Quarzsand. Untersuchungen von Gratzer &
AhIf (1999a) und LiB (1997) haben gezeigt, dass ein
Kontrollsediment mit verschiedenen Tonmineralen
und Quarzsand der Siebklasse W4 vergleichbare Be-
funde liefert. Von jeder Probe und Kontrolle wurden,
falls nicht anders gekennzeichnet, fiinf unabhingige
Replika getestet. Um Verdiinnungsreihen zu unter-
suchen, wurde zundchst das Trockengewicht der
Sedimente durch Trocknung im Wairmeschrank bei
105°C (Heraeus, Hanau) bestimmt. Die Hdochstkon-
zentration betrug bei Bakterienkontakttests mit Ver-
diinnungsreihen 2 g Sediment (Trockengewicht; DIN
1998). In den Verdiinnungsstufen wurde das zu 2 g
fehlende Gewicht mit Quarzsand der Siebklasse W4
erginzt. Im Anschluss wurde zu allen Ansétzen 3 ml
bidestilliertes Wasser zugegeben. In die Blindansétze
(Proben und Kontrollen ohne Bakterien) wurde je
2 ml DSM-Nédhrmedium pipettiert und in die Proben-
anséitze (Proben und Kontrollen mit Bakterien) je
2 ml einer Bakteriensuspension mit einer ODsgs von
0,5. Alle Ansdtze wurden 2 Stunden bei 30 °C und
Dunkelheit im Uberkopfschiittler (Reax 2, Heidolph,
Kelheim) mit 70 rpm inkubiert. Im Anschluss erfolgte
die Zugabe von 4 ml Resazurinlgsung (45 mg/l Phos-
phatpuffer). Die Testansdtze wurden unter den oben
beschriebenen Inkubationsbedingungen weiterbehan-
delt, bis die ODsy5 des Kontrollansatzes mit Bakterien
etwa 70 % des Blindansatzes betrug. Der damit ein-
hergehende Farbumschlag von Dunkelblau zu Pink
(durch die Umwandlung des Resazurins in Resorufin)
zeigte sich zumeist nach einer Inkubationszeit von
120 bis 150 Minuten. Im Anschluss wurden die Test-
ansétze zunéchst bei 4 °C fiir 5 min bei 2000 g zentri-
fugiert (Biofuge, Heraeus, Hanau), um die Probe von
feinen Schwebstoffen zu befreien und dann in ein
Eisbad tberfiihrt, um die Reaktion abzubremsen. Die
Uberstéinde der Zentrifugenrdhrchen wurden ziigig
durch sterile Einweg-Membranfilter mit 0,2 pm Po-
rengroBBe (Schleicher & Schuell, Dassel) filtriert.
Durch die Sterilfiltration wurden die Bakterien ent-
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fernt und somit ein endgiiltiges Abstoppen der Reak-
tion erreicht. Von den Filtraten wurden je Replika
zweimal 350 pl in eine 96-Well-Mikrotiterplatte
(Renner, Darmstadt) iiberfiihrt und photometrisch bei
595 nm gemessen.

Berechnung der Hemmung der Bakterien und Be-
wertung der Befunde

Die Hemmung der Dehydrogenase-Aktivitit der Bak-
terien wurde mittels folgender Formel berechnet:

Hemmung [%] = 1007{ OD Blindwert Probe— OD Probe " 00}

OD Blindwert Kontrolle—OD Probe Kontrolle

Die Mediane der Hemmungen und die Standardab-
weichungen wurden graphisch dargestellt. Die Ver-
suchsansédtze wurden mittels (nicht parametrischen)
einfaktoriellen Varianzanalysen mit nachfolgendem
Post hoc-Test nach Dunnett (p<0,05) auf statistische
Unterschiede zu den Kontrollansitzen tberpriift. Ab-
héngig von der Varianz der einzelnen Ansitze stellte
dabei eine etwa 20%ige Hemmung bzw. Aktivierung
der Bakterien den Schwellenwert fiir einen signifi-
kanten Effekt dar. Dieser Grenzwert deckt sich gut
mit den Befunden der Ringtests mit dem Bak-
terienkontakttest, die im Zuge einer DIN-Validierung
durchgefiihrt wurden (Gratzer & Ahlf 1999a).

Verwendete Losungen und Chemikalien
DSM-Stammmedium fiir Corynebakterien: 10 g/L
Pepton aus Casein, pankreatisch verdaut (Merck,
Darmstadt); 5 g/L Select Yeast Extract (Sigma, Dei-
senhofen); 5 g/L (+)Glukose (Sigma, Deisenhofen); 5
g/L NaCl (Merck, Darmstadt) in Aqua bidest. auf pH
7,2 £ 0,2 einstellen und 20 Minuten bei 120 °C auto-
klavieren.

DSM-Nihrmedium fiir Corynebakterien: DSM-
Stammmedium 1:3 mit sterilem Aqua bidest. ver-
diinnt.

Phosphatpuffer: 8,2 g/l Kalium-Dihydrogenphos-
phat, KH,PO, (Gerbu, Gaiberg); 13,24 g/L di-Ka-
liumhydrogenphosphat, K,HPO, (Roth, Karlsruhe);
2,0 g/L (+) Glukose (Sigma, Deisenhofen); 2,0 g/l
Natriumacetat, wasserfrei (Riedel-deHaén, Seelze) in
Aqua bidest. auf pH 7,2 + 0,2 einstellen und 20
Minuten bei 120 °C autoklavieren.

Resazurinlésung: 45 mg Resazurin (7-Hydroxy-3H-
Phenoxazin-3-on-10-Oxid-Natrium, Fluka, Buchs,
Schweiz) in 1000 ml sterilem Phosphatpuffer. Die bei
4 °C und Dunkelheit gelagerte Resazurinlosung wur-
de bis zu 7 Tage nach ihrer Herstellung benutzt.
Positivkontrolle: Stammlosung mit 800 mg/L 4-
Nitrophenol (Riedel-deHaén, Seelze) in Aqua bidest.
Lagerung bei Dunkelheit und 4 °C iiber nicht mehr
als 14 Tage. Endkonzentration des Nitrophenols im
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Bioassay: 40 mg/L, soweit nicht anders gekennzeich-
net.

2.6.4 Nachweis der gentoxischen Wir-
kung im Comet-Assay

Testprinzip und verwendete Zellen

Der COMET-Assay (Mikrogelelektrophorese, Einzel-
zellgelelektrophorese) ist ein eukaryontischer Geno-
toxizititstest, der urspriinglich fiir Sdugetiere ent-
wickelt wurde und auf der selektiven Wanderung von
DNA-Fragmenten wihrend einer Elektrophorese be-
ruht (Singh et al. 1988).

Nach Lyse der Zellen und einer Fiarbung der DNA
mit z.B. Ethidiumbromid kann das Ausmal} der
DNA-Schéddigung durch die Ausbildung eines Ko-
meten (Auswandern von DNA-Fragmenten aus dem
Zellareal) quantifiziert werden. Nachweisbare Effekte
mit der hier angewendeten alkalischen Version des
Assays sind Einzel- und Doppelstrangbriiche der
DNA, AP-Stellen (apurinische/apyrimidinische Stel-
len), Crosslinks und die Intensitdt der zelluldren Re-
paratur, ein indirektes Mal3 fiir die Bildung von Ad-
dukten (McKelvey-Martin et al. 1993, Schnurstein
2000, Schnurstein et al. 1999). Prinzipiell kann der
Comet-Assay mit jeder eukaryontischen Zelle
eingesetzt werden. In dieser Studie wurde er in vitro
mit der permanenten Zelllinie RTG-2 durchgefiihrt,
die auch fiir die Untersuchungen der Cytotoxizitit
eingesetzt wurde. Bei vorhandener Zelltoxizitit
wurde die Probe soweit verdiinnt, dass mehr als 80 %
der Zellen die Exposition {iberlebten. Hierdurch
konnte ausgeschlossen werden, dass eine mdgliche
Cytotoxizitit ein genotoxisches Potenzial der Probe
maskiert bzw. vortduscht. Zum Ausgleich der gerin-
gen Biotransformationskapazitéit der Zellen wurde der
Comet-Assay (analog zum Cytotoxizitdtstest und
Ames-Test) mit und ohne metabolische Aktivierung
durch S9-Mix durchgefiihrt, um auch Promutagene zu
erfassen, die erst nach Aktivierung durch Biotransfor-
mationsenzyme der P450-Familie (Goksoyr & Forlin
1992, Stegeman & Kloepper-Sams 1987) eine
genotoxische Wirkung entfalten.

Herkunft und Kulturbedingungen der RTG-2-Zellen
sowie die Zusammensetzungen der hier genannten
Losungen sind im Abschnitt Cytotoxizitét (2.6.1) de-
tailliert beschrieben.

Testdurchfiihrung

Exposition. Zur Exposition der Zellen wurden diese
— analog zu der in Abschnitt 2.6.1 beschriebenen
Zellpassage — aus den Zellkulturflaschen geldst und
in einer Konzentration von jeweils 5-6 x 10° Zellen in
1 ml MEM-Medium in sterilen Petrischalen (@ 3,5
cm, Nunc) ausgesit und 24 h bei 20 °C inkubiert, um
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eine Anheftung der Zellen in den Schalen zu ermdg-
lichen. Die Exposition erfolgte durch einen Aus-
tausch des Mediums gegen ein mit den entsprechen-
den Umweltgemischen versetztes Medium. In jede
Petrischale wurde 800 pl MEM (komplett; 2,5-fach
konzentriert), 1 ml wéssrige Probe und fiir den An-
satz mit S9-Aktivierung 200 pl S9-Mix (S9-Préparat
aus Phenobarbital/3-Naphthoflavon-induzierter Ratte,
(RRC-CCR, Rofidorf) in S9-Puffer mit einer Protein-
konzentration von 2 mg/ml) oder fiir den Ansatz ohne
S9-Aktivierung 200 pl S9-Puffer gegeben. Jede Probe
wurde mit und ohne S9-Aktivierung inkubiert. Nach
einer Expositionsdauer von 20 h wurden die Zellen
kurz mit PBS ohne Ca*" und Mg®" gespiilt und mit
200 pl einer Trypsin/EDTA Losung vom Untergrund
abgelost. Nach Ablosung wurde die Reaktion durch
die Zugabe von 800 pl Medium gestoppt und die
Zellsuspension 10 min bei 150 g zentrifugiert. Das
erhaltene Pellet wurde in 70-150 ul Medium aufge-
nommen und die entstandene Zellsuspension im Co-
met-Assay weiterverarbeitet.

Comet-Assay. Die Durchfithrung des Comet-Assays
orientierte sich an Karaus (1999) und Schnurstein
(2000). Abb. 2.9 gibt einen schematischen Uberblick
iiber den Ablauf des Comet-Assay. Die aufgerauten
Objekttrager wurden mit einem Diamantschreiber
gekennzeichnet, in 99 % Ethanol entfettet und ge-
trocknet. Alle weiteren Arbeitsschritte erfolgten mit
puderfreien Latexhandschuhen, da Puderreste die
Auswertung beeintrachtigen konnen. 1 % NMA (Nor-
mal Temperature Melting Agarose, Seakem Gold™,
FMC Bioproducts, Rockland, USA) wurde in PBS
(9,55 g/L Dulbecco’s Phosphate Buffer Saline, Sig-
ma, Deisenhofen) auf einer Heizplatte bei 300 °C auf-
gekocht und auf einer weiteren bei 150 °C schwach
siedend gehalten. Auf jeden Objekttrager wurden 700
pl NMA aufgebracht, mit Hilfe eines Deckglases
(Sondergroflie 24 x 70 mm, Langenbrink, Emmen-
dingen) gleichmidBig verteilt und fiir ca. 10 min in
einem Trockenschrank bei 37 °C angetrocknet. Mit-
tels eines weiteren Objekttragers wurde diese Gel-
schicht wieder abgezogen und die Objekttriger im
Wirmeschrank vollstindig getrocknet (Verbesserung
der Haftung der folgenden drei Gelschichten, die auf
dem Objekttriager verbleiben). 200 pl 0,5 % NMA
wurden auf den Objekttrager gegeben und mit einem
Deckglas blasenfrei verteilt, direkt anschlieBend wur-
de der Objekttrager fiir 3 min auf eine waagerechte,
eisgekiihlte Metallplatte aufgelegt, um das Gel zu
hérten. Die Objekttrager wurden in einer Firbebox
auf PBS-getranktem Tuch im Kiihlschrank bei 4 °C
aufbewahrt, bis die zweite, Zellen enthaltende Gel-
schicht aufgetragen wurde. Die durch die Exposition
(siche oben) erhaltenen Zellsuspensionen wurden zu
je 30 pl in 1,5 ml Zentrifugenrdhrchen portioniert und

die Objekttrager mit der vorbereiteten ersten Gel-
schicht im Trockenschrank bei 37 °C erwidrmt, um
ein gleichméfiges Verteilen der zweiten Gelschicht
zu ermdglichen. Das Deckglas eines Objekttragers
wurde abgezogen. 90 ul LMA (Low Temperature
Melting Agarose, Seakem Gold™, FMC Bioproducts,
Rockland, USA in 9,55 g/l PBS aufgekocht und bei
37 °C fliissig gehalten) wurde mit den in Reaktions-
gefden portionierten 30 pul Zellsuspension durch
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Abb. 2.9. Schematischer Ablauf des Comet-Assays
mit RTG-2-Zellen (aus Schnurstein et al. 1999).

mehrmaliges Aufziehen mit der Pipette gemischt, um
davon wiederum 90 pl auf dem Objekttriger mit
einem Deckglas blasenfrei zu verteilen. Im Anschluss
wurde das Gel fiir 3 min auf Eis gehértet und fiir 5
min bei 37 °C im Wirmeschrank inkubiert. Als dritte
Gelschicht wurden nach dem Abziehen des Deck-
glases 90 pl 0,7 % LMA aufgetragen, blasenfrei mit
einem neuen Deckglas verteilt und wie oben auf Eis
gehdrtet und im Trockenschrank wieder auf 37°C
angewarmt. Durch diese Behandlung sind die Zellen
in einer Gelschicht eingeschlossen, die sandwichartig
von zwei anderen umgeben wird. Die erste Gelschicht
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stellt dabei die Verbindung zum Objekttriager her und
schafft durch ihre Dicke Abstand von diesem, so dass
die Schirfenebene bei der Auswertung unter dem
Fluoreszenzmikroskop oberhalb des rauen, unruhigen
Untergrundes liegt. Die dritte Gelschicht sorgt fiir
mechanischen Schutz der zweiten in den weiteren Be-
arbeitungsschritten und verhindert, dass diec DNA
eventuell nicht ganz eingeschlossener Zellen wahrend
der Lyse aus dem Gel diffundiert. Zur Zerstérung der
Zellmembranen sowie zur Extraktion der Kernpro-
teine wurden die Objekttriger nach Entfernen der
Deckglaser in 4 °C kalter Lyselosung (2,5 M NaCl,
100 mM EDTA, pH 10, vor Versuchsbeginn mit 1 %
Triton X-100 und 10 % DMSO komplettiert) fiir min-
destens 1,5 Stunden (oder iiber Nacht) im Kiihl-
schrank unter stark alkalischen Bedingungen inku-
biert. Kilte und Dunkelheit schiitzen dabei die DNA
vor Autolyse und UV-Schiden. Nach der Lyse ist die
DNA vollig ungeschiitzt, so dass alle weiteren Ver-
suchsschritte in der Dunkelkammer durchgefiihrt
wurden. Im Anschluss an die Lyse folgten Denatu-
rierung und Elektrophorese der DNA. Dazu wurden
die Objekttrager in einer eisgekiihlten Elektropho-
resekammer mit Elektrophoresepuffer (300 mM
NaOH, 1 mM EDTA, 4 °C, pH < 13) iiberschichtet
und fiir 20 min inkubiert. Die anschlieBende Elektro-
phorese erfolgte bei 25 V und 300 mA fiir 20 min
(Power Supply Model 200/2.0, Bio-Rad, Richmond,
USA). Hierbei wird durch Schadstoffeinfluss frag-
mentierte DNA zu Kometen (Schweifen) auseinan-
dergezogen, die mit steigendem Fragmentierungsgrad
der Molekiile immer ldnger und dichter werden
(Singh et al. 1988, Tice et al. 1990). Nach der Elek-
trophorese wurden die Objekttriager fiir 2 min in Tris-
Puffer (0,4 M, pH 7,5) getaucht. Im neutralen Umfeld
spiralisiert sich die DNA wieder und kann so mit dem
interkalierenden Farbstoff Ethidiumbromid angefarbt
werden. Die Gele kdnnen ab diesem Zeitpunkt bis zu
zwei Wochen auf PBS-getranktem Tuch im Kiihl-
schrank gelagert werden.

Auswertung des Comet-Assays und Bewertung
der Befunde. Jedes Gel wurde mit 75 ul einer Ethi-
diumbromidlésung (2 M in Aqua bidest.) angeférbt,
die mit einem Deckglas blasenfrei verteilt wurde. Die
Objekttrager wurden bis zur Auswertung am Fluores-
zenzmikroskop (Aristoplan, Leitz) in einer Metallbox
auf PBS-getranktem Tuch lichtgeschiitzt aufbewahrt.
Bei 340-facher Vergréferung und einer Anregungs-
wellenldnge von 518 nm wurden die Kometen mit
einem Bildanalysesystem (Optilas, Miinchen), be-
stehend aus einer Graustufen-CCD-Kamera (Pulnix
TM-765E Kinetic), einem angeschlossenen PC mit
zwei Monitoren und der Auswertungssoftware Comet
3.0™ (Kinetic Images, Liverpool, GB), vermessen.
Pro Probe wurden 2 Gele ausgewertet, von denen je-
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weils 50 zufillig ausgewdhlte Zellen vermessen wur-
den. Mit Hilfe eines Makros fiir Excel™ 5.0 (Micro-
soft Corporation, USA) von Kinetic Images kann auf
die Rohdaten der Messungen zugegriffen werden. Als
Auswerteparameter wurde in dieser Studie das Tail
Moment (als Produkt der Schweiflinge und Fluores-
zenzintensitdt im Schweif) eingesetzt. Dies ist eine
hiufig verwendete Methode (Ashby et al. 1995,
Schnurstein 2000), da sie die beiden wichtigsten
Variablen, ndmlich Linge des Kometenschweifs und
Anteil der DNA im Schweif beriicksichtigt. Die
hundert ermittelten Tail Moment-Daten pro unter-
suchter Testkonzentration wurden mit dem Programm
Sigma Plot 5.0 (Jandel-SPSS, Erkrath) als Box- and
Wisker-Plots dargestellt, einem Diagrammtyp, der
Median (inklusive seiner Lage als MaB fiir die Vertei-
lung der Daten innerhalb der 25- und 75 % Percen-
tilen), Standardabweichung, 25- und 75 % Percentile
(als Grenzen einer rechteckigen Box) und die 5- und
95%-Percentile (als Kreise) demonstriert. Mittels
einer nicht-parametrischen einfaktoriellen Varianz-
analyse (Kruskall-Wallis-Test) mit nachfolgendem
Dunnett-Test (Sigma Stat 2.0; Jandel-SPSS, Erkrath)
wurde iiberpriift, ob sich die nicht-normalverteilten
Daten mit einer Irrtumswahrscheinlichkeit p < 0,05
von den Kontrollansidtzen unterscheiden. Diese Pro-
ben wurden als genotoxisch bewertet. Analog zum
Ames-Test (Abschnitt 2.6.2) wurden bei einem
BMBF-Verbundprojekt zur Erfassung der geno-
toxischen Aktivitdt von Oberflichengewdssern Signi-
fikanzfaktoren berechnet, die auf Grundlage aller his-
torischen Kontrollen angeben, ab welchem geome-
trischen Mittel des Induktionsfaktor eine Probe mit
einer Irrtumswahrscheinlichkeit von 1 bzw. 5 % als
positiv angesehen werden kann. Die dabei ermittelten
Signifikanzfaktoren lagen unter der Signifikanzgren-
ze der Varianzanalysen, so dass bei der eingesetzten
Bewertungsmethode keinesfalls von falsch-positiven
Ergebnissen ausgegangen werden muss (Schnurstein
2000).

2.6.5 Nachweis der endokrinen Wirkung
im Dot-Blot-Assay

Vitellogeninsynthese als Marker fiir endokrin wirk-
same Substanzen

In dieser Studie wurde Vitellogenin als Biomarker fiir
die Untersuchung der endokrinen Aktivitdt von Um-
weltproben eingesetzt. Das Phospholipoglycoprotein
Vitellogenin ist die Vorstufe der Dotterinhaltsstoffe
aller eierlegender Wirbeltiere und tritt unter normalen
Umstédnden nur bei weiblichen Organismen auf;, wer-
den jedoch ménnliche Individuen mit &strogen wirk-
samen Substanzen belastet, wird die Vitellogenese
auch bei Minnchen induziert (Ankley et al. 1998,
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Arcand-Hoy & Benson 1998, Harries et al. 1997,
Matthiessen & Sumpter 1998).

Natiirliche Vitellogeninsynthese und Induktion
durch Schadstoffe. Die Induktion der Vitellogenin-
synthese in den Leberzellen weiblicher oviparer Ver-
tebraten erfolgt normalerweise nach der Bindung des
natiirlichen Induktors 178-Estradiol an den intrazellu-
laren Estradiolrezeptor (Flouriot et al. 1996). Durch
die Bindung des Hormons dissoziieren die rezeptor-
assoziierten Proteine Hsp 90 (Dimer), Hsp 70 und
p55 (Landel et al. 1995, Sabbah et al. 1996). Nach
einer Dimerisierung mit einem zweiten Hormon/Re-
zeptor-Komplex bindet dieser an sogenannte Estro-
gen Responsive Elements (ERE) der DNA (Katzen-
ellenbogen et al. 1993). Diese DNA-Elemente konnen
die Expression von Genen entweder verstirken oder
reduzieren. Auch das Vitellogenin-Gen unterliegt der
Steuerung eines ERE. Nach Bindung eines Ostro-
gen/Estradiolrezeptor-Komplexes an dieses Steuer-
element erfolgt eine Induktion der Vitellogenin-
mRNA-Synthese. Neben 17B-Estradiol sind zahlrei-
che weitere Substanzen in der Lage, an den Estradiol-
rezeptor zu binden und somit zu einer Induktion der
Vitellogeninsynthese zu filhren (Andersson et al.
1999, Desbrow et al. 1998, Flouriot et al. 1996,
Harries et al. 1999, Islinger et al. 1999b, Pawlowski
1998, Routledge et al. 1998).

Verschiedene Biomarker zum Nachweis von Vitel-
logenin. Die Vitellogenin-Induktion kann sowohl im
lebenden Organismus (in vivo) als auch in vitro in
isolierten Hepatocyten (Leberzellen) erfolgen und auf
der Ebene von Proteinen durch Enzyme-Linked Im-
munosorbent Assays (ELISA) oder auf der Ebene der
mRNA iiber RNA-Sonden sowie RT-PCR nachge-
wiesen werden (Ubersichten bei Islinger et al. 1999a,
b, Matthiessen & Sumpter 1998, Ren et al. 1996,
Sumpter & Jobling 1995).

Fiir die Untersuchungen zur endokrinen Wirksamkeit
von XAD-Wasserextrakten, Abwasserproben, Poren-
wissern und acetonischen Extrakten wurde ein nicht-
radioaktiver Dot-Blot/RNAse-Protection-Assay zum
Nachweis von Vitellogenin-mRNA in isolierten He-
patocyten aus der Regenbogenforelle (Oncorhynchus
mykiss) eingesetzt, der von Islinger et al. (1999b) ent-
wickelt und an den Monosubstanzen 17B-Estradiol,
17a-Ethinylestradiol, Bisphenol A, Genistein und 4-
Nonylphenol iiberpriift worden war.

Testprinzip

Abb. 2.10 zeigt den schematischen Ablauf des Dot-
Blot-Assays. Die Gesamt-RNA wird aus mit Umwelt-
proben exponierten Hepatocyten mit Hilfe eines kom-
merziellen Testkits (RNeasy Mini Kit, Qiagen, Hil-
den) isoliert. Zur Uberpriifung der Intaktheit der RNA
wird stellvertretend die Intaktheit der ribosomalen

RNA im 1%-Agarose-Gel untersucht. Zur Quantifi-
zierung der Vitellogenin-mRNA im Dot-Blot/RNAse-
Protection-Assay wird eine cRNA-Sonde verwendet,
bei der anstelle von UTP an jeder 20. bis 25. Stelle
der Nucleotidkette Digoxigenin-UTP eingebaut wur-
de (Ren et al. 1996). Der Nachweis der Digoxigenin-
markierten RNA erfolgt iiber einen Antikdrper gegen
Digoxigenin, der wiederum an das Enzym alkalische
Phosphatase gekoppelt ist. Durch Zugabe eines geeig-
neten Substrates flir die alkalische Phosphatase
(CDP-Star) wird ein Produkt gebildet, das sichtbares
Licht emittiert, das auf entsprechend empfindlichen
Rontgenfilmen (BioMax ML Light-1, Kodak) nach-
gewiesen werden kann.

Spendertiere

Als Spendertiere fiir die Hepatocytenkulturen wurden
zweijadhrige minnliche Regenbogenforellen (Oncor-
hynchus mykiss) verwendet, welche von der Forellen-
zucht Mariental (Buchen) bezogen wurden. Die Tiere
wurden fiir mindestens 4 Wochen in 600 L Kunst-
stoffwannen bei 12 + 2 °C sowie einem Tag/Nacht-
Rhythmus von 12/12 Stunden im Durchfluss gehal-
tert. Die Fiitterung erfolgte 5 x wochentlich mit kom-
merziellem Forellenfutter der Raiffeisen e.G.

Testdurchfiihrung

Die Durchfithrung des Dot-Blot-Assays erfolgte auf
Grundlage der Methode von Islinger et al. (1999b).
Detaillierte Arbeitsanweisungen fiir Untersuchung
von Abwasserproben und Porenwissern sind bei Hol-
lert et al. (2000e) und Pawlowski (1998) sowie fiir die
Untersuchung von acetonischen Extrakten und XAD-
Wasserextrakte bei Siebert (1999) dargestellt.

Isolation der Primdirhepatocyten

Das Versuchstier wurde zunichst in einer gesittigten
Benzocain-Losung (Ethyl-p-aminobenzoat, Sigma,
Deisenhofen) betdubt, gewogen und duBerlich mit
70 % Ethanol desinfiziert. Unter der Sterilwerkbank
wurde der Fisch ventral von den Bauchflossen bis zu
den Brustflossen sowie lateral bis zur Niere erdffnet
und die Vena porta freigelegt. AnschlieBend wurde
eine Fliigelkaniile (@ 0,8 mm) in die Vena porta ein-
gefiihrt und mittels Arterienklemmen fixiert. Die Pré-
perfusion der Leber erfolgte mit Préperfusionsme-
dium fiir maximal 8 min mit einer Durchflussge-
schwindigkeit von 7 ml/min (Pumpe Reglo M8: Stufe
70; Ismatec, Zirich, Schweiz). Wéhrenddessen wurde
die Leber herausprépariert und an einem Stativ
fixiert. Im zweiten Perfusionsschritt wurde die Leber
fiir 15 min bei einer Durchflussgeschwindigkeit von
6 ml/min (Stufe 60) mit 70 ml Isolationsmedium (ent-
spricht Kulturmedium ohne Antibiotika) mit 0,02 %
Collagenase H (aus Chlostridium histolyticum, Roche
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Abb. 2.10. Schema des Nachweises von Vitellogenin in
isolierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle iiber
die Vitellogenin-mRNA (Vg-mRNA) im Dot-Blot/RNA-
se-Protection-Assay (modifiziert nach Islinger et al.
1999a).

Diagnostics, Mannheim) im Kreislauf gespiilt. Im
dritten Schritt wurde die Durchflussgeschwindigkeit
fur 15 min auf 7 ml / min erh6ht, anschlieBend die
Leber vom Stativ genommen und in eine Petrischale
mit 10 ml Isolationsmedium iiberfiihrt. Nach Entfer-
nen der Gallenblase wurde die Leber mit einer steri-
len Rasierklinge angeschnitten und die Hepatocyten
mit einem Glasstab vereinzelt. Die entstandene Zell-
suspension wurde in einer Filterglocke zunéchst iiber
ein 200 pm- und anschlieBend iiber ein 70 um-Nylon-
gazenetz gefiltert. Dabei wurde mit jeweils 5 ml Iso-
lationsmedium nachgespiilt. Danach wurde das Filtrat
gleichmiBig auf zwei 50 ml Zentrifugenréhrchen
(Greiner, Kirchheim) verteilt und fiir 7 min bei 110 g
und 14 °C zentrifugiert. Nach Dekantieren des Uber-
standes wurden die Pellets erneut in insgesamt 25 ml
Isolationsmedium resuspendiert. Die Zentrifugation
wurde noch zweimal wiederholt und die Zellen
schlieflich in 100 ml Kulturmedium mit 1 % Anti-
biotika (Penicillin/Streptomycin) aufgenommen. Die
Zelldichte wurde mittels einer Neubauer-Zahlkammer
auf 1 - 2x10° Zellen/ml eingestellt, in 24-Well-
Platten (Greiner) pipettiert und bei 14 °C kultiviert.

Medien zur Isolation und Kultur von Primdrhepa-
toycten

Priperfusionsmedium: 9,55 g Dulbecco’s PBS (Sig-
ma, Deisenhofen), 2 g NaHCO; (Sigma), 0,55¢g
EDTA (Sigma) in 1 L Aqua bidest., pH 7,5. Sterilfil-
tration mit 0,2 um Filter (Schleicher & Schuell, Das-
sel).

Kulturmedium: 10,9 g Medium M 199 modified
(ohne Phenolrot, NaHCO;, L-Glutamin, Sigma),
4,8 g/ Hepes (Na-frei, Sigma), 0,35 g/LL NaHCO;
(Sigma), 0,1 g/L L-Glutamin (Sigma) 1 % Streptomy-
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cin/Penicillin (10.000 pg/ml / 10.000 E/ml, Sigma) in
1 L Aqua bidest., pH 7,4. Sterilfiltration mit 0,2 pm
Filter (Schleicher & Schuell).

Perfusionsmedium: 14 mg Collagenase H (aus Chlo-
stridium histolyticum, Roche Diagnostics, Mannheim)
in 10 ml Kulturmedium ohne Antibiotika vorlGsen,
sterilfiltrieren und mit sterilem Kulturmedium auf
70 ml auffiillen.

Behandlung der Umweltproben und Exposition der
Primdirhepatocyten

Abwasserproben. Die tiefgefrorenen Abwasserpro-
ben wurden im Wasserbad bei 20 °C aufgetaut, mit-
tels 0,2 um Sterilfilter (Polycarbonat, Schleicher &
Schuell, Dassel) sterilfiltriert und 4:1 mit 5fach kon-
zentriertem Kulturmedium M199 ohne Phenolrot
(Sigma, Deisenhofen) verdiinnt. Die Primédrhepatocy-
ten wurden mit einer Abwasserendkonzentration von
1:2 in den Wells fiir 96 h bei 18 °C belastet. Als Lo-
sungsvermittler enthielt das Kulturmedium Dimethyl-
sulfoxid (DMSO; Endkonzentration in den Wells:
0,15 %). Nach 2 Tagen wurde 1 ml des Mediums aus
den Wells durch frisches Schadstoffmedium ersetzt.
Sediment-, Schwebstoff-, und XAD-Wasserextrak-
te. Die NOEC-Konzentrationen des akuten Zelltests
(und ggf. die weiteren Verdiinnungsstufen) wurden
durch direkte Zugabe der in DMSO riickgeldsten Ex-
trakte in das Kulturmedium hergestellt. Mit reinem
DMSO wurde die DMSO-Endkonzentration in den
Wells auf 0,15 % ergénzt. Die Exposition erfolgte im
ersten Abschnitt dieser Studie (XAD-Wasser- und
Sedimentextrakte) bei 14 °C iiber 96 Stunden. Auf-
grund einer erfolgreichen Testoptimierung von Is-
linger et al. (1999b) und Pawlowski (1998) wurde im
zweiten Abschnitt dieser Studie die Inkubationsdauer
von 96 h auf 48 h verkiirzt und die Inkubationstempe-
ratur auf 18 °C erhoht (Testvereinfachung bei ver-
gleichbarer Sensitivitt ).

Porenwisser. Die tiefgefrorenen Abwasserproben
wurden im Wasserbad bei 20 °C aufgetaut und die
NOEC-Konzentrationen des akuten Zelltests (Ver-
diinnung in Aqua bidest.) im unfiltrierten Zustand,
ohne die Zugabe von Dimethylsulfoxid iber 48 Stun-
den analog zu den Abwasserproben exponiert.
Kontrollansitze. Als Kontrolle wurden die Hepato-
cyten mit reinem Medium und bei den Extrakten und
Abwasserproben mit 0,15 % DMSO (als Ldsungs-
mittelkontrolle) inkubiert. Als Positivkontrolle und
interner Standard fiir die Induktion der Vitellogenin-
mRNA wurde 0,1 und 1 nM 178B-Estradiol verwendet,
wodurch das unterschiedliche Reaktionsvermdgen der
Zellen verschiedener Spendertiere relativiert werden
konnte. Bei einer Inkubationszeit von 96 h erfolgte
auch bei diesen Ansétzen nach 2 Tagen ein Medien-
wechsel.
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Zellernte. Nach Abschluss der Expositionszeit wur-
den die Zellen geerntet, entweder sofort weiterverar-
beitet oder bis zur weiteren Verwendung bei -70 °C
gelagert.

Isolation der Gesamt-RNA aus den Primdrhepato-
cyten

Zum Schutz vor RNAse-Kontaminationen wurden
Handschuhe getragen; alle Arbeitsschritte fanden un-
ter der Sterilwerkbank statt. Die Isolation der Ge-
samt-RNA erfolgte mittels RNeasy Mini Kit (Qiagen,
Hilden). Sie basiert auf einer Adsorptionschromato-
graphie der RNA-Molekiile an Silica-Gel-Sédulen un-
ter Hochsalzbedingungen. Nach mehreren Wasch-
schritten erfolgte die Elution der RNA durch Aqua
bidest. Es handelt sich hierbei um ein schnelles und
einfaches Verfahren zur Isolation der Gesamt-RNA
aus eukaryontischen Zellen.

Das Zellkulturmedium wurde bis auf ca. 250 pl iiber
dem Zellrasen abgezogen und ggf. fiir die Messung
der LDH eingesetzt (Abschnitt 2.6.1), die Zellen wur-
den mit dem verbleibenden Medium vorsichtig vom
Untergrund abgespiilt, in 1,5 ml Zentrifugenréhrchen
iiberfiihrt und in einer Kiihlzentrifuge (Biofuge 17
RS, Heraeus, Hanau) bei 15 °C und 300 g fiir 5 min
zentrifugiert. Der Uberstand wurde verworfen, 600 pl
Lysepuffer zugefiigt (Zelllyse durch die stark denatu-
rierenden Reagenzien Guanidinium-Isothiocyanat
(GITC) und B-Mercaptoethanol, Inaktivierung der
zelluldiren RNAse), und die Zellen wurden mittels
einer Pipette resuspendiert. Die Zell-Suspension wur-
de in Shredder-Sdulen iiberfiihrt und durch 2 min
Zentrifugation bei 14.000 g (Centrifuge 5417 C,
Eppendorf, Hamburg) homogenisiert. Zum Homo-
genat wurden 600 pl 70 % Ethanol in Diethylpyro-
carbonat (DEPC)-Wasser zugefiigt. Nach Durch-
mischung wurden 600 pl in Chromatographie-Séulen
iiberfiihrt. Die Sdulen wurden bei 10.000 g fiir 25 s
zentrifugiert und das Eluat verworfen. Die Zentrifu-
gation wurde mit dem restlichen Homogenat wieder-
holt. Jeweils 700 pl RWI1-Puffer wurden auf die
Saulen gegeben und diese wurde zum Waschen der
Silica-Gel-Membran bei 10.000 g fiir 25 s zentrifu-
giert. Nach Uberfithren der Sdule auf ein frisches
Sammelrdhrchen erfolgten ein Waschschritt mit 500
pl RPE-Puffer und 25 sec Zentrifugation bei 10.000
g. Das Eluat wurde verworfen und das Sammelrohr-
chen wiederverwendet. Nach einem weiteren Wasch-
schritt mit 500 pl RPE-Puffer wurden die Sammel-
réhrchen bei 20.000 g fiir 2 min bis zur Trockenheit
zentrifugiert. Die Sdulen wurden auf frische, sterile
Zentrifugenrohrchen gegeben, 20-30 ul RNAse-freies
Wasser wurden auf die Membranen pipettiert und die
RNA durch 1 min Zentrifugation bei 10.000 g eluiert.
1 pl des Eluats wurde fiir die RNA-Konzentrationsbe-

stimmung 1:50 in DEPC-Wasser verdiinnt; die Pro-
ben wurden bei -70 °C bis zur weiteren Verwendung
gelagert.

Reinheits- und Konzentrationsbestimmung der iso-
lierten RNA-Proben

Die Konzentration der gelosten Gesamt-RNA und
DNA wurde mittels eines Spektralphotometers (Ul-
traspec 3000, Pharmacia Biotech, Freiburg) ermittelt.
Eine optische Dichte (OD) von 1 entspricht bei einer
Wellenldnge von 260 nm 40 pg/ml einzelstringiger
DNA und RNA beziehungsweise 50 pg/ml DNA im
Doppelstrang. Zur Abschitzung des Reinheitsgrades
der Proben wurde das Verhiltnis der Absorption
zwischen 260 nm und 280 nm (OD,4y/ OD»gq) heran-
gezogen. Reine RNA- und DNA-Losungen besitzen
ein OD,40/ODyg0-Verhiltnis von 2,0 bzw. 1,8:1 (Ibel-
gaufts 1990). Bei Kontamination mit Proteinen oder
Phenolen liegt dieses Verhéltnis deutlich unter den
angegebenen Werten, und eine exakte Quantifizie-
rung der Nucleinsdure-Menge ist dann nur ndherungs-
weise moglich.

Uberpriifung der Intaktheit der isolierten RNA

Die Gesamt-RNA einer Zelle besteht typischerweise
zu 80 bis 85 % aus ribosomaler RNA. Zur Uberprii-
fung der Intaktheit der Gesamt-RNA wurde daher
stellvertretend die Intaktheit der ribosomalen RNA im
Agarose-Gel untersucht. Durch ihren hohen Anteil an
der Gesamt-RNA und ihrer Grofle konnen die 28 S
und 18 S rRNAs als Banden im Agarose-Gel nach-
gewiesen werden, wihrend die anderen RNA-Arten
kaum in Erscheinung treten.

Probenvorbereitung. Die Proben wurden aufgetaut
und auf Eis gelagert und nach folgendem Schema in
Zentrifugenrohrchen vorbereitet und verdiinnt, so
dass bei der Elektrophorese die Gesamt-RNA pro
Geltasche 2 pg betrug:

10 ul Deionisiertes Formamid
+ 3,5l Formaldehyd 37 %
+ 2ul 5 x MOPS
+ xul Probe
+ Yul DEPC-H,0O
20 ul Gesamtvolumen

Die Zentrifugenrohrchen wurden fiir 15 min bei
56 °C im Wasserbad inkubiert und anschlieend auf
Eis gelagert. Zu jedem Ansatz wurden 4 pl Gel-Loa-
ding Buffer und 1 ul 1:10 verdiinntes Ethidiumbro-
mid (Stammlésung 10 mg/ml) hinzugegeben. 20 pl
Losung wurden in jede Geltasche iiberfiihrt.

Gelpriparation. Pro Gel wurden 0,4 g Normal Mel-
ting Agarose in 100 ml Erlenmeyer-Kolben einge-
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wogen und 25 ml DEPC-H,0 mit einer sterilen Glas-
pipette zugefiigt. Durch mehrmaliges kurzes Auf-
kochen in der Mikrowelle wurde die Agarose geldst
und anschlieBend das verdampfte Wasser ergénzt.
Nach Abkiihlen auf etwa 65 °C wurden 8 ml 5-fach
konzentrierte MOPS und 7 ml Formalin zugesetzt.
Nach Aushirten der Gele erfolgte die Elektrophorese
der vorbereiteten Proben mit 1 x MOPS als Lauf-
puffer bei 70 V fiir 1,5 bis 2 Stunden.

Nachweis der Vitellogenin-mRNA im Dot Blot/-
RNAse Protection Assay

Probenimmobilisierung. Die Gesamt-RNA wurde
mit DEPC-H,0 auf mindestens 1 pg/ul verdiinnt (bis
zu 0,025 pg/pl moglich) und 1 pl dieser RNA-L6-
sung mit drei Replika auf eine Qiabrane Nylon Plus-
Membran (Qiagen, Hilden) zum Eintrocknen aufge-
tropft. Zusétzlich wurde ein Vitellogenin-mRNA-
Standard (von Herrn Dipl. Biol. M. Islinger freund-
licherweise zur Verfligung gestellt) mit den Konzen-
trationen 0,12 bis 500 pg/ul in 1:2 Verdiinnungs-
schritten auf die Nylon-Membran aufgetragen. Das
Fixieren der aufgetragenen RNA an die Membran er-
folgte durch beidseitiges UV-Crosslinking mit jeweils
126 mJ (UV-Stratalinker 1800, Stratagene, Heidel-
berg).

Prihybridisierung. Jeweils eine Membran wurde in
ein autoklaviertes Glasrohrchen oder steriles 50 ml
PE-Zentrifugenréhrchen (Greiner) liberfiihrt und mit
10 ml vorgewdrmtem Préhybridisierungspuffer fiir 2
Stunden bei 68 °C im Hybridisierungsofen (Hybri-
diser HD-1D, GFL, Wertheim) inkubiert.
Hybridisierung. Nach Dekantieren des Prahybridi-
sierungspuffers wurde dieser durch 10 ml Hybridisie-
rungspuffer ersetzt. 2,5 pl cRNA-Sonde (100 ng Son-
de / ml Hybridisierungspuffer, von Herrn Dipl. Biol.
Islinger freundlicherweise zur Verfiigung gestellt)
wurden in 100 pl TE Puffer verdiinnt und zur Lineari-
sierung 5 min im Heizblock bei 100 °C erhitzt. Nach
Abkiihlen auf Eis wurde die verdiinnte Sonde in die
Zentrifugenrohrchen mit den préhybridisierten Blots
iiberfiihrt. Die Hybridisierung erfolgte iiber Nacht bei
68 °C in einem Hybridisierungsofen.

RNAse-Verdau. Die unspezifischen, einzelstrangig-
en RNA-Bestandteile, an die keine cRNA-Sonde ge-
bunden hatte, wurden mittels Einzelstrang-spezi-
fischer RNAse A (Roche Diagnostics, Mannheim)
abgebaut. Dazu wurde nach Dekantieren des Hybri-
disierungspuffers die Membran zunéchst 2 x 5 min in
10 ml 2 x SSC/0,1 % SDS bei Raumtemperatur und
anschliefend 3 x 10 min bei 68 °C in 10 ml 0,1 x
SSC/0,1 % SDS im Hybridisierungsofen bei 68 °C
gewaschen. Danach wurde die Nylonmembran in eine
Schale iiberfiihrt und 10 min mit 30 ml Puffer R auf
einem Horizontalschiittler (GFL, Burgwedel) mit 70
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Upm inkubiert. Nach Abkippen des Puffers wurde
dieser durch 30 ml Puffer R + RNAse A (Kon-
zentration 8 pg/ul zum Gebrauch: 1,25 pl/10 ml
Puffer R) ersetzt und fiir weitere 10 min auf dem
Horizontalschiittler inkubiert. Im Anschluss wurde
die RNAse-haltige Losung dekantiert und der Blot
zweimal mit 30 ml Puffer R fiir jeweils 10 min ge-
waschen.

Antikorper-Detektion. Zunichst wurde jede Mem-
bran 30 min mit 15 ml 2xSSC/0,1 % SDS und im An-
schluss 1 min in 30 ml Maleatpuffer gewaschen.
Nach 30 min Inkubation in 30 ml 1% Blocking Rea-
genz (Roche Diagnostics) erfolgte das Binden des
Antikorpers  (Anti-DIG-AP, Roche Diagnostics,
Mannheim; 3 pul DIG-AP / 30 ml Blocking Puffer) fiir
30 min. Nach zwei weiteren Waschschritten zu
15 min in Maleatpuffer wurde die Nylonmembran fiir
1 min in einer 1:1 Mischung aus Losung 1 + Losung
2 vorinkubiert. Die Nylonmembran wurde in eine
Plastikfolie eingeschweilt und 5 min mit 2 ml
Chemilumineszenzldsung (1980 pl Lsg. 1 + Lsg. 2 +
20 ul CDP-STAR, Roche Diagnostics, Mannheim)
versetzt. Nach Entfernen der Losung und einer wei-
teren Inkubation iiber 10-15 min wurde die Chemi-
lumineszenz in einer Dunkelkammer durch Auflegen
der Membran auf einem Film (Kodak-BioMax ML
Light, Sigma, Deisenhofen) mit Belichtungszeiten
von 30 Sekunden bis 60 Minuten nachgewiesen.

Auswertung der Blots

Die entwickelten Negative wurden eingescannt und
die Intensititen der Dots mittels der Software E.a.s.y
Win 32 (Herolab, Wiesloch) densitometrisch quantifi-
ziert. Nachdem die Rohdaten in Microsoft Excel 7.0
importiert wurden, erfolgte die Auswertung, indem
die Intensitdt der Dots von Kontrollen, Positivkon-
trollen und Proben mit einer Eichkurve verglichen
wurde, die auf Basis der Dots des mitgefiihrten Vitel-
logenin-Standards kalibriert wurde. Die Mittelwerte
und die Standardabweichungen der berechneten Vi-
tellogeninkonzentrationen wurden graphisch als Ab-
solutwerte (in pg Vitellogenin mRNA pro pg Ge-
samt-RNA) oder (analog zu TCDD-Aquivalenten von
EROD-Analysen, Abschnitt 2.6.6) in Relation der
mitgefithrten Positivkontrolle 178-Estradiol darge-
stellt.

Reagenzien und Losungen

DEPC-H,0: 1 ml DEPC (Diethylpyrocarbonat;
Sigma, Deisenhofen) in 1 L Aqua bidest. fiir meh-
rere Stunden rithren, dann autoklavieren.
Maleatpuffer: 0,1 M Maleinsdure (Roth, Karls-
ruhe), 0,15 M NaCl in DEPC-Wasser, mit NaOH
den pH auf 7,5 einstellen, iiber Nacht riihren,
autoklavieren.
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Blockingpuffer: 10 g Blockingreagenz (Roche
Diagnostics, Mannheim) mit Maleatpuffer auf 100
ml auffiillen, unter Riihren erhitzen (nicht koch-
en), autoklavieren.

20 x SSC-Puffer: 3 M NaCl (Baker, GroB
Gerau), 0,3 M Natriumcitrat (Baker) in DEPC-
Wasser, pH auf 7,0 einstellen, autoklavieren.
Hybridisierungspuffer (10 ml): 2,5 ml 20 x
SSC, 5 ml deionisiertes Formamid (Sigma, Dei-
senhofen), 100 ul 10 % Na-Laurylsarcosinat (Sig-
ma), 20 ul 10% SDS (Natriumdodecylsulfat,
Baker), 2 ml 10 % Blockreagenz.

TE-Puffer: 10 mM Tris-(Hydroxymethylamino-
methan, Roth) und 1 mM EDTA mit DEPC-Was-
ser auf 1 L auffiillen, pH 7,4 einstellen, autokla-
vieren.

Puffer R: 10 mM Tris, 0,3 M NaCl (Merck),
5 mM EDTA (Ethylenediamin-tetraessigsdure Na-
Salz, Roth) mit DEPC-Wasser auf 1 L auffiillen,
pH 7,5 einstellen, autoklavieren.

Loésung 1: 200 mM Tris, 800 mM NaCl in DEPC-
Wasser, pH 9,5 einstellen, autoklavieren.

Losung 2: 100 mM MgCI*6H,0 (Merck) in
DEPC-Wasser, autoklavieren.

2.6.6 Induktion von Cytochrom P450 in
Hiihnerleberkultur

Die katalytische Aktivitit von Cytochrom P4501A in
embryonaler Hiihnerleberkultur wurde fluorimetrisch
als Aktivitit des Biotransformationsenzymes Ethoxy-
resorufin-O-Deethylase (EROD) quantifiziert (Brun-
strom et al. 1992). Dabei wird die Umsetzung des
kiinstlichen Substrates 7- Ethoxyresorufin zum fluo-
reszierenden Resorufin bestimmt. Dieser Bioassay
wurde wihrend eines sechswochigen Aufenthalts am
Department of Environmental Toxicology, Evolu-
tionary Biology Centre, University of Uppsala in
Schweden, unter Anleitung von Herrn Dr. Magnus
Engwall und Herrn Dr. Bjérn Brunstrom durch-
gefiihrt.

Durchfiihrung

Abb. 2.11 gibt einen Uberblick iiber das Prinzip
dieses Bioassays: Befruchtete Hiihnereier (Ova Pro-
duction AB, Morgongéva, Schweden) wurden acht
Tage im Brutschrank bei 37,5 + 0,5 °C und einer
relativen Luftfeuchtigkeit von 60 % mit 4 Umdre-
hungen am Tag inkubiert. Die Eier wurden durch-
leuchtet, um die toten und schlecht entwickelten Em-
bryonen zu identifizieren, die im Assay nicht einge-
setzt werden. Die Eier wurden mit einer Pinzette er-
offnet und die Embryonen fiir den Bioassay heraus-

préapariert. Die Lebern wurde nach Brunstrom et al.
(1995) aus den Embryos isoliert und jeweils 6 Lebern
pro Konzentration in ein Glasgefdl3 iiberfiihrt, das 3
ml RPMI 1640-Medium (HyClone Europe Company,
Cramlington, GB) enthielt (supplementiert mit 100
U/ml Penicillin, 100 pg/ml Streptomycin (Sigma, St.
Louis, USA), 2 mM L-Glutamin (Sigma), 5 mM He-
pes und 10 % hitzedeaktiviertem Fotalen Kailber-
serum (56 °C fir 30 min, ICN Biomedicals, Costa
Mesa, Kanada)).

Proben. Neben den auch in den anderen Bioassays
eingesetzten acetonischen Gesamtextrakten wurden
im EROD-Assay Extrakte untersucht, die zuvor mit-
tels Silica-Gel (aktiviert bei 500 °C und deaktiviert
mit 10 % w/w Wasser) aufgereinigt wurden (Entfer-
nung der polaren Substanzen). Die in Aceton geldsten
Extrakte wurden dazu auf eine Séule aufgezogen, mit
225 ml n-Hexan und 210 ml Dichlormethan (Fisons,
Loughborough, GB) eluiert sowie am Rotationsver-
dampfer (37-40 °C, 600-800 mbar) und unter Evapo-
ration mit Stickstoff fast bis zur Trockene eingeengt.
Exposition. Die in DMSO riickgelosten Extrakte
wurden in RPMI 1640-Medium verdiinnt. Als Kon-
trolle wurde unverdiinntes Medium, als Positivkon-
trolle 1 x 10° M 2,3,7,8-TCDD (Reinheit 98,2 %, Ac-
custandard Inc., New Heaven, USA) in RPMI 1640-
Medium eingesetzt. Die DMSO-Konzentration wurde
in allen Ansdtzen mit reinem DMSO (Sigma, St.
Louis, USA) auf 0,3 % (v/v) eingestellt. Die Ansétze
wurden fiir 48 h bei 37 °C mit 20 Umdrehungen pro
Stunde, unter einer Atmosphére von 95 % Luft, 5 %
CO, und einer relativen Luftfeuchtigkeit von 75-80 %
inkubiert.

EROD-Assay. Nach einer Expositionsdauer von 48 h
wurde jede Leber in ein 1,5 ml Zentrifugenréhrchen
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Abb. 2.11. Schema des EROD-Assays zum Nach-
weis dioxin-dhnlicher Wirksamkeit mittels embryo-
naler Hithnerleberkultur (erginzt nach Engwall).
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(Eppendorf) mit 1 ml eiskaltem 0,1 M Natrium-Phos-
phatpuffer (pH 7,8) tlberfiihrt und fir 1,5 - 2 sec
homogenisiert (IKA T8 Homogenizer, IKA, Staufen).
Der EROD-Assay wurde nach Brunstrom & Halldin
(1998) in einer an 96-Well-Mikrotiterplatten adap-
tierten Methode von Brunstrom et al. (1992) durchge-
fiihrt. Eine ausfiihrliche Arbeitsanleitung ist bei Hall-
din (1996) dargestellt. Ein Reaktionsmix wurde her-
gestellt aus 225 ml 0,15 mM Tris HCIL, pH 7,9, 50 ml
30 mM MgCl,, 50 ml 16 mg/ml BSA (Bovine Albu-
mine Serum, Sigma, St. Louis, USA) und 50 ml 3,6
mM NADPH (Sigma). 20 pul Homogenat wurden in
jede Kavitdt einer auf Eis gekiihlten Mikrotiterplatte
(White FluoroNunc™, Nalge Nunc International,
Déanemark) tberfiihrt, in die Standardwells wurde
ebenfalls Homogenat pipettiert. Nach Zugabe von
75 pl Reaktionsmix in jedes Well wurde die Mikro-
titerplatte in einem Mikrotiterplatteninkubator IEMS,
Labsystems, Schweden) 5 min bei 37 °C mit 100 rpm
inkubiert. Durch Zugabe von 20 ul 0,5 pM 7-Ethoxy-
resorufin (Verdiinnung von 20 pl einer tiefgekiihlten
I mM Stammlosung in DMSO mit 40 pl Methanol
und 3,94 ml 0,15 mM Tris-HCI, pH 7,6) in die mit
Proben gefiillten Kavititen wurde die Reaktion
gestartet. Nach einer Inkubation von 10 min mit
37°C und 150 rpm wurde die Reaktion durch die
Zugabe von Methanol (Ausfillen der Proteine)
gestoppt. Zu den Resorufin-Standardwells wurden 0,
50, 100 und 200 nM Resorufin in Methanol und 20 pl
0,5 uM 7-Ethoxyresorufin pipettiert. Nach Stoppen
der Reaktion wurde die Platte fiir weitere 10 min bei
37 °C (ohne Schiitteln) inkubiert, um eine vollstdn-
dige Prézipation der Proteine zu erreichen. Die Fluo-
reszenzintensitdt wurde bei einer Anregungswellen-
lange von 544 nm und einer Emission von 590 nm im
Fluoreszenzreader (SLT FLUOstar P, TECAN, Oster-
reich) gemessen.

Proteinbestimmung. Der Proteingehalt wurde mit
der bei Brunstrom & Halldin (1998) beschriebenen
Methode in 96-Well-Mikrotiterplatten bestimmt, bei
der die Reaktion von Fluorescamin (Sigma, St. Louis,
USA) mit primdren Aminogruppen der Proteine zu
einem fluoreszierenden Produkt quantifiziert wird.
20 pl des Leberhomogenates wurden in jede Kavitit
einer Mikrotiterplatte tiberfiihrt und mit 115 pl 0,1 M
Natrium-Phosphatpuffer (pH 7,8) verdiinnt. Als Stan-
dards wurden jeweils 3 Replika mit 0, 100, 200, 300
pg/ml BSA in 0,1 M Natrium-Phosphatpuffer einge-
setzt. 140 ul Fluorescamin (0,3 mg/ml Acetonitril)
wurden zu jedem Well pipettiert. Nach einer Inkuba-
tion von 15 min wurde die Fluoreszenzintensitét bei
einer Anregung von 390 nm und einer Emission von
460 nm im Fluoreszenzreader (SLT FLUOstar P,
TECAN, Osterreich) gemessen.
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Auswertung. Die Fluoreszenzintensitidten der Reso-
rufin- und BSA-Standards wurden gegen die ent-
sprechenden Konzentrationen aufgetragen, und mit-
tels linearer Regressionen wurden die Gleichungen
fiir die Bestimmung der jeweiligen Konzentrationen
ermittelt. Die Normierung der EROD-Aktivitdt er-
folgte auf die Proteinmenge in der Probe und wurde
als pM gebildetes Resorufin/min und mg Leber ange-
geben. Die Mittelwerte aus 6 unabhidngigen Doppel-
messungen wurden mittels der Software Prism 2.01
(GraphPad Inc., USA) gegen die entsprechenden
Konzentrationen des 2,3,7,8-TCDDs bzw. des Ex-
traktes aufgetragen und in einer sigmoid-logistischen
Dosis-Wirkungskurve graphisch dargestellt. Neben
dem ECs, wurde auch die EC,s tcpp-Aquivalentkon-
zentration berechnet: die Extraktkonzentration, bei
der 25 % der maximalen EROD-Induktion durch die
mitgefiihrte Positivkontrolle erreicht wurde (Engwall
et al. 1997b, Engwall et al. 1998a). In dieser Studie
wurde der ECys tcpp und nicht der oftmals genutzte
ECs tcpp genutzt, da bei einigen Kontrollsedimenten
kein ECsy tcpp ermittelt werden konnte und zudem
bei hohen Extraktkonzentrationen polychlorierte
Naphtaline oder andere Substanzen die EROD-
Induktion inhibieren und somit zu erniedrigten
EROD-Aktivititen und u-formigen Dosiswirkungs-
kurven fithren konnen (Engwall 1995).

2.6.7 Fischeitest mit Danio rerio

Zum Nachweis toxischer und teratogener Effekte
wurden Porenwisser, acetonische Extrakte und auch
native Sedimentproben im Fischeitest und verlénger-
ten Early-Life-Stage-Test untersucht. Als Priiforga-
nismus dienen bei diesem Verfahren die Embryonen
des Zebrabirblings (Danio rerio). Mit diesem Test
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Abb. 2.12. Ablaichanlage mit Laicheinsitzen
fir die Gewinnung von Fischeiern von Danio
rerio. Pro Zuchtbecken wurde eine Zuchtgruppe
aus 1 Weibchen und 2 Ménnchen eingesetzt.
Zur Laichstimulation wurden Plastikpflanzen
eingesetzt. Konstruktion der Anlage: E. Leist.




2 Material und Methode

lassen sich letale sowie subletale Effekte auf unter-
schiedlichen Entwicklungsstufen bis 48 h (Embryo-
toxizititstest, (Ensenbach 1999) und 144 h (Early-
Life-Stage-Test, Ensenbach & Nagel 1995) erfassen.
Fische und Hiélterung. Die adulten Zebrabirblinge
(handelsiibliche Fische) wurden bei 27 = 1 °C in
150 L Aquarien gehalten, die durch motorbetriebene
Innenfilter gereinigt und mit Druckluft beliiftet wur-
den. Aus diesen Becken wurden Zuchtgruppen aus je-
weils 4 ménnlichen und 2 weiblichen Zebrabérb-
lingen zusammengestellt, die in 25 L-Becken gehal-
ten wurden. Alle 2 Wochen wurde ein Drittel des
Wassers abgelassen und gegen ein vorgefiltertes und
beliiftetes Gemisch von entmineralisiertem Wasser
und Brauchwasser aus einem universititseigenen
Brunnen ersetzt. Die Tiere wurden mit dem Flocken-
futter Tetra Min (Tetra Werke, Melle) und mit Naup-
lien von Artemia salina taglich vormittags und
abends gefiittert. Mit Hilfe von Zeitschaltuhren wurde
die Beleuchtungsdauer auf 14 h tiglich eingestellt.
Ein gestaffeltes Ein- bzw. Ausschalten der Lampen
machte eine tdglich halbstiindige Ddmmerungsphase
am Morgen und Abend moglich. Am Tag vor der
Testdurchfiihrung wurden die Fische der Zuchtgrup-
pen mehrmals mit lebenden Artemia gefiittert, und
kurz vor der abendlichen Dammerung wurden jeweils
1 weiblicher und 2 ménnliche Zebrabiarblinge in
einen Einsatz einer Ablaichanlage (Abb. 2.12) {iber-
fihrt. Die Ablaichanlage bestand aus zwei groflen
Glasaquarien, in denen jeweils flinf kleine Kunst-
stoffaquarien mit den MaBlen 26 x 16 x 16 cm und
einem Fassungsvermodgen von 6,5 Litern Platz fan-
den. Die Winde dieser Kunststoffaquarien waren bis
auf die Vorderseite mit schwarzem Silikon bestri-
chen, um die Sicht der Fische in die benachbarten
Aquarien zu verhindern. Der Kunststoffboden wurde
entfernt und durch ein Edelstahlgitter mit der
Maschenweite von 1,25 mm ersetzt, um die Zebra-
barblinge am Fressen des eigenen Laichs zu hindern.
Unter diesen Kunststoffaquarien befanden sich glés-
erne Auffangschalen, deren Bdden auf der AuBen-
seite ebenfalls mit schwarzem Silikon bestrichen
waren, damit die hellen Eier bei der Entnahme besser
sichtbar waren. Das Wasser wurde durch eine Boden-
heizmatte auf 27-28 °C temperiert und ein Filter
(Eheim, Deizisau) sorgte fiir eine stdndige Wasser-
zirkulation, wobei die Ausstromoffnungen genau iiber
den Kunststoffbecken lagen. In jedem Becken befand
sich eine Laichkrautattrappe, z.B. griines, fadiges
Filtermaterial aus Kunststoff. Zu Beginn der Licht-
phase am néchsten Morgen wurden nach Beendigung
von Balz und Eiablage die Auffangschalen mit den
Eiern entnommen und die Befruchtungsrate be-
stimmt. Ein Fischeitest wurde nur bei einer Befruch-
tungsrate iiber 50 % durchgefiihrt.

Fischeitest mit wissrigen Losungen. Die Porenwis-
ser wurden aufgetaut und unverdiinnt, die aceto-
nischen Extrakte nach Herstellung von Verdiinnungs-
reihen mit rekonstituiertem Verdiinnungswasser (ISO
7346/3) mit einer maximalen DMSO-Endkonzen-
tration von 0,25 % im Fischeitest eingesetzt. Das Ver-
diinnungswasser wurde aus jeweils 20 ml 0,02 M
Calciumchlorid-2-Hydrat-, 5 mM Magnesium-7-Hyd-
rat-, 7,5 mM Natriumhydrogencarbonat-, 0,37 mM
Kaliumchlorid-Lésung und 1920 ml destilliertem
Wasser am Vortag des Tests hergestellt und bei 27 °C
unter Beliiftung mit einem Sprudelstein bis zum Ver-
suchsbeginn inkubiert. Tab. 2.12 zeigt die Wasser-
werte des ISO-Verdiinnungswassers (Rudolf 2000).
Je Konzentration wurden 20 Fischeier einzeln mit je-
weils 2 ml Testlosung in den Kavititen einer 24-
Well-Platte (Renner, Darmstadt) exponiert. In die
verbleibenden 4 Wells wurde reines Verdiinnungs-
wasser und jeweils ein Fischei als Kontrolle {iber-
fihrt. Die Platten wurden mit einem Deckel ver-
schlossen und bei 27 + 0,5 °C in einem Brutschrank
mit einem Hell/Dunkelrthythmus von jeweils 12 h
inkubiert. Nach 48 h wurde die Testlosungen er-
neuert. Die Untersuchung der Embryonen und Larven
sowie die Protokollierung der Effekte erfolgte nach
24, 48, 72 und 96 h mit Hilfe eines Inversmikros-
kopes (CK 40, Olympus) mit einer 40- oder 63-
fachen Vergroferung. Tab. 2.13 zeigt die zu den je-
weiligen Testzeitpunkten untersuchten Parameter und
die Kriterien fiir die Bewertung der Befunde. Die
Mortalitdt wurde in % angegeben und bezieht sich auf
alle bei der jeweiligen Konzentration inkubierten Tie-
re. Im Gegensatz dazu wurden alle anderen Beobach-
tungen auf die zum Zeitpunkt der Beurteilung noch
lebenden Tiere bezogen.

Tab. 2.12. Wasserwerte des ISO-Verdiinnungswas-
sers (aus Rudolf 2000).

Parameter Wert
Temperatur 27 °C
pH-Wert 7,6
Gesamthirte 5 °dH
Leitfahigkeit 709 pS/L
Nitratkonzentration <0,0045 mg/L
Nitritkonzentration < 0,008 mg/L
Ammoniumkonzentration  0,0019 mg/L
Phosphatkonzentration < 0,05 mg/L

Eisenkonzentration Nicht nachweisbar
Chemischer
Sauerstoffbedarf 4,31 mg/L
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Fischeitest mit nativen Sedimenten. Wahrend bei
anderen [n vitro-Biotests die partikuldr gebundenen
Schadstoffe zundchst durch Extraktion oder Elution
in eine wissrige Phase iiberfiihrt werden miissen,
kann beim Fischeitest mit Danio rerio auch natives
Sediment untersucht werden. Dazu wurden von je-
dem untersuchten gefriergetrockneten Sediment 1:2-
Verdiinnungsreihen von 3 g bis zu 0,25 g Sediment in
6 Well-Platten (Renner, Darmstadt) eingewogen und
die einzelnen Kavititen mit ISO-Verdiinnungswasser
auf jeweils 8 g Gesamtgewicht aufgefiillt. Bei jedem
Versuchsansatz wurden als Kontrollen ein Ansatz mit
8 ml ISO-Verdiinnungswasser (ohne Sediment) und
ein Ansatz mit 3 g Quarzmehl der Siebklasse W4 und
5 ml ISO-Verdiinnungswasser (als unkontaminiertes
Referenzsediment) untersucht. Pro Sedimentkonzen-
tration bzw. Kontrolle wurden 25 Eier inkubiert und
24, 48, 72 und 144 Stunden nach Expositionsbeginn
unter dem Inversmikroskop nach den Kriterien in
Tab. 4 beurteilt. Die Entnahme der Eier erfolgte (bei
einer starken seitlichen Beleuchtung) mit Hilfe einer
Plastikpipette, deren Offnung mit einer Rasierklinge
zurechtgeschnitten war. Fiir die Beurteilung unter

dem Inversmikroskop wurden die Eier bzw. Jung-
fische kurzfristig in eine Glasschale mit reinem, auf
27°C temperiertem ISO-Verdiinnungswasser iiber-
filhrt. Beim Umsetzen der Fische wurde darauf ge-
achtet, moglichst geringe Mengen ISO-Verdiinnungs-
wasser dem Inkubationsansatz zu entnehmen bzw.
neu zuzugeben.

2.7 Statistik und Bewertungstech-
niken

2.7.1 Mittelwertvergleiche

Mit Hilfe der Software SigmaStat™, Version 2.0,
(Jandel-SPSS, Erkrath) wurde durch Mittelwertver-
gleiche iiberpriift, ob sich die empirisch ermittelten
Daten statistisch signifikant von den Kontrollen un-
terschieden. Da bei biologischen Daten nicht a priori
von einer Normalverteilung und Varianzhomogenitét
ausgegangen werden kann (Literaturiibersicht bei
Hollert und Braunbeck 1997), wurden die Daten

gemil Abb. 2.13 analysiert: Mit dem Kolmogorov-
Smirnov-Test wurden die Daten auf signifikantes
Abweichen von der Normalverteilung tiberpriift (p <
0,05); auf Varianzhomogenitidt der Gruppenmittel-
werte wurde mit p < 0,05 getestet. Erfiillten alle Da-

Tab. 2.13. Untersuchungsparameter und Bewertungskri-
terien fiir die Untersuchung von Embryonen und Fisch-
larven im Fischeitest mit Danio rerio (modifiziert nach
Ensenbach 1999 und Rudolf 2000).

ten die Anforderungen, wurden die Gruppen mit para-

24h 48h 72h 96,144 h metrischen Tests auf signifikante Unterschiede unter-
Augenanlage o o 5 5 su_cht. Sobald ein Datum der betr’effenderol Yersuchs—
reihe entweder den Normalverteilungskriterien oder

Ohranlage ¢} ¢} ¢} — . . . .

. der homogenen Varianz nicht hinreichend geniigte,
Somiten / Muskelsegmente © © © - wurden die Daten mit verteilungsfreien Tests analy-
Schwanz abgeldst o U o - siert. Bei allen Tests wurde auf die Nullhypothese:
Bewegungen ° — - - ,»die beiden Stichprobe entstammten aus der gleichen
Pigmentzellen _ o o o Grundgesamtheit, d. h. der Mittelwertunterschied ist

rein zufdllig zustande gekommen® Ttberpriift. Ab
Herzschlag — ° ° o . .. .

' einer Irrtumswahrscheinlichkeit von p < 0,05 wurde
Blutkreislauf - © © © die Nullhypothese verworfen und die Alternativhypo-
Odem - o o o these: ,die beiden Mittelwerte entstammten ver-
Schlupf o o o o schiedenen Grundgesamtheiten; d.h. die Versuchs-
Kiemenbbgen _ _ _ o gruppen unterschieden sich signifikant® angenom-

men. Eine Irrtumswahrscheinlichkeit von p < 0,05

Mundspalte offen — — — o . X ;

—— - wurde mit *, p < 0,01 mit ** und p < 0,001 mit ***
Wirbelsdulenverkrimmung — — - - © gekennzeichnet. Die nachfolgenden Tests wurden im
Gleichgewichtsstorungen - - °© © Rahmen der Arbeit verwendet:
Gefiillte Schwimmblase — — — ¢
Flossenschlag _ _ _ o Parametrische Tests
Offaungen am Operculum _ _ _ o t-Test nach Student fiir den Vergleich von zwei

. . unabhiingigen Daten. Mit dem t-Test nach Student
Koagulierter Keim ° ° ° °

wurde iiberpriift, ob sich zwei unabhingige Daten-
gruppen signifikant unterscheiden. Voraussetzungen
fiir den Test sind anndhernde Normalverteilung und

o = Kriterium wird an diesem Tag beurteilt
— = Kriterium wird an diesem Tag nicht beurteilt
o = Kriterium entscheidet, ob das Tier als lebend eingestuft wird
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hohe Varianzhomogenitét (Biihl & Zofel 1995, Precht
& Kraft 1992).

Einfaktorielle Varianzanalyse (ANOVA, F-Test),
mit nachfolgendem Post hoc-Test bei 3 und mehr
unabhingigen Daten. Mittels der einfaktoriellen
Varianzanalyse (F-Test) wurde bei 3 oder mehr unab-
héngigen Datengruppen iiberpriift, ob sich die einzel-
nen Gruppen signifikant unterscheiden. Bei einem
Unterschied wurde in einem nachfolgenden Post hoc-
Test tberpriift welche Gruppen sich unterschieden;
dabei konnen die Messgruppen entweder mit einer
Kontrolle (Dunnett’s Test) oder paarweise miteinan-
der (Student-Newman-Keuls-Test und Fischer’s Least
Significance Difference [LSD]-Test) verglichen wer-
den (Hartung 1991, Ingersoll 1995).

Nichtparametrische Tests

Rangsummentest (U-Test) nach Mann und With-
ney bei 2 unabhingigen Daten. Der auf dem Will-
coxon-Test fiir unabhidngige Stichproben basierende
Rangtest nach Mann und Withney ist das verteilungs-
unabhdngige Gegenstlick zum parametrischen t-Test
fir den Vergleich zweier Mittelwerte stetiger Vertei-
lungen (Sachs 1992). Die Voraussetzung fiir den U-
Test sind zumindest ordinal skalierte Zahlenwerte
(Rénge) und eine dhnliche bis gleiche Verteilungs-
funktion (Sachs 1992); selbst wenn keine homomere
Verteilung der Daten gewéhrleistet ist, reagiert der
Test hauptsdchlich auf Unterschiede der zentralen
Tendenz (Bortz et al. 1990).

H-Test nach Kruskal und Wallis mit nachfolgen-
dem Post hoc-Test bei 3 und mehr unabhiingigen
Daten. Mit dem H-Test nach Kruskal und Wallis
konnen mehr als drei unabhéngige Datengruppen un-
ter vollstindiger Ausschopfung der ordinalen Infor-
mation der Daten (Rédnge) analysiert werden. Dieses
verteilungsfreie Analogon zur parametrischen AN-
OVA ist eine Verallgemeinerung des U-Tests von 2
auf k Datengruppen (Bortz et al. 1990). Bei einem
signifikanten Unterschied der Gruppen wurde mit
Post hoc-Verfahren iiberpriift, welche Gruppen sich
signifikant unterschieden; dabei wurden die Mess-
gruppen entweder mit einer Kontrolle (Dunn’s Test
bei ungleicher Probenzahl; Dunnett’s Test bei glei-
chem n) oder paarweise (Tukey-Test) miteinander
verglichen (Jandel-SPSS 1995, User’s Handbook
SigmaStat™, Sachs 1993).

2.7.2 Korrelations- und Regressionsana-
lysen

Korrelationsanalysen

Um die Stirke der Zusammenhédnge zwischen ver-
schiedenen gemessenen Parametern, Endpunkten und
Testsystemen zu untersuchen, wurden Korrelations-

Empirische
Daten

Normal-
verteilung

Nicht para-
metrisch

Varianzho-
mogenitéat

Menge der
Gruppen

Menge der
Gruppen

Rangsummentest
Student ANOVA nach Mann -
Withey

T-Test nach H - Test nach

Kruskal - Wallis

Post hoc -Test Post hoc-Test

Abb. 2.13. Entscheidungsschema fiir die Auswahl
des geeigneten Mittelwertvergleichs bei der Analyse
der erhobenen Daten (modifiziert nach Barile 1994,
Bortz et al. 1990, Sachs 1993).

analysen mit den Programmen SigmaStat™ und
Statistica97™ (StatSoft Inc. Tulsa, USA) durchge-
fiilhrt. Der Korrelationskoeffizient r wurde dabei wie
folgt interpretiert: r < 0,2 sehr geringe Korrelation;
0,2 <r < 0,5 geringe Korrelation; 0,5 < r < 0,7 mitt-
lere Korrelation; 0,7 <r < 0,9 hohe Korrelation; 0,9 <
r < 1 sehr hohe Korrelation (Biihl & Zofel 1995). Bei
intervallskalierten und normalverteilten Proben wurde
die Produkt-Moment-Korrelation nach Pearson, bei
ordinalskalierten und nicht normalverteilten Proben
die Rangkorrelation nach Spearman verwendet, wel-
che die Ringe der untersuchten Daten miteinander
vergleicht (Bithl & Zofel 1995, Sachs 1993). Letz-
teres Verfahren gilt zudem als robuster gegeniiber
Ausreiflern (Sachs 1993). Precht und Kraft (1992)
sowie Biihl und Zofel (1995) weisen darauf hin, dass
eine Korrelationsanalyse nur dann sinnvoll ist, wenn
der Zusammenhang linear ist; fiir U-formige Zusam-
menhédnge tendiert r gegen 0.

Regressionsanalysen

Mittels Regressionsanalysen wurde die Art des Zu-
sammenhangs zwischen 2 Variablen ermittelt (Har-
tung 1991). In dieser Studie wurden lineare, poten-
zielle und polynomische Regressionen mit den Pro-
grammen Excel (Version 7.0, Microsoft Inc.), Prism
(Version 2.01, GraphPad Software Inc., San Diego,
USA) und SigmaPlot (Version 6.0, Jandel-SPSS, Er-
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krath) berechnet. Bei linearen Regressionsanalysen
wurde die Funktion und das Bestimmtheitsmal3 (R?) —
als MaB fiir die Ubereinstimmung der Funktion mit
den Messwerten — sowie das 5- und 95%-Konfidenz-
intervall angegeben

2.7.3 Bewertung

Rangsummenbasierte Klassifikation

Gratzer & AhIf (1999a) nutzten fiir eine erste ver-
gleichende Bewertung von Sedimenten aus dem
Hamburger Hafen ein Bewertungssystem mit Rang-
summen, bei dem die Hemmungen aus einzelnen Bio-
tests vier Toxizitdtsklassen zugeordnet und die ent-
sprechenden Klassenpunkte fiir alle durchgefiihrten
Biotests summiert werden. Aus den Punktesummen
wurden Ringe ermittelt. Diese Vorgehensweise wur-
de in einer leicht modifizierten Form auch in dieser
Studie angewandt: Wahrend in der Biotestbatterie
von Gratzer & Ahlf (1999a) die Hemmungen direkt
verglichen werden konnten, musste beim hier benutz-
ten Ansatz (der akute Biotests und spezifische Bio-
marker, chemische Analysen und /n sifu-Daten kom-
biniert) zundchst eine Transformation der Daten in
ein einheitliches System durchgefiihrt werden: Fiir
die vergleichende Bewertung wurden die Befunde
aller Untersuchungsparameter der Sedimentbewer-
tungstriade von 12 Standorten in eine Skala mit 0 %
fiir das geringste gemessenen Resultat und 100 % fiir
das hochste transformiert (vgl. DelValls et al. 1998a).
Die so erhaltenen Prozentwerte wurden mit Klassen-
grenzen eines Vielfachen von 20 einer fiinfstufigen
Giteklassenskala zugeordnet. Da bestimmte Parame-
ter an einzelnen Probestandorten nicht erhoben wer-
den konnten, wurden die einzelnen Werte der Giite-
klassen eines Standortes nicht im Sinne von Rang-
summen addiert, sondern die Mediane der Giiteklasse
berechnet, um die ermittelten Daten zu einem ein-
zigen Wert zu aggregieren. Ein solches Berechnen
des Medians aus ordinal skalierten Daten ist nach
Biihl und Zéfel (1995) zuléssig.

Cluster- und Hauptkomponentenanalysen

Um innerhalb der Datensitze Ahnlichkeiten der
untersuchten Proben zu erkennen wurden Clusterana-
lysen mit dem Programm Statistica97™ (StatSoft Inc.
Tulsa, USA) durchgefiihrt. Als Datengrundlage wur-
den die in % der maximalen Ausprdgung transfor-
mierten Rohdaten eingesetzt. Als Distanzmall wurde
die euklidische Entfernung eingesetzt, die Bildung
der Cluster erfolgte nach der Complete Linkage Me-
thode (Ahlf et al. 1991, Gratzer & Ahlf 1999a, Heise
et al. 2000, Henschel et al. 1997a). Hauptkomponen-
tenanalysen wurden zur Uberpriifung auf Redundanz
und zur Datenreduktion fiir eine vereinfachte Inter-
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pretation verwendet (Crane et al. 1997, DelValls et al.
1998a, d). Dazu wurden die transformierten Rohdaten
(DelValls et al. 1998a) mit Statistica97™ einer
Hauptkomponentenanalyse unterzogen. Die Signifi-
kanz der ermittelten Hauptkomponenten wurde gra-
phisch mit dem Scree-Test iiberpriift. Die Rotation
der Hauptkomponenten erfolgte orthogonal nach der
Varimax-Methode (Li} 1997).

Fuzzy Logic-Expertensystem

Auf Basis der Befunde aus Rangsummen-basiertem
Klassifikationssystem und Clusteranalyse wurde eine
allgemeine Klassifikation formuliert (Abschnitt 5),
die als Grundlage fiir ein Fuzzy-Expertensystem dien-
te. Die Berechungen wurden mit dem Programm
DataEngine (Version 3.1, MIT GmbH, Aachen)
durchgefiihrt, dass auf Fuzzy-Technologie basiert und
mit unscharfen Zahlenmengen operieren kann. Eine
Einfilhrung in regelbasierte Fuzzy Logic-Systeme
und das Programm DataEngine geben Zimmermann
et al. (1995). Ein regelbasiertes Fuzzy-Expertensys-
tem fiir die Klassifikation von Sedimenten der Elbe
wurde von Heise et al. (2000) vorgestellt.

Als Variablen gingen die in Prozent der maximalen
Auspragung transformierten Rohdaten des Saprobien-
index nach der erweiterten Taxaliste (SAP), der Index
CHE aus 27 chemischen und limnochemischen Para-
metern (Abschnitt 4.5) sowie der (bei den Berech-
nungen variierte) Index BIO aus Biotestergebnissen
mit verschiedenen Expositionspfaden ein.

In einem regelbasierten System wurden die Auspré-
gungen der Variablen als linguistische Variablen mit-
tels unscharfer Mengen definiert. Abb. 2.14 zeigt als
Beispiel die unscharfe Menge ,,Testausprigung
zwischen 20 und 40 %“. Diese Menge beinhaltet alle
Werte zwischen 20 und 40 % mit einer vollstdndigen
Zugehorigkeit (Zugehorigkeitsfunktion von 1), woge-
gen die Werte zwischen 10 und 20 % sowie 50 % und
40 % (mit einer jeweils ansteigenden Zugehorigkeit
von 0 bis 1) teilweise dieser unscharfen Menge ange-
horen. Die in Abb. 2.14 dargestellte Steigung der
Zugehorigkeitsfunktionen wurde bei allen regelba-
sierten Fuzzy-Berechnungen der transformierten Roh-
daten verwendet. Die erarbeitete ortsabhidngige
Klassifikation mit Auspriagungen der Variablen, Sum-
men, Minima und Maxima (Abschnitt 5) wurde mit
einem Regeleditor in Prdmissen und Konklusionen
(,,Wenn-dann-Regeln®) transformiert, die zur Berech-
nung der relativen Zugehorigkeit zu vier Giiteklassen
herangezogen wurden. Die unscharfe Zugehorigkeit
zu den Giitefunktionen wurde mittels einer Ausgabe-
datei ausgegeben, und mit Hilfe einer weiteren
Fuzzy-Regelbasis (Unscharfe Berechnung der Klasse
mit der hochsten Zugehorigkeit) wurde eine Defuzzy-
fizierung in scharfe, eindeutige Giiteklassen durch-
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Abb. 2.14. Darstellung der unscharfen Menge aller
Testauspragungen zwischen 20 und 40%. Wahrend
die Werte von 20-40 % vollstindig (Zugehorigkeits-
funktion von 1) zu der Menge gehoren, besitzen die
Werte von 10-20% und 40-50 % graduelle Zuge-
horigkeiten zu dieser Menge (Zugehorigkeitsfunk-
tionen zwischen 0 und 1).

gefiihrt. Die Fuzzy-Berechnungen wurden mit fol-
genden Inferenzoperatoren durchgefiihrt: Aggrega-
tionsoperator: Minimum, Implikationsoperator: Alge-
braisches Produkt, Akkumulationsoperator: Algebra-
ische Summe (Heise et al. 2000).

Hasse-Diagramm-Technik

Fiir eine visualisierende Bewertung der Standorte der
Sedimenttriade wurde die Hasse-Diagramm-Technik
(HDT) eingesetzt, die auf der Theorie der partiellen
Mengen beruht und von Halfon & Reggiani (1986) in
den Umweltwissenschaften eingefithrt wurde. Eine
detaillierte Ubersicht iiber verwendete Begriffe und
Anwendungen der HDT geben Briiggemann & Stein-
berg (2000). Mittels der HDT kann eine iibersicht-
liche ordinale Anordnung der untersuchten Probe-
standorten nach steigender Belastung beziiglich aller
untersuchten Parametern dargestellt werden (Briigge-
mann et al. 1994, Briiggemann & Steinberg 1995,
Briiggemann & Steinberg 2000). Im Gegensatz zu
Rangsummen-basierten Bewertungssystemen werden
die Belastungsmuster der einzelnen Standorte bei den
Hasse-Berechnungen beriicksichtigt. Die Ergebnisse
aller untersuchten Parameter werden zu sogenannten
Tupeln (Oberbegriff fiir ein Paar, ein Tripel, ein Qua-
drupel von Zahlen, usw.) zusammengefasst und
jedem Probenstandort zugeordnet. Ein Tupel kann als
der Vektor der ermittelten Parameter eines unter-
suchten Probenortes aufgefasst werden. Die einzelnen
Tupel werden mit einer <-Relation angeordnet: Somit
ist ein Tupel A < einem Tupel B, wenn alle Elemente
von A kleiner oder gleich den entsprechenden Para-
metern von B sind. Wenn folgende Bedingungen fiir
zwei zu vergleichende Tupel erfiillt sind, sind die
Probenstandorte vergleichbar und koénnen durch Li-
nien verbunden werden: (1) Reflexivitit: z.B. A < A,

(2) Antisymmetrie: wenn A < B und B < A dann
muss A = B sein und (3) Transitivitit: wenn A < B
und B < C dann muss A < C sein. Gilt die <-Relation
nicht fiir alle Parameter, sind die Tupel widerspriich-
lich oder nicht vergleichbar und werden nicht ver-
bunden. Wihrend bei zwei untersuchten Parametern
jedes Objekt mit jedem vergleichbar ist (lineare

Ordnung), resultiert aus einer groferen Anzahl von

Tupeln in der Regel eine Unvergleichbarkeit bei eini-

gen Standorten (partielle Ordnung). Hasse-Diagram-

me stellen eine Mdglichkeit dar, solche partielle Ord-
nungen zu visualisieren (Abb.2.15).

Fiir die Anwendung der HDT wurden folgende Kon-

ventionen getroffen:

e Das Hasse-Diagramm darf nur in eine Richtung
gelesen werden. Standorte, die unter Beriick-
sichtigung aller Testparameter vergleichbar sind,
wurden mit Linien verbunden. Das Schidigungs-
potenzial der Standorte nimmt im Diagramm von
unten nach oben zu. Die Verbindung von Stand-
orten, direkt oder indirekt liber andere Standorte,
zeigt somit an, dass Standorte unter Beriick-
sichtigung aller Testparameter als toxischer klas-
sifiziert wurden.

e FEine vertikale Ausprdgung des Hasse-Diagram-
ms in einzelne Ebenen entspricht daher verschie-
denen Belastungsklassen.

e FEine horizontale Einteilung verschiedener Stand-
orte auf einem Niveau entspricht einer beziiglich
des Rankings identischen Belastungsklasse, wo-
bei die einzelnen Standorte in ihren Toxizitéts-
mustern nicht vergleichbar sind.

e Standorte, bei denen sich die Tupel aller Test-

(12

Abb. 2.15. Fiktives Hasse-Diagramm, um bestimmte
Begriffsbildungen zu demonstrieren (modifiziert
nach Briiggemann & Steinberg 2000). Die Objekte 1,
2, 4 stellen minimale Objekte dar. 8, 9, 10 und 11
sind maximale Objekte, 12 ist ein isoliertes Objekt. 4
und 8 sowie 2, 3, 6 und 10 sind Beispiele fiir Ketten
nach oben hin zunehmender Belastung.
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ausprigungen gleichen, stellen sogenannte Aqui-
valenzklassen dar. Sie besitzen identische Be-
lastungsklassen und Toxizitdtsmuster.

e Standorte, die unter Beachtung aller Parameter
mit keinem anderen Standort vergleichbar sind
(sogenannte isolierte Elemente), diirfen mit kein-
em weiteren Standort verbunden werden und
konnen in die hochste oder geringste Belastungs-
stufe eingeordnet werden. In dieser Studie wur-
den sie aus Konservativititsgriinden in die Klas-
se mit der hochsten Belastung eingestuft.

Die Berechnungen der Hasse-Diagramme wurden mit
dem Programm Hasse for Windows (Version 1.02,
GetSynapsed GmbH, Miinchen) durchgefiihrt, das
freundlicherweise von Herrn Dr. Briiggemann (IGB,
Berlin) zur Verfiigung gestellt wurde. Es wurden die
nicht transformierten Rohdaten als Informationsbasis
fir die HDT eingesetzt. Eine Reduktion der Informa-
tionsbasis wurde durch systematischen Ausschluss
verschiedener Fille durchgefiihrt. Bei einer Verwen-
dung der Rohdaten werden die Objekte des Hasse-
Diagramms aufgrund eines Rankings verrechnet, bei
dem auch statistisch nicht signifikante Unterschiede
der Merkmalsauspragungen einflieBen. Hasse-Dia-
gramme aus Rohdaten konnen daher sehr komplex
und uniibersichtlich werden.
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Da bei Bewertungsfragen nicht jeder beliebig kleine
Unterschied in den Merkmalsausprigungen von
Bedeutung sein muss, konnen zur Vereinfachung der
Hasse-Diagramme klassifizierte Daten eingesetzt
werden. Fiir eine Klassifizierung kénnen Klassenbil-
dung (Gratzer & Ahlf 1999a, Lil & Ahlf 1997) oder
die Clustermittelpunkte einer Clusteranalyse (Briigge-
mann et al. 1998, Pudenz et al. 2000) benutzt werden.
In dieser Studie wurde dazu eine dquidistante Zweier-
Klassifikation (aus der ein Boolean-Hasse-Diagramm
resultiert), der p-Algorithmus und eine unscharfen
Fuzzy-Clusterung eingesetzt (Briiggemann et al.
1998). Wihrend bei scharfen Clusteranalysen die
Werte eindeutig einem Cluster zugeordnet werden
miissen und somit die Einordnung von hybriden
Objekten (solchen die zwischen mehreren Clustern
liegen) oder Ausreiflern nicht mdglich ist, konnen bei
der Verwendung von Fuzzy-Clusteranalysen Objekte
auch mehreren Clustern zugeordnet werden (Fried-
rich et al. 1996). Um eine unterschiedliche Gewich-
tung der Daten aufgrund von Mafstabsunterschieden
zu vermeiden, wurden die Daten zunéchst z-transfor-
miert (Pudenz et al. 2000). Die Clusteranalyse wurde
mit dem Programm ECO-FUCS des Instituts fiir Oko-
systemforschung der Universitdt Kiel mit der bei
Pudenz et al. (2000) dargestellten Methode durchge-
fiilhrt. Als Schwellenwert (MFZ) fiir die Fuzzy-Clus-
terung wurde 0,7 gewéhlt.
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3 Die eingesetzte Biotestbatterie

Die in dieser Studie eingesetzte Biotestbatterie basiert auf einer Biotestkombination aus hierarchisch
hintereinandergeschalteten Teststufen von Fischzellkulturen (Hollert & Braunbeck 1997, Braunbeck
1993, 1994), die im Rahmen fritherer Forschungsvorhaben unter Férderung des ,,Projektes Angewand-
te Okologie* der LfU Baden-Wiirttemberg entwickelt wurde. Mit Hilfe dieses In vitro-Testsystems
wurden in der Vergangenheit Monosubstanzen (6ko)toxikologischer Relevanz (Braunbeck et al.
1995b), Deponiesickerwisser (Zahn et al. 1995) und Abwasserproben verschiedener Direkt- und In-
direkteinleiter (Braunbeck et al. 1995a, 1997b, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 1996) auf ihr
toxikologisches Schadigungspotenzial iiberpriift. Die Biotestbatterie wurde zur Untersuchung parti-
kulér-gebundener Schadstoffe in der Vergangenheit um den Ames-Test als Mutagenitétstest und den
Comet-Assay als Genotoxizititstest erweitert (Hollert & Braunbeck 1997) und fiir die Untersuchung
von Sedimenten der Staustufen Lauffen und Heidelberg am Neckar, einer Neckarflachwasserzone
(Braunbeck et al. 1995a) und von Sedimenten und Schwebstoffen eines stark kontaminierten Vor-
fluters aus den neuen Bundesldndern (Hollert & Braunbeck 1997) sowie Hochwasserschwebstoffen
eines mittleren Hochwasser am Neckar eingesetzt (Hollert et al. 1996). Da sich die Biotestkombi-
nation bei diesen Untersuchungen als sehr aussagekriftig und praktikabel erwies, wurde sie auch in
diesem Promotionsprojekt eingesetzt. Um jedoch einer umfassenden Bewertung des Schiadigungs-
potenzials verschiedener Umweltproben ndher zu kommen (vgl. Abschnitt 1), wurde die Biotest-
kombination um akute /n vitro-Toxizititstests anderer trophischen Ebenen (etwa Bakterien) und Bio-
testverfahren zu spezifischeren Schadwirkungen (etwa endokrine und dioxin-dhnliche Wirksamkeit)
erweitert. Eine Ubersicht iiber die eingesetzten Verfahren geben Abb. 1.2 und Tab 1.1. In diesem
Kapitel sollen kurz Vorziige und Grenzen der eingesetzten Verfahren vorgestellt werden und beim
Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis einige Aspekte der Etablierung des Tests an die
Untersuchung von Extrakten dargestellt werden.

AKkuter Cytotoxizitiitstest. Eine allgemeine Ubersicht iiber Vorziige und Nachteile von akuten Cyto-
toxizitétstests mit permanenten Zelllinien geben Braunbeck et al. (1997a,b, 1995b), Segner (1998)
sowie Segner & Lenz (1993). Die Befunde der Adaptation des akuten Zelltestes mit RTG-2-Zellen an
die Untersuchung verschiedener Kompartimente von FlieBgewéssern und der Einflul verschiedener
Testparameter wie z.B. DMSO-Konzentration und Expositionsdauer sind bei Hollert & Braunbeck
(1997) dargestellt.

Obwohl permanente Fischzelllinien in der Regel zwei bis drei GroBenordnungen unempfindlicher rea-
gieren als intakte Fische, konnte in vielen Féllen mit Korrelationskoeffizienten von 0,84 bis 0,97
(Segner 1998) eine gute bis sehr gut Ubereinstimmung nachgewiesen werden, so dass sich bei vielen
Chemikaliengruppen und auch bei der iiberwiegenden Mehrheit von Abwasserproben die Testsysteme
das gleiche absolute Ranking beziiglich der Toxizitit ergab. Wéhrend die Erginzung bzw. Ersetzung
des Fischtestes mit der Goldorfe (DIN 38 412) durch den akuten Zelltest mit RTG-2-Zellen an der
etwas geringeren Empfindlichkeit des Zelltests gescheitert ist (Miltenburger 1997), kann er durch die
gute Korrelation fiir die Untersuchung von stérker toxischen Proben wie Sediment- und Wasserex-
trakten sowie Porenwéssern empfohlen werden (Braunbeck et al. 1997b, Castano et al. 1996, 1994,
Castano & Tarazona 1995, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a). Um die im Vergleich zum
intakten Fisch geringere Biotransformationskapazitit der RTG-2-Zellen auszugleichen, wurden in
dieser Studie alle Zelltests mit und ohne Supplementierung mit S9-Mix aus mit B-Naphthoflavon und
Phenobarbital behandelten Ratten durchgefiihrt.

Fischeitest mit Danio rerio. Als eine weitere Alternative zu akuten Toxizitdtstests mit Fischen wer-
den schon seit ldngerem frithembryonale Lebensstadien als empfindliches Testsystem herangezogen.
Nicht nur fiir die Untersuchung von Monosubstanzen (Bresch 1991, Ensenbach & Nagel 1995, Fent &
Meier 1994, Goodman et al. 1985, Gorge & Nagel 1990, Holcombe et al. 1982, Oulmi 1996, Wester-
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lund et al. 2000, Wiegand et al. 2000), sondern auch von Wasserproben (Escher 1999, Krieger &
Dietrich 1999, Luckenbach et al. 1999) und partikuldr gebundenen Schadstoffen (Brack et al. 1998,
Engwall 1995, Engwall et al. 1994, Ensenbach 1998, 1999, Murk et al. 1996, Zabel & Peterson 1996)
wurden Embryotoxizititstests erfolgreich eingesetzt. Fiir zahlreiche Substanzen ist bekannt, dass sie
ihre toxische oder teratogene Wirkung nur in einer sensiblen Phase wahrend der frithen Organentwick-
lung des Fischembryos entfalten. Da diese Differenzierungsprozesse bei Fischen in der Regel noch in
der Eihiille stattfinden, konnen Schadstoffexposition und Beobachtungsperiode auf sehr frithe Ent-
wicklungsstadien der Eier beschrinkt werden, bei denen aufgrund der Entwicklung des Zentralen
Nervensystems noch kein Schmerzempfinden vermutet werden kann (Nagel & Isberner 1998, Strmac
1999). Nach nationalem und EU-Tierschutzrecht gilt der Fischeitest mit Danio rerio iiber 48 h nicht
als Tierversuch (Ensenbach 1999) und wurde aufgrund seiner hervorragenden Korrelation zu /n vivo-
Befunden als Ergdnzungs- bzw. Ersatzmethode fiir den Fischtest nach der DIN 38412 vorgeschlagen
(Lange et al. 1995), welcher nach dem Chemikalien- und Abwasserabgabengesetz derzeit noch zwin-
gend fiir die Beurteilung von Wasserinhaltsstoffen und Abwissern vorgeschrieben ist. Wéhrend der
Projektlaufzeit befand sich der Fischeitest mit Danio rerio auf Betreiben des Umweltbundesamtes in
der Normierung durch einen DIN-Arbeitskreis (Nagel & Isberner 1998). Seit Februar 2001 liegt eine
DIN-Norm (DIN 38415-6) fiir diesen Biotest vor.

Aus den oben genannten Griinde wurde der Fischeitest in dieser Studie zur Untersuchung der
toxischen und teratogenen Wirkung komplexer Umweltproben eingesetzt, nicht zuletzt da es sich um
ein Testsystem handelt, das eine hohe Ubertragbarkeit und auch Relevanz fiir das Freiland erwarten
lasst. Ein besonderer Vorteil des Fischeitests ist, dass er im Gegensatz zum Zelltest mit RTG-2-Zellen
nicht nur mit wéssrigen Umweltproben, sondern auch mit nativen Sedimenten durchgefiihrt werden
kann (Ensenbach 1998, 1999).

Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis. Der Bakterienkontakttest mit Arthrobacter
globiformis bzw. Bacillus cereus stellt ein In vitro-Testverfahren dar, bei dem durch die kurze Genera-
tionszeit der Bakterien nicht nur akute, sondern auch chronische Toxizitdt untersucht werden kann
(LiB 1997). Dieses Biotestverfahren wurde bereits mehrfach fiir die Untersuchung von nativen Sedi-
menten eingesetzt (Ahlf et al. 1997, Fretwurst et al. 1997, Gratzer & Ahlf 1999a, Heise et al. 2000,
Henschel et al. 1997a, b, Lil 1997, Lil & Ahlf 1997, Ronnpagel et al. 1998, 1995) und befand sich
wihrend der Projektlaufzeit in einer DIN-Validierung (Gratzer & Ahlf 1999a). Der Bakterienkontakt-
test ist Bestandteil einer Testbatterie, die von Gratzer & Ahlf (1999a) im Rahmen eines UBA-Projek-
tes zur Erarbeitung von Qualitdtskriterien fiir Sedimente validiert wurde. Der Bakterienkontakttest
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konnte im Rahmen einer Diplomarbeit am Zoologischen Institut etabliert und auch an einer Reihe von
Monosubstanzen validiert werden (Winn et al. 1999).

In diesem Promotionsprojekt sollten die Befunde des Arthrobacter-Assays direkt mit den anderen /n
vitro-Bioassays verglichen werden konnen, die tiberwiegend mit organischen Extrakten durchgefiihrt
wurden. Daher erschien neben der Testung von nativen Sedimenten (hohe Relevanz der Befunde) auch
die Uberpriifung acetonischer Extrakte sinnvoll. Der Dehydrogenase-Assay mit Arthrobacter globifor-
mis wurde in der Vergangenheit nur mit nativen Sedimenten, wéssrigen Eluaten und Porenwéssern
durchgefiihrt (LiB & Ahlf 1997), so dass er zundchst im Rahmen einer Diplomarbeit an die Unter-
suchung organischer Extrakte adaptiert wurde (Winn et al. 1999).

Als Dauer fiir die Inkubation mit dem Farbstoff Resazurin (Nachweis fiir die Dehydrogenase-Akti-
vitét, siche Abschnitt 2.6.3) werden in DIN-Entwurf 20-60 min angegeben, wobei der Umsatz von
etwa 30 % des Resazurins im Kontrollansatz ohne Bakterien als Zeitpunkt fiir Beendigung der Exposi-
tion angegeben wird. Abb. 3.1 zeigt den Verlauf des Resazurinumsatzes aus drei unabhéngigen Test-
ansétzen. Die angestrebten 70 % des Resazurinumsatzes wurden bei wissrigen Proben durchschnitt-
lich erst nach 100 bis 110 min erreicht, so dass eine einheitliche Inkubationszeit von 105 min nach
Zugabe des Resazurins gewihlt wurde. Gegeniiber der DIN-Vorschrift bedeutete dies eine mehr als
50%ige Verldngerung. Im Gegensatz dazu wurden 30 Prozent Abnahme des Resazurins bei den Sedi-
mentkontakttests erst nach ein bis zwei Stunden erreicht. Diese geringe Standardisierbarkeit des Bio-
tests erschien in Anbetracht der unterschiedlichen Expositionszeiten problematisch, konnte aber auch
bei DIN-Ringtests von verschiedenen Labors bestétigt werden (Gratzer & Ahlf 1999a). Eine Unter-
suchung der bakterientoxischen Wirkung des Losungsvermittlers fiir die organischen Extrakte
(DMSO) konnte eine statistisch signifikante Wirkung ab etwa 3 % (v/v) DMSO nachweisen (Winn et
al. 1999, Abb. 3.2), so dass die spiteren Versuche mit einer Hochstkonzentration von 2 % DMSO im
Testansatz durchgefiihrt wurden.
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Ames-Test. Der Ames-Test wurde in der Biotest-Batterie eingesetzt, da fiir ihn eine grole Anzahl von
Referenzdaten zum mutagenen Potenzial von Monosubstanzen vorliegen und er als DIN-Gelbdruck
(DIN 38415-4) und OECD-Guideline-Entwurf (OECD 1997) vorliegt und daher als gut standardisiert
zu bewerten ist. Der Ames-Test wurde oftmals fiir die Untersuchung von Sedimenten und Schweb-
stoffen zum Teil in Kombination mit Bioassay-dirigierten Fraktionierungen eingesetzt, so dass eine
grofle Vergleichsdatensammlung zur Verfiigung stand (Abe & Urano 1996, Broman et al. 1994,
Fernandez et al. 1992, Griest et al. 1995, Grifoll et al. 1988, 1990, Hoke et al. 1994, Jarvis et al. 1996,
Johnson & Long 1998, Lindstrom-Seppa et al. 1998, Marvin et al. 1995, Marvin et al. 2000a, Metcalfe
et al. 1990, Papoulias & Buckler 1996, Papoulias et al. 1996, Sallmolloff et al. 1983, Vahl 1997,
Zeiger & Pagano 1984). Zudem ist seine Korrelation zur Kanzerogenitit und zu pathologischen Ver-
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dnderungen bei Organismen im Freiland wiederholt dokumentiert worden (de Maagd 2000, Metcalfe
et al. 1990, Zietz & Pfeiffer 2000).

Comet-Assay. Als eukaryontischer Genotoxizitdtstest in der Biotest-Batterie wurde der Comet-Assay
eingesetzt, ein einfacher und schnell durchfiihrbarer Test, mit dem DNA-Schéaden auf dem Niveau der
Einzelzelle detektiert werden konnen (Cotelle & Ferard 1999, Fairbairn et al. 1995, McKelvey-Martin
et al. 1993). Nachweisbare Effekte sind Einzel- und Doppelstrangbriiche, AP (apurinische/apyrimi-
dinische)-Stellen, Cross Links und die Intensitét der zelluldren Reparatur, ein indirektes MaB fiir die
Bildung von Addukten (Schnurstein 2000, Schnurstein et al. 1999). Der Comet-Assay wurde neben
anderen In vitro-Genotoxizitétstests (etwa dem Ames- und umu-Test sowie der alkalischen Filterelu-
tion) in dem BMBF-Verbundprojekt ,,Erprobung, Vergleich, Weiterentwicklung und Beurteilung von
Genotoxizititstests fiir Oberflichengewédsser™ an Algen, Protozoen, Mollusken, Fischen, Primér- und
permanenten Zellkulturen erfolgreich erprobt und validiert (Braunbeck et al. 2000). Im Abschluf3be-
richt dieses Projektes wurde der Comet-Assay als eukaryontischer Genotoxizitétstest fiir die Unter-
suchung von Oberflichenwasserproben empfohlen (Grummt 2000). Der Comet-Assay erwies sich
auch fiir die Untersuchung von Abwasserproben (Hollert et al. 1996), von Sedimenten (Brack et al.
1998, Devaux et al. 1998, Hollert et al. 1999c, Kammann et al. 2000, Nehls et al. 1998, Pandrangi et
al. 1995, Steinert et al. 1998, Strmac 1999, Zipperle & Deventer 2000) und von Luftstéduben (Cotelle
& Ferard 1999, Poli et al. 1999) als geeignet. Ein grofer Vorteil des Comet-Assays im Vergleich zu
anderen Genotoxizitdtstests ist zweifelsohne, das er mit fast jedem eukaryontischen Zelltyp un-
abhéngig vom Zellzyklus durchgefiihrt werden kann. Dadurch ergibt sich prinzipiell die Moglichkeit,
die labornahen /n vitro-Befunde aus Untersuchungen mit permanenten Zelllinien etwa mit Comet-Er-
gebnissen aus Organismen zu vergleichen, die direkt im Okosystem exponiert wurden (Schnurstein
2000, Schnurstein et al. 1999).

Dot-Blot-Assay. Vitellogenin, welches als Vorlduferprotein des Dotters oviparer Vertebraten in der
Leber synthetisiert wird, stellt einen anerkannten Endpunkt fiir den Nachweis Ostrogener Aktivitét
(xeno)-0strogener Substanzen dar (Islinger et al. 1999, Pelissero et al. 1991, Sumpter & Jobling 1995,
OECD 2001a, b). Unter natiirlichen Bedingungen wird Vitellogenin und die dem Protein zugrunde
liegende mRNA ausschlielich in weiblichen Organismen synthetisiert, jedoch sind auch ménnliche
Fische nach entsprechender Stimulation in der Lage, dieses Protein zu produzieren (Anderson et al.
1996, Copeland et al. 1986, Tyler et al. 1996).

Im Rahmen der hier eingesetzten Biotestbatterie wurde der Vitellogenin-Nachweis im Dot-Blot/RNA-
se-Protection-Assay mit isolierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle als Screeningmethode zur
Ermittlung des endokrin wirksamen Schéadigungspotenzials von Wasser- und Abwasserproben, Sedi-
menten sowie Schwebstoffen eingesetzt (Hollert et al. 1999, Islinger et al. 1999a, b). Zweifelsohne
stellt die Messung der Vitellogenin-Induktion in Primérkulturen von Hepatocyten aus der Regen-
bogenforelle einen aufwendigeren Biomarker dar als die artifiziellen, fiir ein schnelles Screening adap-
tierten Reporter-Gen-Assays (Islinger et al. 1999a, b). Die Vorteile der Hepatocytenprimarkultur lie-
gen jedoch in der Komplexitit des Bewertungssystemes: Die hohe Biotransformationskapazitit der
Leberzellen erlaubt auch die Untersuchung von ostrogen aktiven Stoffwechselmetaboliten wie zum
Beispiel Methoxychlor. Somit kann nicht nur die direkte dstrogene Aktivitdt bestimmt, sondern auch
eine Metabolisierung von Xenobiotica durch Enzyme der Leber mit einbezogen werden (Islinger et al.
1999a).

Dioxin-dhnliche Wirksamkeit. Zum Nachweis der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit von Umweltproben
wurde der EROD-Assay mit embryonalen Hiihnerleberkulturen in die Biotestbatterie integriert.
Organkulturen von Lebern und Primérhepatocyten wurden oftmals zur Bewertung des dioxin-dhn-
lichen Potenzials von Monosubstanzen und Umweltproben herangezogen (Bosveld et al. 1997, Brun-
strom & Halldin 1998, Kennedy et al. 1996, Machala et al. 1996, Matlova et al. 1995). In Skandi-
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navien wurde der EROD-Assay mehrfach erfolgreich fiir ein Risk-Assessment von Sedimenten und
Schwebstoffen eingesetzt (Brunstrom et al. 1995, Engwall et al. 1998a, 1997a,b 1996, 1994, Norrgren
et al. 1998). Ahnlich wie bei der endokrinen Wirksamkeit wurde auch hier ein komplexes biologisches
Testsystem (Organkultur intakter embryonaler Hiithnerlebern) mit umfassenden metabolischen Fahig-
keiten gegeniiber kiinstlichen Zellkultursystemen mit Reporter-Gen-Assays (Hilscherova et al. 2000,
Kannan et al. 2000, 1999, Murk et al. 1996, Richter et al. 1997) bzw. EROD-Assays an permanenten
Fischzelllinien mit einem weniger komplexen Metabolismus (Brack et al. 2000, Lee et al. 1993, Ville-
neuve et al. 1997) bevorzugt.
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4 Integrierte Sedimentuntersuchungen im Einzugsgebiet des Neckars

4.1 Das Konzept integrierter Sedimentuntersuchungen und bisherige An-
wendungen

Durch die Komplexitit und Dynamik von aquatischen Okosystemen kann der umfassende Beweis fiir
eine nachteilige Umwelt- und Sedimentqualitdt (Weight-Of-Evidence-Approach) nur durch multiple
Qualitdtsabschitzungen erbracht werden (Suter 1997). Da es kein direktes allgemeingiiltiges Verfah-
ren zur Beurteilung der Umweltqualitdt gibt, werden oftmals integrative Umweltuntersuchungen
durchgefiihrt. Integrierte Sedimentbewertungen stellen ein Konzept dar, mit dem die komplexen
Mischungen von Umweltchemikalien in Sedimenten unter Sicherstellung der 6kologischen Relevanz
untersucht und bewertet werden konnen (Ubersichten bei Ahlf 1995, Ahlf et al. 1991, Chapman 2000,
Chapman et al. 1992). Zu ,,integrierenden Beurteilungen* kommt es nach Chapman et al. (1992) auf
dem Weg von Untersuchungen, die verschiedene Messungen der Umweltqualitit zum Zweck einer
umfassenden Beurteilung des Systemzustandes kombinieren. Diese Messungen bestehen mindestens
aus drei der folgenden fiinf Komponenten (Ahlf 1995): (1) chemische Sedimentanalysen, (2) Sedi-
menttoxizitétstests, (3) Geweberiickstandsanalysen, (4) pathologische Untersuchungen und (5) bio-
zonotische Untersuchungen (Tab. 4.1). Obwohl jede einzelne dieser fiinf Komponenten wichtige In-
formationen zum Sedimentzustand bietet, gelangt keine von ihnen zu umfassenden Aussagen (Tab.
4.1): mittels chemischer Analytik kann die Anwesenheit und Konzentration von Schadstoffen im Sedi-
ment erfasst werden, sie erlaubt aber keine Aussage liber die Bioverfiigbarkeit und Wirkung der Subs-
tanzen. Sedimenttoxizitétstests im Labor geben zwar Aufschluss liber die Toxizitdt an den getesteten
Organismen und Testsystemen, doch ist die Extrapolation der Daten auf Organismen im Freiland

Tab. 4.1. Komponenten fiir integrierte Umweltuntersuchungen und daraus abzuleitende Informationen, nach
Chapman et al. (1992).

Information
Komponente
Vorhanden Fehlend
Sediment-Chemie e  Gegenwart und Konzentration analysierter e  Bioverfiigbarkeit der Stoffe
Schadstoffe e  Gegenwart und Konzentration nicht ana-
lysierter Schadstoffe
Sediment-Biotests e Labor-Antworten durch Organismen bzw. e  Antworten bei nicht durchgefiihrten
In  vitro-Testverfahren unter  Testbe- Testverfahren und nicht eingesetzten
dingungen Organismen
e  Antworten im Freiland
Gewebe-Chemie e  Gegenwart und Konzentration analysierter o  Effekte der nachgewiesenen Stoffen im
Schadstoffe in Organismen und Geweben Gewebe
Bioverfligbarkeit Gegenwart chemisch transformierter
Chemikalien
Gegenwart und Konzentration nicht
untersuchter Schadstoffe in Organismen
und Geweben
Pathologie Gegenwart und Stirke untersuchter Effekte Okologische Effekte pathologischer Re-

Struktur der Biozonose

in Organismen und Geweben

Gegenwart und Anzahl der Taxa, Abun-
danzen

sultate

Gegenwart und Stdrke nicht untersuchter
Effekte in Organismen und Geweben

Kausalitit (z. B. natiirliche versus
anthropogene Griinde)

Relevanz auf dem Niveau des Okosys-
tems
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problematisch (Zimmer & Ahlf 1994). Im Idealfall werden integrierte Sedimentbewertungen mit allen

fiinf Komponenten durchgefiihrt, um ein Bild von der dkologischen Signifikanz der kontaminierten

Sedimente zu erhalten. Dies ist anzuraten, da kontaminierte Sedimente nicht nur die sedimentbewoh-

nenden, sondern (iiber Wechselwirkungen mit der freien Wassersdule) auch Organismen des freien

Wassers schadigen konnen (Chapman et al. 1992). Integrierte Sedimentbewertungen mit allen fiinf

Komponenten wurden aufgrund der hohen Kosten und des hohen Aufwandes nur selten durchgefiihrt

(Ubersichten bei Chapman 1992, Chapman et al. 1992, Ginn & Pastorok 1992, Pascoe et al. 1994,

Pascoe & DalSoglio 1994, Stebbing et al. 1992). Aber auch aus inhaltlichen Griinden sind solche kom-

plexe Studien nicht immer erforderlich, da Fragestellung und Untersuchungsziel die Anzahl der einge-

setzten Komponenten bestimmen. Soll beispielsweise geklért werden, ob ein bestimmtes Sediment
kontaminiert und toxisch ist und ob Lebensgemeinschaften im Sediment Schadeffekte zeigen, so ge-
niigt ein vereinfachter, kostengilinstigerer 3-Komponenten-Ansatz der integrierten Bewertung (Ahlf

1995). Nach Chapman et al. (1992) sollte in diesem Falle eine sogenannte Sedimentbewertungstriade

aus den Komponenten Sedimentchemie, Sedimenttoxizitét in biologischen Tests und der Messung von

Feldeffekten der benthischen Lebensgemeinschaft (z.B. Pathologie oder Struktur der Biozonose) ein-

gesetzt werden (Abb. 4.1).

Das methodische Prinzip der Sedimenttriade basiert auf verschiedenen Messungen zu drei Komponen-

ten:

e Chemische Konzentrationen von organischen und anorganischen Schadstoffen im Sediment, quan-
tifiziert mit der niedrigst moglichen Nachweisgrenze.

e Ermittlung und Quantifizierung der Toxizitdt mit Hilfe von Bioassays. Nach Chapman et al.
(1992) basiert eine ideale integrierte Bewertung auf einer Biotestbatterie mit einer Vielzahl von
Endpunkten und Organismen bzw. Testsystemen verschiedener hierarchischer Stufen biologischer
Organisation. Neben akuten Effekten kdnnen als Messungen auch cytotoxische, chronische, sub-
letale, gentoxische und mutagene Effekte untersucht werden (Chapman 1990, Chapman et al.
1992). Die Biotests sollten dabei moglichst mit einer direkten Exposition gegeniiber dem nativen
Sediment oder mit den Expositionspfaden Eluaten, Extrakten und Porenwissern durchgefiihrt wer-
den (Chapman et al. 1992).

e Erfassung des In situ-Zustandes. Hier werden oftmals Struktur und Funktion der benthischen In-
fauna-Biozonosen herangezogen, weil die Organismen relativ ortspezifisch und ortsstindig sind.
Als hiufige Parameter werden die Anwesenheit verschiedener Taxa und deren Abundanzen, Do-
minanzverhéltnisse sowie Diversitdt verwendet.

Die ermittelten Befunde aus den Komponenten Sedimentchemie, Biotests und Bestandsaufnahme im
Freiland werden fiir die Sedimenttriade auf einer quantitativen Basis verglichen. Eine besondere Be-
deutung haben hierbei Referenzsedimente, die moglichst anthropogen nicht belastete Sedimente mit
einer vergleichbaren hydrologischen und 6komorphologischen Struktur (wie die untersuchten konta-
minierten Standorte) darstellen sollten. Die Auswahl der Referenzsedimente besitzt einen groflen Ein-
fluss auf die Ergebnisse der Studie und sollte daher mit groBBer Sorgfalt und Expertenwissen durchge-
fiihrt werden. Chapman et al. (1992) verweisen darauf, dass bei umfassenden Sedimenttriaden generell
die Standorte mit der geringsten Kontamination als Referenzen bestimmt werden. Zur Quantifizierung
der Belastung werden in der Regel ,,Ratio-to-Reference(RTR)-Werte ermittelt, die sich aus der Divi-
sion der Einzelparameter durch die entsprechenden Referenzwerte ergeben. Die Auswertungen konnen
unter der Verwendung von Expertenwissen zu deskriptiven und numerischen Kriterien der Sediment-
qualitét fiihren und dienen folgenden Zwecken (nach Chapman et al. 1992) :

e Identifizierung und Differenzierung durch Schadstoffe kontaminierter Probennahmestandorte im
Vergleich zu Referenzarealen
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o Erfassung des Ausmalles der schadstoffinduzierten Beeintrachtigung des Sedimentes mit Hilfe
eines nicht-numerischen, die Vielzahl der Kontaminanten beriicksichtigenden Verfahrens. Vor
allem Standorte, die weder eindeutig kontaminiert noch eindeutig unkontaminiert sind (sog. Grau-
zonen), sollten so differenziert werden

e Ermittlung der Schadstoffkonzentrationen im Sinne von numerischen Sedimentqualitétskriterien
(SQC), die entweder immer mit Effekten verbunden sind oder niemals Effekte bewirken

e Bewertung und Prioritdtenbildung der untersuchten Standorte und ihrer Umweltsignifikanz im
Hinblick auf eine Sanierung

e Beschreibung 6kologischer Beziehungen zwischen Sedimenteigenschaften und Organismen

e Voraussage, an welcher Stelle im Okosystem Sediment eine toxizititsabhingige Beeintrichtigung
auftreten wird

Die Formulierung méglicher Schlussfolgerungen aus den Befunden wird durch die 4 priori-Struktur
des Untersuchungskonzeptes vorgegeben und ist fiir die hdufig angewandte Form der Sedimenttriade
mit den Komponenten Sedimentchemie, Sedimenttoxizitit und Biozonosestruktur in Tab. 4.2 dar-
gestellt.

Tab. 4.2. A priori Entscheidungsmatrix mit Schlussfolgerungen aus positiven (®) und negativen (o) Befunden
der verschiedenen Untersuchungskomponenten einer Sedimenttriade in Relation zu Kontrollen und Referenzen
(modifiziert nach Chapman 1990, Chapman et al 1992 , 1996).

Triade-Komponenten

Maogliche Schlussfolgerungen

Chemie Biotest In situ-Effekt

° ° ° Starke Beweislast fiir eine kontaminationsbedingte Herabsetzung der

Sedimentqualitit
le) ¢} Starker Beweis fiir keine Herabsetzung der Sedimentqualitét

Chemikalien sind nicht bioverfiigbar oder werden detoxifiziert

o ° o Ungemessene Schadstoffe oder Bedingungen liegen vor, die eine poten-
zielle Qualitdtsminderung anzeigen

o o ° Die Anderungen in situ wurden nicht von toxischen Substanzen hervor-
gerufen

o o ¢} Toxische Substanzen belasten das System
Nicht analysierte Schadstoffe vermindern die Sedimentqualitit

o o ° Kontaminanten sind im Biotest nicht bioverfiigbar oder die Anderung in

situ erfolgt nicht aufgrund toxischer Stoffe

Bisherige Anwendungen

Integrierte Sedimentbewertungen wurden insbesondere im angelsidchsischen Raum (Canfield et al.
1994, Carr et al. 1996a, 2000, Chapman 1990, Chapman et al. 1996, Green & Montagna 1996, Hall et
al. 1998, Leppanen et al. 1998, Long 2000a, b, Pascoe et al. 1994, Wildhaber & Schmitt 1998), in
Russland (Leslie et al. 1999), vor der Insel Hong Kong (Shin & Fong 1999), in der Tschechischen
Republik (Machala et al. 1998, Staffova et al. 1998), am Golf von Cadiz (DelValls et al. 1998c) sowie
im Bereich der Nordsee (Chapman 1992, Karbe et al. 1992, 1994), am Rhein (Hendricks 1994) und an
der Elbe (Karbe et al. 1992, 1994) durchgefiihrt. Tab. 4.3 gibt eine exemplarische Ubersicht iiber
durchgefiihrte integrierte Sedimentuntersuchungen und den dabei untersuchten Parametern. Bei den
eingesetzten Sedimenttoxizititstest ist die Dominanz von akuten und chronischen Toxizitétstests
offensichtlich, wogegen Untersuchungen mit spezifischen Endpunkten (wie Genotoxizitit, Mutageni-
tit, endokrine und dioxin-dhnliche Wirksamkeit) eher die Ausnahme bilden. Wahrend in frithen Stu-
dien die Befunde der einzelnen untersuchten Triade-Komponenten bis auf jeweils einen Indexwert re-
duziert und in Form von dreiseitigen Graphiken présentiert wurden (Chapman 1990, Chapman et al.
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1992), weist Chapman (2000) darauf hin, dass diese Datenreduktion zu einem substanziellen Informa-
tionsverlust fiihrt. In der jlingsten Zeit wurden daher verschiedene multivariate Methoden fiir die Be-
wertung der einzelnen und der kombinierten Sedimentqualitétskriterien eingesetzt (Chapman 1996,
Chapman et al. 1997, DelValls et al. 1998b, d, Paine et al. 1996, Shin & Fong 1999). DelValls et al.
(1998c) haben vor dem Hintergrund einer einfachen Interpretation auch durch Nichtwissenschaftler
eine Bewertungsmethode vorgestellt, bei der die Belastung nicht nur auf den Referenzstandort sondern
auch auf den am hochsten belasteten Standort bezogen wird.

Tab. 4.3. Literaturiibersicht iiber bisherige Anwendungen der Sedimentbewertungstriade und der jeweils unter-

suchten Parameter.

Sedimentchemie

Sedimentbiotest

In situ-Aufnahme

Zitat, Ort,
Bemerkungen

Schwermetalle, PAHs,
PCBs, Phtalate, Chor-
benzene, PCDD/Fs, Or-
ganochlorpestizide, Tri-
butylzinn

Akute und chronische Toxizitdt bei
verschiedenen Spezies (z.B. Rhe-
poxynius abronius (C), Neanthes sp.
(P)), In vitro-Bioassays, P450-Induk-
tion. Einsatz unterschiedlicher Ex-
positionspfade

Bestimmung des Makrozoo-
benthos aus Sedimentproben:
Taxazahl, Abundanzen, Do-
minanzverhéltnisse

Review bei Ginn & Pas-
torok (1992): Puget Sound,
Washington State, USA.
Bioakkumulation orga-
nischer und anorganischer
Schadstoffe in Geweben,
Beispiel fiir einen 5-Kom-
ponentenansatz

Schwermetalle in Sedi-
menten und Porenwis-
sern, Sequentielle Ex-
traktion fiir Spezifizie-
rung der Bindung, SEM,

AVS, Organochlorpes-
tizide, PAHs, PCBs,
Metallbioakkumulation

bei Hyalella azteca (C)

Akute Toxizitdt, an Porenwasser und
z. T. Gesamtsediment: Daphnia
magna (C), Hyalella azteca (C),
Chironomus riparius (D), Onco-
rhynchus mykiss (V), Vibrio fischeri
(B) Exposition von juvenilen und
adulten Regenbogenforellen iiber
Wasser und Futter. Lipidperoxida-
tion, Histologie

Bestimmung des Makrozoo-
benthos aus Sedimentproben,
Taxanzahl, Abundanzen, Do-
minanzverhéltnisse ~ Unter-
suchungen von Mentum- und
ggf. Liguladeformationen bei
Chironomiden. Zunahme der
Taxa von Chironomiden bei
belasteten Standorten

Besser et al. (1996), Brum-
baugh et al. (1994), Can-
field et al. (1994), Farag et
al. (1994), Ingersoll et al.
(1994), Kemble et al.
(1994), Ubersicht bei Pas-
coe et al. (1994). Oberer
Clark Fork River, Mon-
tana, USA

KorngroBle, Schwerme-
talle, AVS, SEM fiir Zn,
Cu und Ni, TOC, Was-
sergehalt

Festphasentest mit Grandidierella
japonica (C), Porenwassertoxizitit
als Fertilitits- und Embryotoxizitéts-
test mit Arbacia punctulata (E)

Gesamtartenzahl, Abundan-
zen, Diversitidt und Eveness

Carr et al. (1996b). Galves-
ton und West Bay am Golf
von Mexiko, Texas, USA

TOC, AVS,
Schwermetalle,
PCBs, Organozinnver-
bindungen, PCDDs/
PCDFs, Organochlorpes-
tizide, Ammonium

SEM,
PAHS,

Biotestbatterie zur akuten und chro-
nischen Toxizitdt mit 13 Parametern
(Fische, Zooplankton, benthischen
Invertebraten, Phytoplankton, Mak-
rophpyten und Mikroorganismen)
u.a. Embryotoxizitit an Pimephales
promelas (V), Expositionspfade: Ge-
samtsediment, Porenwasser und Elu-
at

Bestimmung bis auf Fa-
milien- oder mdglichst Art-
niveau, Berechnung der Di-
versitdt, Mean-tolerance-to-
pollution-Index nach Lenat

Wildhaber &  Schmitt
(1998). Indiana River,
Saginaw River und Buffalo
River, Great Lakes, USA

EPA-Metalle, 15 PAH:s,
Chorbenzene, Summe
Phenole, AVS, TOC,

Summe Cyanide, Korn-
grofle

Akute und teilweise chronische
Toxizitdt bei Rhepoxynius abronius
(C), Neanthes arenaceodentata (P),
Mytilus edulis (B)

Bestimmung des Makrozoo-
benthos aus Sedimentproben:
Taxazahl, Abundanzen, Do-
minanzverhéltnisse

Chapman et al. (1996).
Kiiste vor Victoria, Kanada

Akute Toxizitdt Melita longidactyla
(C) und Tapes philippinarum (B)

Makrozoobenthos, Abundan-
zen

Shin & Fong (1999). Kiiste
Hong Kongs

Schwermetalle Cd, Cr,
Cu, Ni, Pb, Zn

68

Physiologische Besonderheiten an
Hydropsyche pellucidula (T): Kiem-
enschidden und Analpapillenverfir-
bung

Diversitit des Makrozoo-

benthos

Leslie et al. (1999). Fluss
Chusovaya, Stdliches
Ural, Russland. Bioakku-
mulation von Schwerme-
tallen in  Hydropsyche
pellucidula
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Fortsetzung Tab. 4.3

Schwermetalle, 16
PAHs, 7 PCBs, Organo-
chlorpestizide, EOX,

Mineral6l, Néhrstoffe

Akute Toxizitdt mit Vibrio fischeri
(B), Brachionus calyciflorus (R),
Thamnochephalus  platyurus (C),
chronische Toxizitdt mit Daphnia
magna (C), Chironomus riparius (D)

An Sedimentproben: Abun-
danzen und Diversitit von
Chironomiden, Oligochaeten
und Bivalviern

De Jonge et al. (1999).
Uberflutungsflichen ~ am
Rheinzufluss Waal, Nie-
derlande,Schwermetallbio-
akkumulation in Tubifex.

Biotic sediment index BSI,
Mentumdeformationen  bei
Chironomiden in situ

Heylen & dePauw (1999).
Nicht beschiffbare Wasser-
laufe in Flandern, Belgien

PAHs, PCBs, PCDD/Fs,
Organochlorpestizide,
Alkylphenole

Cytotoxizitét, endokrine und dioxin-
dhnliche Wirkung mit fraktionierten
organischen Sedimentextrakten an
transfizierten permanenten Zellinien
HA4IIIE-luc (aus Rattenleber) und
MCF7-luc (humane Brustkrebs-Kar-
zinom-Zellen)

nicht spezifiziert

Machala et al. (1998), Staf-
fova et al. (1998). Region
Zlin, Tschechische Repu-
blik

Schwermetalle,  Korn-
grofBenverteilung, Orga-
nischer Kohlenstoff,
Lineare Alkylbenzensul-
fonate (LAS)

Akute und chronische Toxizitéit, Ge-
samtsediment: Mikrodeutopus gryl-
lotalpa (C), Ruditapes phillipinarum
(B), Eluat: Crassostrea angulata (B),
Sparus aurata-Larven (V), Poren-
wasser: Brachionus plicatilis (R)
Vibrio fischeri (B)

Aufnahme des Makrozoo-
benthos, Abundanz, Biomas-
se, Diversitdt, Eveness, Do-
minanzverhiltnisse, Vertei-
lung der taxonomischen
Hauptgruppen

DelValls et al. (1998 b, c,
d). Golf von Cadiz, Spa-

nien

Quecksilber in verschie-
denen Bindungsformen,

Bioakkumulation von
Schwermetallen in
Fischen, Bioakkumula-

tion von PCBs in Mytilus
edulis und Dreissena
polymorpha

Akute und chronische Toxizitdt mit
Eluaten an Daphnia magna (C),
Gammerus pulex (C), Hydra littora-
lis (Cn), Wasserproben: P450- und
EROD-Induktion bei Leuciscus idus
und Limanda limanda (V), DNA-
Adukte bei Limanda limanda, Bat-
terie von bakteriellen Genotoxizitdts-
tests

Makrozoobenthos, Artenver-
teilung, Diversitdt, Sapro-
bienindex, Erarbeitung einer
Klassifikation fiir Chirono-
miden

Ubersichten bei Karbe et
al. (1992, 1994). Elbe und
Nordsee, Biotox-Pro-
gramm [ und II

Schwermetalle As, Cd,
Cu, Hg, Pb, Zn, Summe
Kohlenwasserstoffe,
PAHs

Akute und chronische Toxizitdt bei
verschiedenen Spezies (z.B. Rhe-
poxynius abonius (C), Neanthes
arenaceodentata (P), Crassostrea
gigas, Mya arenaria (B), Vibrio
fischeri (B), Biomarker: EROD-In-
duktion und Stoffwechselenzyme,
Histologie, Teratogenitdt, Metallo-
thioneine bei Limanda limanda (V)

Makrozoobenthos und Meio-
fauna: Biomasse, Abundan-
zen, Diversitit, Eveness

Chapman (1992), Stebbing
et al. (1992) Bremerhafen—
Workshop der ICES/IOC.
Zwei Transekte in der
Nordsee: Bohrinsel und
von der Miindung der Elbe
bis in die Deutsche Bucht,
Nordsee

Legende: B=Bakterium, Cn=Cnidaria, R=Rotatoria, C=Crustacea, D=Diptera, T=Trichoptera, P=Polychaeta, E=Echinoder-

mata, V=Vertebrata

4.2

Ausgangspunkt und untersuchte Fragestellungen

Wihrend insbesondere in angelsdchsischen Landern, aber auch in der Bundesrepublik Deutschland im
Bereich der Nordsee, der Elbe und des Unterlauf des Rheins integrierte Sedimentbewertungen durch-
gefiihrt wurden (vgl. Abschnitt 4.1), existieren bisher noch keine multiplen Qualititsabschédtzungen fiir
siiddeutsche FlieBgewisser. Die bisherigen Triadestudien untersuchten iiberwiegend marine Oko-
systeme und das Potamal groBer FlieBgewisser, wogegen die Untersuchung kleiner FlieBgewisser,
speziell im Oberlauf, bisher vernachlissigt wurde. Wiahrend sich bei groflen Einzugsgebieten ein Risk
Assessment durch einen groBen Anteil diffuser Eintrdge oftmals als schwierig erweist, konnen bei
kleinen Einzugsgebieten durch die a priori leichtere Identifizierung von Punktquellen und ihrer Be-
seitigung hiufig hohere Erfolge beziiglich einer Verbesserung der Gewisserqualitét erzielt werden. Im
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Sinne einer Toxicity Reduction Evaluation (TRE) besteht somit ein groBer Forschungs- und Hand-
lungsbedarf bei der Bewertung von FlieBgewéssern in Abhéngigkeit von Threr GroBe.

Mit dieser Studie sollte nicht nur eine integrierte Untersuchung ausgewihlter baden-wiirttember-
gischer FlieBgewésser durchgefiihrt werden, sondern durch die Untersuchung von FlieBgewéssern mit
unterschiedlich groBen Einzugsgebieten und geologischen Situationen auch ein Beitrag zur Erarbei-
tung eines allgemeinen flieBgewéssertypologischen Untersuchungs- und Bewertungskonzeptes fiir
aquatische Systeme geleistet werden. Folgende Fragestellungen werden im Rahmen dieser integrierten
Sedimentuntersuchungen im Einzugsgebiet des Neckars untersucht:

Chemische Analytik
¢ Sind die Konzentrationen organischer und anorganischer Schadstoffe in Wasser und Sediment im
Vergleich zu Referenzstandorten erhoht?

Biotests

e Eignet sich die erarbeitete Biotestbatterie (Abschnitt 3) fiir die Erfassung der toxikologischen,
mutagenen gentoxischen, dioxin-dhnlichen und endokrinen Belastung von Fliegewéssern?

e Wie verteilt sich die 6kotoxikologische Belastung auf die Kompartimente Sediment und Wasser?

e Wie verteilt sich das toxikologische Schiddigungspotential von Sedimenten auf verschiedene Ex-
positionsphasen? Korrelieren die Biotestbefunde der Expositionspfade Festphase und organischer
Extrakt? Lasst sich die bioverfligbare Toxizitédt von nativen Sedimenten mittels Extrakten abschit-
zen?

In situ-Aufnahmen

e Sind die Makrozoobenthos-Biozonosen belasteter FlieBgewésserabschnitte im Vergleich zu Re-
ferenzstandorten in ihrer Struktur geschadigt?

e Welche Makrozoobenthosindices eignen sich fiir die Untersuchung und Bewertung des Sediment-
zustandes bei verschiedenen FlieBgewéssertypen?

Synthese der Einzelkomponenten

e Wie korrelieren die Befunde der einzelnen
Untersuchungskomponenten?

e Welche Schlussfolgerungen fiir die unter-
suchten Standorte erlaubt die A priori-Ent-
scheidungsmatrix ?

e Welche statistischen Methoden eignen sich
fiir die Bewertung der Befunde?

Bestimmung des
Makrozoobenthos
Saprobienindex
Lebensformtypen
Ernahrungsformentypen
Evenness & Diversitat

Identifizidgung

Testgut: Wasser
Okosystem
Testgut: Sediment

Bewertung
natives & konzentriertes Wasser
natives Sediment,

Sedimentporenwasser,
-eluate und -extrakte

Weiterfiihrende Fragestellungen
e Eignet sich das Konzept fiir die Untersuchung
von FlieBgewdssern mit kleinen Einzugsge-

bieten?

Biotests Chemische Analytik

Toxizitét Limnochemische Parameter
Genotoxizitat Organische Analytik

Endokrine Wirkung Anorganische Analytik

\_/

e Welche Untersuchungsparameter sollte eine
Triade fiir die Bewertung unterschiedlich
grofler FlieBgewisser enthalten?

e Bringt eine Erweiterung des Konzepts der  Abb. 4.1. Schema fiir eine integrierte Bewertung von
Sedimentbewertungstriade um spezifische  aquatischen Okosystemen durch die kombinierte

Biomarker einen signifikanten Erkenntnisge- Untersuchung von Sediment und Wasser mit /n vitro-
winn gegeniiber konventionellen Triaden ? Biotests, chemischer Analytik und Untersuchung des
Makrozoobenthos.
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4.3 Die Struktur der eingesetzten Triade

Wahrend bei den meisten Sedimenttriaden ausschlielich der Zustand des Sedimentes Untersuchungs-
gegenstand ist, wurde in dieser Studie zusitzlich das Kompartiment Wasser mitberiicksichtigt: Die
integrierte Untersuchung beinhaltete die Komponenten Sediment- und Wasserchemie, Sediment- und
Wassertoxizitdt in biologischen Tests sowie die Erfassung der Struktur der benthischen Biozénosen
(Abb. 4.1). Die Biotests zur toxischen, mutagenen, gentoxischen, endokrinen und dioxin-ghnlicher
Wirksamkeit wurden mit verschiedenen Expositionspfaden durchgefiihrt, um néhere Informationen
iiber die Art des Schadigungspotenzials zu erhalten (vgl. Abschnitt 3). Tab. 4.4 gibt einen detaillierten

Uberblick iiber die untersuchten Parameter.

Tab. 4.4. Uberblick iiber die Parameter, die bei einer integrierten Sedimentbewertung untersucht wurden.

Chemie und Gewisserzustand

Biotests

Makrozoobenthos

Gewiisserzustand:
Wasserstand, Bachbreite

Fliegeschwindigkeit
Sichttiefe
Geruch, Farbung

KorngroBenverteilung des Sedimentes

Limnochemie:

Wassertemperatur, Leitfahigkeit
Sauerstoffsittigung, Sauerstoffgehalt
pH-Wert (W), Redoxpotential (W, S)
Gesamthirte, Carbonathérte
Ammonium, Nitrit, Nitrat

Sulfat

Ortho-Phosphat

Chlorid

Summenparam eter:

SAKys54 (W)
KMnOQOy-Verbrauch (W)
Triibung

AOX (W, S)

BSB;5 (W)
Gesamtkohlenstoff (S)
TOC (S)
Gesamtschwefel (S)

Chemische Analytik:

Metalle As, Pb, Cd, Cr, Cu, Li, Mn, Ni,

Zn (S)

Schwermetalle Pb, Cd, Cr, Cu, Ni (PW)

PAHs (W, S)

PCBs (W, S)

PCDD/Fs (S)

Endokrin wirksame Xenobiotica (W, S)
Pestizide (W, S)

Pthalate (W, S)

Gesamtsediment:

Bakterientoxizitdt mit Arthrobacter globi-
formis und Bacillus cereus
Embryotoxizitit mit Danio rerio

Porenwasser:

Bakterientoxizitit mit Arthrobacter globi-
formis

Mutagenitét, Ames-Test

Cytotoxizitit, RTG-2-Zellen
Embryotoxizitdt mit Danio rerio
Genotoxizitit (Comet-Assay)

Endokrine Wirksamkeit (Dot-Blot)

Sedimenteluat:
Cytotoxizitdt, RTG-2-Zellen
Genotoxizitdt (Comet-Assay)

Sedimentextrakt:

Bakterientoxizitdt mit Arthrobacter globi-
formis

Bakterientoxizitédt mit Vibrio fischeri
Mutagenitét, Ames-Test

Cytotoxizitit, RTG-2-Zellen
Embryotoxizitit mit Danio rerio
Genotoxizitit (Comet-Assay)

Endokrine Wirksamkeit (Dot-Blot)
EROD-Induktion (Hiihnerleberkulturen)

XAD-Wasserextrakt:

Bakterientoxizitit mit Arthrobacter globi-
formis

Mutagenitét, Ames-Test

Cytotoxizitit, RTG-2-Zellen
Genotoxizitit (Comet-Assay)
Endokrine Wirksamkeit (Dot-Blot)

Saprobienindex
Kopplungsanalyse nach Buck

Sauerstoffmindestversorgung
Karlsruher Methode
Rhithron-Erndhrungstypen-Index

Diversitét

Evenness
Saurestufen
Okotoxikologischer Index

Legende: PW=Porenwasser, W=Wasser, S=Sediment
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4.4 Die Probennahmestandorte der Sedimentbewertungstriade

Die integrierte Bewertung wurde an 12 ausgewéhlten Stellen unterschiedlicher Belastung im Einzugs-
gebiet des Neckars durchgefiihrt, welche in vorhergehenden Untersuchungen aufgefallen waren.
Abb. 4.2 zeigt die Lage der Untersuchungsstandorte im Einzugsgebiet des Neckars. Die Auswahl der
Probestandorte erfolgte so, dass stark kontaminierte FlieBgewédsserabschnitte (etwa nach Kldranlagen-
einleitungen) moglichst mit Referenzstandorten verglichen werden konnten. Weiterhin sollten mit der
Auswahl der Gewisser Einzugsgebiete unterschiedlicher Groflen sowie verschiedene geologische und
okomorphologische Situationen erfasst werden. Der Forellenbach bei Heidelberg, als Beispiel eines
MittelgebirgsflieBgewissers mit kleinem Einzugsgebiet im Buntsandstein, wurde mit fiinf Standorten
beprobt. Hier ergab sich die Mdglichkeit, einen stark kontaminierten Gewésserabschnitt (nach Ein-
leitung einer Kldranlage mit einem hohen Anteil an Klinikabwissern) mit einer Referenzstelle und
zwei Standorten nach Zusammenfluss der beiden Quellbdche zu vergleichen. Der Miihlbach bei
Heidelberg, als weiteres FlieBgewidsser mit kleinem Einzugsgebiet, wurde am Oberlauf (Buntsand-
stein) und nach Durchfluss durch verdoltes und landwirtschaftlich intensiv genutztes Gebiet (alluviale
Sedimente, Handschuhsheimer Feld) beprobt. Die 16Bgeprégten FlieBgewésser des Kraichgaus wurden
durch die Elsenz bei Eppingen vor und nach einer Kldranlage und durch den Hilsbach (nahe der Stadt
Eppingen) als landwirtschaftlich gepragte Referenz représentiert. Die Elsenz vertritt in dieser Studie
mit einer GroBe von 542 km? die mittleren Einzugsgebiete (Barsch et al. 1989a). Am staugeregelten
Neckar mit seinem groBen Einzugsgebiet (14.000 km?, Barsch et al. 1994a, Borchert 1983, Hutten-
locher 1972) wurde eine Flachwasserzone bei Eberbach untersucht, an der ein Sedimentationsbereich
mit einem Standort am Einstrom (Referenz) verglichen werden konnte.

Mannheim

Heiligenberg

M2 +o Eberbach
+ M1

Kénigstuhl

Heidelberg F1.‘3.*+F

/?/)e /}7

Heilbronn

25 km | El1+2

Eppingen

Abb. 4.2. Lage der Probennahmestandorte der Sedimentbewertungstriade, El = Elsenz, H = Hilsbach, Eb =

Flachwasserzone Eberbach, F = Forellenbach, M = Miihlbach bei Heidelberg <+ = Probennahmestandorte (modi-
fiziert nach Winn 2000).
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4.4.1 Flieigewisser mit einem kleinen Einzugsgebiet

Die in dieser Studie untersuchten FlieBgewésser mit kleinen Einzugsgebieten befinden sich alle im
Buntsandstein-Odenwald und sind aufgrund ihrer Hohenlage und héhenzonalen Erstreckung dem
montanen bis submontanen Bergbachtyp zuzurechnen (Braukmann 1987). Die naturnahen Abschnitte
dieses Gewissertyps zeichnen sich durch gestreckte Bachldufe in Kerbtilern aus. Die Bachsohlen sind
oft blockreich und konnen Kiesbénke aufweisen. Ein hdufig unausgeglichenes, starkes Gefille bedingt
streckenweise Schnellen oder kleine Wasserfille, allgemein hohe FlieBgeschwindigkeiten und ein
vegetationsarmes Bachbett. Im Buntsandstein-Odenwald gehoren die Béiche iiberwiegend dem geo-
chemischen Grundtyp des gering gepufferten Silikat-Bergbachs an. Der Buntsandstein besteht aus ge-
schichteten, meist tonverkitteten mittel- bis feinkérnigen Sanden, denen nur wenig groberes Kies- und
Feingerollmaterial, meist in Form quarzitischer Kiesel, beigemischt ist. An Unterldufen kann es durch
Anschnitt von LoB- und I168lehmreichen Schichten zu einem Ubergang zum Carbonattyp kommen
(Bostelmann et al. 1994). Eine detailliertere Beschreibung dieser Einzugsgebiete und eine komorpho-
logische Charakterisierung der untersuchten FlieBgewédsserstandorte mit kleinen Einzugsgebieten gibt
Siebert (1999).

Forellenbach bei Heidelberg

Der Forellenbach (Abb. 4.3) entspringt aus mehreren Quellstimpfen im Siidosten des Konigstuhls bei
Heidelberg in 430 m Hohe iiber NN, etwa 200 m siidlich der Fachklinik Konigsstuhl, einer Rehabilita-
tionsklinik der Landesversicherungsanstalt Baden. Nachdem er 1 km in 6stliche Richtung geflossen
ist, beschreibt er einen Bogen in Richtung Stidwesten zur Ortschaft Waldhilsbach. Dort flie3t der

Abb. 4.3. Die bei einer integrierten Sedimenttriade untersuchten Standorte des Forellenbachs, am Siidosthang des
Konigstuhls bei Heidelberg (nach Winn 2000).
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Forellenbach weitgehend verdolt, bis er dstlich der Ortschaft als Hilsbach wieder in naturnahem Zu-
stand verlduft und nach 1-1,5 km auf einer Hohe von 120 m iiber NN in die Elsenz miindet. Die
Hohendifferenz, die der Forellenbach in seinem Verlauf zuriicklegt, betrdgt 310 m. Es handelt sich im
Oberlauf um einen Bergbach der submontanen Stufe (Braukmann 1987). Bis etwa auf die Hohe der
Ortschaft Waldhilsbach durchflief3t der Forellenbach zundchst Schichten des Oberen Buntsandsteins,
die von Gerollen des Mittleren Buntsandsteins {iberdeckt werden. Bei Waldhilsbach wechselt der geo-
logische Untergrund zwischen quartéiren Lehm- und LoBlehm-Ablagerungen und Schichten des Ober-
en und Mittleren Buntsandsteins. Geochemisch zéhlt der Forellenbach somit zu dem Grundtyp des ge-
ring gepufferten Silikatbergbaches (Bostelmann et al. 1994). Das Niederschlagsmittel am siiddstlichen
Konigstuhl liegt bei 850 - 950 mm/Jahr, die mittlere Jahrestemperatur betrdgt 8 — 9 °C. Als Haupt-
windrichtung dominieren hier zu 35 % Siid-Siidostwinde, aber auch West-Nordwestwinde (26 %) und
Nordostwinde (25 %) kommen verhéltnisméBig héufig vor (Eichler et al. 1995). Der Forellenbach hat
eine Gesamtldnge von 5,3 km, die maximale Bachbettbreite betréigt 2 m und die maximale Tiefe 40
cm. Im Jahr 1999 wurden die Quellbereiche am Konigstuhl als Wasserschutzgebiet ausgewiesen. Die
Kléranlage Kohlhof ist seit 1999 (ein Jahr nach der Sedimenttriade) stillgelegt, und das anfallende
Abwasser wird mit Hilfe einer Freispiegelleitung zunéchst in den Sammelkanal Siid geleitet und dann
im Klarwerk des Abwasserzweckverbandes Heidelberg gereinigt (Heidelberg 1999). Abb. 4.3 zeigt die
Lage aller Probestandorte. Die Standorte Forellenbach 1, 1b, 2 und 3 befanden sich am siidlichen
Zulauf des oberen Forellenbachs, westlich der Fachklinik Konigstuhl. Der Standort Forellenbach 1
(3481 762 E, 5472 377 N) befand sich unterhalb des Austritts eines Abflussrohres einer Kliranlage,
die durch Klinikabwisser gepragt wurde, auf 338 m iiber NN. Der Standort Forellenbach 1b (3481 800
E, 5472 400 N) lag etwa 30 m weiter stromabwirts in einer Hohe von 333 m iiber NN. Sein Sediment
stimmte in der KorngréBenverteilung gut mit dem der Referenzstelle Forellenbach 2 (3481 785 E 5472
425 N) tiiberein, die sich am nordlichen Zulauf des Forellenbachs befand, der aus einem Brun-
neniiberlauf der Stadtwerke gespeist wird. Der Standort Forellenbach 3 (3481 960 E 5472 350 N) war
in einer Hohe von 323 m iiber NN etwa 200 m unterhalb des Zusammenflusses der beiden FlieB3-
gewisserabschnitte lokalisiert. Etwa 1,1 km siidostlich von Forellenbach 3 lag der Standort Forellen-
bach 4 (3482 950 E, 5471 595 N) auf 235 m Hohe liber NN.

Miihlbach

Der Miihlbach entspringt norddstlich des Heidelberger Stadtteils Handschuhsheim zwischen dem
Weillen Stein und dem Hohen Nistler etwa 420 m tiber NN (Becker 1992). Zunéchst in siid-siidwest-
liche Richtung verlaufend, beschreibt er nach etwa 4 km eine Biegung nach Westen. Handschuhsheim
durchflieft der Bach groBtenteils unter einer Verdolung. Im Handschuhsheimer Feld verlauft er nach
Nordwesten, und siidlich von Dossenheim endet die Verdolung. Die Linge des Forellenbachs auf der
Heidelberger Gemarkung betriagt 7 km. Etwa 1,5 km nach Ende der Verdolung trifft der Miihlbach mit
dem von Norden kommenden Dossenheimer Miihlbach zusammen und entwéssert in einer Hohe von
105 m iiber NN als Humpelsgraben in den Neckar (Becker 1992). Der obere Miihlbach durchflief3t
Schichten des Mittleren Buntsandsteins, im weiteren Verlauf werden hauptséchlich Lo8 und LoBlehme
angeschnitten. Als geochemischer Grundtyp ist er daher den Silikat-Bergbichen mit Ubergang zu Kar-
bonat-Bichen zuzuordnen. Der mittlere Jahresniederschlag liegt in der Ebene bei 650 mm und im sub-
montanen Bereich am Berg bei 900 bis 1000 mm, als Windhauptrichtungen dominieren im Jahresmit-
tel N/NE (29%) und W (25%) (Eichler et al. 1995). FlieBgeschwindigkeit und FlieBverhalten des
Miihlbachs sind stark von Gefille und Verbauung gepragt. Wahrend der maandrierende obere Miihl-
bach schnell und turbulent flieBt, bewegt sich das Wasser in den ausgebauten Teilabschnitten gleich-
méBig schnell und in der Handschuhsheimer Ebene gleichméBig langsam. Das Bachbett ist im Unter-
lauf bis zu 2 m breit, die maximale Tiefe betriagt 40 cm. Die Wasserfiihrung ist im wesentlichen per-
manent, nur an der Spechelsgrundquelle kann es bei geringem Wasserstand zu einer lokalen Ver-
sickerung des Miihlbaches kommen (Becker 1992). Abb. 4.4 zeigt den Verlauf des Miihlbaches und
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die Lage der untersuchten Standorte. Der Referenzstandort Miihlbach 1 befand sich am Oberlauf im
Bereich der Hirschwiese (3479 335 E, 5478 570 N) in 331 mm iiber NN, der durch intensive Land-
wirtschaft geprigte Standort Miihlbach 2 am Unterlauf in 108 m iiber NN (3475 850 E, 5478 275 N).
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Abb. 4.4. Mihlbach bei Heidelberg (nach Winn 2000). Lage der bei einer Sedimenttriade untersuchte
Standorte Miihlbach 1 (M1) und Miihlbach 2 (M2); nach Winn (2000).

4.4.2 Einzugsgebiete mittlerer Grofie: Elsenz

Das Einzugsgebiet der Elsenz umfasst etwa 4 % des gesamten Neckareinzugsgebietes und liegt am
nordwestlichen Rand des siidwestdeutschen Schichtstufenlandes. Es entwéssert zum iiberwiegenden
Teil den nordlichen Kraichgau, an den sich die Naturrdume des Sandsteinodenwalds (N), des Baulands
und Neckarbeckens (E und SE), des Strom- und Heuchelbergs (S) und der Hardtebenen (W) an-
schlieBen (Schulte 1995). Die Elsenz besitzt eine Linge von insgesamt 52 FlieBkilometer, entspringt
etwa 7 km nordwestlich der Ortschaft Eppingen, verlauft nach einem ausgedehnten Bogen nach Siid-
westen in nordlicher Richtung und miindet bei Neckargemiind in den Neckar. Die Hohendifferenz von
der Quelle zur Miindung in den Neckar betrdgt 105 m und die mittlere durchschnittliche Jahresabfluss-
rate 4,4 m*/s. Bei Hochwasser kann die Abflussrate auf bis zu 150 m3/s steigen, was zu starken Ero-
sionsereignissen fithren kann (Assmann 1998, Barsch et al. 1994a, Schulte 1995). Die wichtigsten Zu-
fliisse wie der Rotenbach, der Rohrbach, der Zittrichgraben, der Himmelreichsbach und der Hellbach
miinden unterhalb der Stadt Eppingen in die Elsenz (Assmann 1998). Der in dieser Studie beprobte
Oberlauf durchschneidet Schichten des Keupers, der Mittellauf um Sinsheim abwechselnd Muschel-
kalk- und Keuperschichten, und der Unterlauf ab dem Ort Bammental durchflie8t die Buntsandstein-
schichten und pleistozidnen Schuttdecken des kleinen Odenwalds (Barsch et al. 1986). Durch die hohe
naturrdumliche Gunst und die fruchtbaren LoBbdden wird im Elsenzeinzugsgebiet seit dem Neolithi-
kum eine intensive Landwirtschaft betrieben (Barsch et al. 1989b, Schulte 1995). Als wichtigste land-
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wirtschaftliche Produkte werden Getreide und Zuckerriiben, aber auch Sonderkulturen wie Obst und
Wein angebaut. Die Stadt Eppingen ist auBerdem Handelszentrum fiir Kartoffeln, Zwiebeln und Apfel
(Assmann 1998). Die Obere Elsenz liegt im Regenschatten des Pfilzer Waldes; der mittlere Jahres-
niederschlag betrdgt 778 mm und entfdllt zu 414 mm auf das Sommer- und mit 364 mm auf das
Winterhalbjahr. Da die natiirlichen Niederschlige fiir die Bediirfnisse der intensiven Landwirtschaft,
die 68,4 % der Gesamtfldche des Elsenz-Einzugsgebietes einnimmt (Schulte 1995), nicht ausreichen,
miissen die Kulturflachen kiinstlich bewéssert werden. Bis Mitte der achtziger Jahre kam es im Be-
reich der Elsenz zu starken Verschmutzungen, da viele Haushalte und Industrieansiedlungen entweder
an keine Kléranlagen oder solche mit unzureichender Klérkapazitit angeschlossen waren. Besonders
problematisch waren eine Gerberei am Schwarzbach, die erhohte Chrom-Werte bewirkte, sowie die
fiir den hohen Cadmiumgehalt der Elsenz verantwortlichen Galvanik-Betriebe in und unterhalb von
Sinsheim (Miiller et al. 1993). Zum Teil spiegeln sich die historischen Einleitungen auch heute noch in
erhohten Konzentrationen von Schadstoffen in Altsedimenten wider. Mittlerweile werden alle Ab-
wiasser im Elsenzeinzugsgebiet von 12 Klédranlagen mechanisch und biologisch gereinigt. Barsch et al.
(1989b) konnten fiir die Elsenz bei Eppingen einen Schmutzwasseranteil von 28 % ermitteln. Bei
einem Abfluss von weniger als 1,8 m?® am Pegel Hollmuth (Mittlerer Niedrigwasserabfluss =
1,45 m?/s) betrdgt der Schmutzwasseranteil des gesamten Elsenzabflusses iiber 50 %, d.h. iiber die
Hilfte des Elsenzwassers stammt aus Kldranlagen! Dementsprechend besitzt im Einzugsgebiet der
Elsenz die Effizienz der Klaranlagen eine entscheidende Bedeutung fiir die Gewisserqualitét: Die
Klaranlage Eppingen, die zwischen den Probennahmestandorten Elsenz 1 und 2 liegt, wies auch in den
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Abb. 4.5. An der Elsenz wurde ein Standort oberhalb (El1)- und unterhalb einer Klaranlage
(E12) mit Hilfe einer Sedimenttriade untersucht (nach Winn 2000).
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achtziger Jahren wegen einer zu kleinen Vorkldrungsanlage schwerwiegende technische Mingel auf
(Kryzer 1991) und gilt heute als zu klein dimensioniert (Miindliche Aussage von Herrn Schuhkraft,
Geographisches Institut Heidelberg). Die Klédranlage Hilsbach oberhalb des Probennahmestandortes
Hilsbach ist durch eine zusitzliche Reinigungsstufe fiir Nihrstoffeintrige wie PO, und NO;™ ver-
héltnisméBig gut ausgestattet (Kryzer 1991). Abb. 4.5 zeigt die Lage der Probestandorte Elsenz 1 und
Elsenz 2, die 200 m oberhalb und 150 m unterhalb der Kldranlage Eppingen lagen. Ein detailliertere
Beschreibung der 6komorphologischen FlieBgewéssersituation beider untersuchter Standorte gibt eine
im Rahmen dieser Studie angefertigte Diplomarbeit (Karaus 1999). Die untersuchte Kldranlage be-
findet sich am nordwestlichen Rand der Ortschaft Eppingen. Die Hohe iiber NN betrdgt fiir beide
Probennahmestandorte etwa 190 m. An dem kleinen Elsenz-Zufluss Hilsbach lag der Referenzstandort
Hilsbach, etwa 200 m siidlich der Mettelmiihle in der Nihe eines Campingplatzes auf einer Hohe von
218 m iiber NN (Abb. 4.6). Der Hilsbach entspringt nordwestlich der Ortschaft Hilsbach, verlduft nach
Stidosten durch die Stadt Eppingen und miindet dort etwa 700 m oberhalb der Kldranlage Eppingen in
die Elsenz. Neben einer Reihe von landwirtschaftlichen Entwésserungsgriaben erhélt der Hilsbach zwei
kleinere Zufliisse, den Bruchgraben und den Nesselbach.
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Abb. 4.6. Der Standort Hilsbach, Referenzstandort bei den integrierten Sedi-
mentuntersuchungen fiir Elsenz 1 und 2 (nach Winn 2000).
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4.4.3 Einzugsgebiete grofier Grofie: eine Flachwasserzone des Neckars bei
Eberbach

Bei der untersuchten Flachwasserzone handelt es sich um eine 0,32 ha grole Wasserflache in einer
Neckarschleife zwischen den Ortschaften Hirschhorn und Pleutersbach. Sie befindet sich zwischen
den Flusskilometern 56,6 und 56,7 an einem Gleithang am linken Neckarufer im Gewann ,,Im Breiten-
feld”. Der im Bereich der Flachwasserzone anstehende geologische Untergrund gehort zum Kleinen
Odenwald und besteht aus fein- bis mittelkdrnigen Buntsandsteinschichten, die einen hohen Feldspat-
anteil aufweisen und deren rotliche Farbung auf Eisenoxide zuriickgeht. Wihrend die Boden im Oden-
wald meist aus ndhrstoffarmen Gemischen aus Quarzsand, Tonmineralien und Karbonaten bestehen,
sind die Talauenbdden des Neckars oft aus fruchtbarem, schluffigen Lehm gebildet, so dass intensive
Landwirtschaft betrieben werden kann. Im Untersuchungsjahr 1998 wurde im angrenzenden Birn-
baumécker Mais angebaut.

Die Flachwasserzone wurde 1991 im Rahmen einer teilweisen Renaturierung der alten FluBauen des
Neckars insbesondere als Refugium und Laichgebiet fiir Fische angelegt (Braunbeck et al. 1995a). Die
Zerstorung der FluBauenlandschaften am Neckar ist so weit fortgeschritten, dass der autochthone
Fischbestand nur noch durch Besatzmafinahmen gesichert werden kann. Bei einer Aufnahme von Zoo-
plankton, Makroinvertebraten, Fischfauna und verschiedener limnochemischer Parameter im Rahmen
einer Effizienzkontrolle durch Geier im Jahr 1994 ergaben sich auBlerordentlich geringe Artenspektren
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Abb. 4.7. Lage der Triadestandorte Eberbach 1 (Eb 1) und Eberbach 2 (Eb 2) an einer Flachwasserzone am
Neckar bei Eberbach. Wéhrend bei ausbleibendem Schiffsverkehr innerhalb der Flachwasserzone nur eine
minimale Stromung herrscht, resultieren aus der Wasserbewegung bei Schiffsverkehr (@ alle 20 min) Stro-
mungsverhdltnisse mit Wasserstandsschwankungen von bis zu 20 cm. Besonders im hinteren Drittel der Flach-
wasserzone kommt es aufgrund der verminderten FlieBgeschwindigkeit zu einer erhéhten Sedimentation von
Schwebstoffen, die sich in einer Schlammschicht von bis zu 40 cm Maéchtigkeit manifestiert (Geier 1994).
Andererseits entsteht beim Herannahen eines Schiffes ein starker Sog aus der Flachwasserzone heraus, so dass
der hintere Bereich der Flachwasserzone in Intervallen von etwa 15 min fiir kurze Zeit trockenfallt. Karten-
grundlage: nach Winn (2000).
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und einseitige Dominanzstrukturen, die mit schlechten abiotischen Lebensbedingungen (etwa Am-
moniumkonzentrationen bis 13 mg/L und Nitritkonzentrationen bis 3,8 mg/L) korreliert werden konn-
ten (Geier 1994). Das Artenspektrum an Fischen in der Flachwasserzone am Neckar bei Eberbach um-
fasste insgesamt 12 Arten, wobei jedoch ca. 78 % der Individuen auf den ausgesprochen anspruchs-
losen und robusten Dobel (Leuciscus cephalus) entfielen. Griindling (Gobio gobio) und Rotauge (Ruti-
lus rutilus) als die beiden nichsthdufigsten Arten umfassten nur etwa ca. 5 % der nachgewiesenen
Individuen (Gesamtzahl: 557). In analoger Weise war die Makroinvertebratenfauna der Flachwasser-
zone bei Eberbach durch eine ausgesprochene Artenarmut geprigt. Das Artenspektrum der Makro-
invertebraten wurde in erster Linie von Corbicula fluminea (Bilvalvia), Asellus aquaticus (Crustacea)
und Vertretern der Chironomini-, bzw. Chironomus-plumosus-Gruppe dominiert. Die limnochemisch-
en Befunde liefen fiir die Flachwasserzone eine starke Eutrophierung erkennen, die aus einer Erosion
von angrenzenden landwirtschaftlichen Flidchen und der latent vorhandenen Belastung des Neckar
resultierte (Geier 1994). Die Artenfehlbetrige und das Fehlen empfindlicher Arten bei dieser Ef-
fizienzkontrolle konnten mit einer erhohten partikelgebundenen Cytotoxizitdt korreliert werden
(Braunbeck et al. 1995a, Hollert et al. 1999a). Das acetonische Extrakt erwies sich dabei mit
250 mg/ml als 600 % toxischer als das wissrige Eluat, so dass der iiberwiegende Teil der zellschédi-
genden Wirkung fiir die lipophilen, wasserunldslichen Substanzen detektiert werden konnte. Die hohe
Cytotoxizitit des Porenwassers (60 % Schiadigung der RTG-2-Zellen bei einer 1:1-Verdiinnung) konn-
te liber temporéres Trockenfallen der hinteren Abschnitte der Flachwasserzone mit einer Anreicherung
leicht austauschbarer Metallbindungsformen oder mit einer Freisetzung von Ammonium aus dem
Porenwasser erkliart werden (Hollert et al. 1999a). Aufgrund der vorhergehenden Befunde wurde die
Flachwasserzone im Rahmen dieser Studie mit zwei Probennahmestandorten mit einer Sediment-
bewertungstriade untersucht. Es sollte der hintere, durch Wasserstandsschwankungen temporar
trockenfallende Bereich der Flachwasserzone (Abb. 4.7, Eb 2, 3494 800 E, 5479 019 N) mit einem
Abschnitt vergleichbarer Sediment-KorngréBenverteilung nahe des Ubergangs der Flachwasserzone
zum Neckar (Ebl, 3494 736 E, 5479 019 N) verglichen werden, um Aussagen zur Art des dkotoxi-
kologischen Schiadigungspotentials und den 6kologischen Verdnderungen seit der Effizienzkontrolle
1994 an der Flachwasserzone machen zu konnen. Eine ausfiihrliche Beschreibung der 6komorpho-
logischen Situation der beiden untersuchten Standorte gibt Karaus (1999).
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4.5

Ergebnisse und Diskussion: Chemische Analysen

Zusammenfassung. Im Rahmen einer integrierten Untersuchung von 12 Fliefigewdsser-

standorten im Einzugsgebiet des Neckars wurden limnochemische Untersuchungen sowie

chemische Analysen des Oberflidchenwassers und der Sedimente durchgefiihrt.

Nitrit, Nitrat, Ammonium und Ortho-Phosphat dominierten vor allem bei den Stand-
orten nach Kldranlageneinleitungen (LAWA-Giiteklassen Il oder IV ). In einer Flach-
wasserzone des Neckars bei Eberbach konnten hohe Ammoniumkonzentrationen in
Kombination mit pH-Werten von 7,5 bis 8 und hohen Temperaturen gemessen werden,
so dass eine Verschiebung des Ammonium/Ammoniak-Gleichgewichtes in Richtung
des stark fischtoxischen Ammoniak angenommen werden kann. Wihrend die meisten
Oberflichenwdsser den AOX-Grenzwert fiir freiflieffende Gewdsser von 30 ug/L
unterschreiten, konnte fiir den Forellenbach nach einer Kliranlageneinleitung eine
kritische bis starke Belastung (120 ug/L) festgestellt werden.

Eine Analyse des Oberfliichenwassers auf endokrine Schadstoffe ergab 18 ng/L Octyl-
phenol, 48 ng/L Nonylphenol und 87 ng/L Bisphenol A in dieser Probe. Das Steroid-
hormon Estron konnte insbesondere nach den Kliranlageneinleitungen (2,5 und 10,8
ng/L) nachgewiesen werden. Auch Atrazin liefs sich in der Hdlfte der untersuchten
Wasserproben insbesondere an stark landwirtschaftlich geprdgten Standorten des
Elsenz-Einzugsgebietes und der Neckarflachwasserzone in Konzentrationen von 7-55
ng/L nachweisen.

Fiir fast alle Sedimentproben konnte nach einem HNOj;-Aufschluss eine verhdltnis-
mdfig geringe Belastung (Giiteklassen von I bis Il nach LAWA 1998) mit Chrom,
Cadmium, Blei, Nickel, Mangan und Lithium nachgewiesen werden. Ahnlich wie nach
dem HNOs-Aufschlufp konnten auch fiir die Porenwdsser durchweg hohe Kupferkon-
zentrationen (bis 80 ug/L) nachgewiesen werden, die bei einer direkten Exposition
von Fischen bereits zu einer Reihe von toxischen Effekten fiihren wiirden. Am Forel-
lenbach fiel weiterhin die hohe Belastung der Porenwdsser (Giiteklassen IV-V fiir
Nickel, Blei, Kupfer, Cadmium) und Fb4 (Giiteklassen III-1V fiir Nickel, Blei, Kupfer)
auf. Gravierend erhohte sich die Summe der PAHs im Verlauf des Miihlbachs von 0,2
(Giiteklasse 1) auf 12,5 mg/kg (Giiteklasse 1IV). Bei zwei Sedimentproben konnten mit
0,055 und 0,068 mg/kg Trockengewicht hohe Konzentrationen an PCB 138 und 153
nachgewiesen werden, so dass die Proben nach dem Klassifikationsverfahren der
ARGE-Elbe fiir diese Stoffe in die schlechteste Giiteklasse 1V eingeteilt wurden.

Bei einer Analyse endokrin wirkender Verbindungen wurden in den untersuchten
Sedimentextrakten der Triade Phthalate, Alkylphenole, PCBs und Bisphenol A nach-
gewiesen. Dibutylphthalat als dominierende Substanz konnte in allen Sedimenten in
Konzentrationen bis zu 2,4 mg/kg nachgewiesen werden. In einer Probe nach einer
Kldranlageneinleitung konnten weiterhin deutlich erhohte Konzentrationen von
Nonylphenol (5 mg/kg), Octylphenol und Bisphenol A bestimmt werden.
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4.5.1 Physikalisch-limnochemische Parameter

Die physikalisch-limnochemischen Parameter der untersuchten Oberflachengewdsser sind in Tab. 4.5
dargestellt und gemél der Richtlinien der Lénderarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA 1998) klassifi-
ziert. Wasserfiarbung und -geruch waren nur an den beiden Elsenz-Standorten (EI1, EI2) und am
Standort Forellenbach 1 (Fb1) auffillig. Eine erhohte elektrischen Leitfihigkeit konnte fiir die Stand-
orte Elsenz 1, 2 und Hilsbach (Hil) mit 900-1200 uS/cm und die Flachwasserzone des Neckars bei
Eberbach (Ebl, Eb2; 850-880 uS/cm) nachgewiesen werden. Bei den beiden Standorte nach Kléranla-
geneinleitungen (Eb2, Fb1) erhohte sich die Leitfahigkeit jeweils signifikant gegeniiber den Referen-
zen, ansonsten konnten erhohte Leitfahigkeiten mit 1683- und karbonatreichen Einzugsgebieten erklart
werden. Bei den Wassertemperaturen wurden an allen Standorten die Zielvorgaben des Landes Ba-
den-Wiirttemberg fir frei flieBende Gewésser im Neckareinzugsgebiet und den gestauten Neckar ein-
gehalten (LAWA 1998). Der niedrige Sauerstoffgehalt der beiden Standorte in der Neckarflachwas-
serzone wurde mit 4,9 mg/L (Eb1l) und 4,1 mg/L (Eb2) jeweils in die Klasse III (erhdhte Belastung)
eingeordnet (LAWA 1998). Die geringen Sauerstoffkonzentrationen resultierten aus den hohen Was-
sertemperaturen und am Standort Eberbach 2 vermutlich aus einer Sauerstoffzehrung in Kombination
mit dem hoheren TOC und BSB durch permanente Sedimentresuspension. Die pH-Werte konnen,
abgesehen von den Standorten Fbl und Fb2, durch die Pufferkapazititen der anstechenden Substrate
erklart werden. Die fiir Buntsandsteingewédsser hohen pH-Werte im Oberlauf des Forellenbachs (8 und
9) sind durch den hohen Anteil von Abwasser (Fbl) und durch die Kalkung des Wassers in dem
Wasserbehilter oberhalb des Standortes Fb2 zu erklaren. Am Regenerationsstandort des Forellenbachs
konnte mit 6,1 wieder ein charakteristischer pH-Wert fiir FlieBgewésser im Buntsandstein ermittelt
werden (Braukmann & Vobis 1998).

Tab. 4.5. gibt einen Uberblick iiber die Redoxpotentiale des Wassers und Abb. 4.8 iiber den In situ-
Redoxzustand der Sedimente. Fiir alle Wasserproben konnten positive Redoxpotentiale ermittelt wer-
den; diese Befunde korrelieren gut mit den Sauerstoffkonzentrationen. Die Redoxprofile der unter-
suchten Sedimente (unterschiedliche Tiefen, je nach Elektrodendurchléssigkeit des Sedimentes) er-
gaben ein differenzierteres Bild: Wéhrend bei fast allen Sedimenten positive Redoxspannungen nach-
gewiesen werden konnten, sanken sie bei den Standorten Ell und Eb2 schon in geringer Tiefe in den

Redoxspannung [mV]
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Abb. 4.8. Vertikale Profile der Redox-Spannungen der FlieBgewéssersedimente. Nach Winn (2000).
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aerobe als auch anaerobe Vorginge ablaufen (Rump & Krist 1992). Schon ab 3 cm Tiefe herrschten
bei El1 Redox-Spannungen von unter -100 mV vor, so das hier mit Sulfatreduktion gerechnet werden
muss (Ahlf et al. 1999, Klee 1993). Bemerkenswert war der groe Unterschied der Redoxprofile von
Ell und EI12, obwohl die Probenstandorte weniger als 500 m auseinander lagen und die Sedimente sich
in ihrer KorngroBenverteilung weitgehend glichen: Die bis in 7 cm Tiefe aeroben Bedingungen im
Sediment EI2 sind daher aller Wahrscheinlichkeit nach auf den Einfluss der Kléranlage Eppingen zu-
rlickzufiihren.

Bei der Gesamt- und Karbonathirte des Wassers fielen beinahe alle Werte entsprechend ihres geo-
logischen Untergrunds aus (Braukmann 1987). So spiegelten sehr hohe Hartegrade bei der Elsenz und
beim Hilsbach (Gesamthérte 25-32 °dH, Karbonathérte 20-26 °dH) 16B- und karbonatreichen Unter-
grund wider, wihrend das vom Buntsandstein geprigte Wasser des Forellenbachs und des oberen
Miihlbachs sehr weich war (Mbl, Gesamthérte 1-5 °dH, Karbonathérte 1-3°dH). Lediglich beim
unteren Miihlbach (Mb2, Gesamthérte 7°dH, Karbonathérte 9°dH) waren hohere Hértegrade zu erwar-
ten, aulerdem lag hier der Wert der Karbonathirte iiber dem der Gesamthirte, was auf einen erhdhten
Gehalt an Natriumbicarbonat hinweist (Klee 1993).

Erhohte bis sehr hohe Konzentrationen der Nahrstoffe Nitrit, Nitrat, Ammonium und Ortho-Phos-
phat dominierten vor allem bei den Standorten nach Klédranlageneinleitungen (E12 und FB1). Die
Gewissergiite dieser Standorte wurde jeweils mit den LAWA-Giiteklassen III (erhdhte Belastung)
oder IV (sehr hohe Belastung) klassifiziert. Am Standort El1 war die extrem hohe Nitratbelastung von
22 mg/L (Giiteklasse IV) auffillig. Die hohen Nitrit- und Ammoniumkonzentrationen, die bei E12
unterhalb der Kldranlage gemessen wurden, konnten auf Denitrifikationsprozesse hinweisen (Ahlf et
al. 1999). Dies wiirde auch mit den gemessenen Redox-Spannungen iibereinstimmen (Tab. 4.5 und
Abb. 4.8). Insgesamt konnte unterhalb der Kldranlage Eppingen eine relative Verschlechterung der
Belastungssituation beziiglich der Nahrstoffe festgestellt werden. Da ein pH-Wert iiber 7 gemessen
wurde, muss davon ausgegangen werden, dass sich bereits ein Teil des Ammoniums bei EI2 in das
stark fischtoxische Ammoniak umgewandelt hat (Gunkel 1994a). In der Wasserprobe Hilsbach fanden
sich sowohl hohe Nitrat-, Nitrit- als auch Ortho-Phosphatgehalte, was an diesem Standort auf Diinge-
mafBnahmen bei den angrenzenden landwirtschaftlichen Flachen oder die Einleitung einer Kldranlage
oberhalb der Probestelle zuriickzufiihren ist.

Bei der Flachwasserzone Eberbach fielen ebenfalls erhohte Néhrstoffkonzentrationen, insbesondere
bei Nitrat auf. Die hohe Ammoniumkonzentration am Standort Eb2 in Kombination mit pH Werten
von 7,5 bis 8 und hohen Temperaturen erscheinen insbesondere vor dem Hintergrund des Ammo-
nium/Ammoniak-Gleichgewichtes und der Nutzung der Flachwasserzone als Laichrefugium fiir
Fische als problematisch (Gunkel 1994a). Die Ergebnisse der Wasseruntersuchungen an den Stand-
orten des Miihlbachs weisen auf eine erhohte Nitrat- und eine deutliche Ammoniumbelastung hin.
Beim Standort Mb2 muss ebenfalls mit einer Verschiebung des Gleichgewichtes in Richtung der Am-
moniakbildung gerechnet werden (pH-Wert = 7,5). Am Forellenbach konnten vor allem hohe Gehalte
an Nitrat und Ortho-Phosphat gemessen werden. Insbesondere bei den Nitratkonzentrationen ergaben
sich an den Standorten Fbl und Fb3 Extremwerte, die in der Kldranlageneinleitung begriindet liegen.
Tab. 4.5. zeigt eine deutliche Verringerung der Nahrstoffbelastung des Forellenbaches in FlieBrich-
tung. So wurde am Standort Fb1 zum Beispiel eine Nitratkonzentration von 126 mg/L gemessen, bei
Fb3 50 mg/L und bei Fb4 nur noch 19 mg/L. Das Wasser am Referenzstandort Fb2 war, abgesehen
von einem ebenfalls hohen Nitratgehalt, durch Néhrstoffe von allen Standorten am geringsten belastet
(Tab. 4.5). Nach den Zielvorgaben der LAWA (1998) fiir freiflieBende Gewisser im Neckarein-
zugsgebiet und fiir den gestauten Neckar waren die Nitrit-Werte aller Standorte mit Ausnahme von
Mbl, Fb2 und Fb4 erhoht. An den Standorten EI2, Eb2 und Fbl wurden die Ammonium-Werte
iiberschritten. Erhohte Ortho-Phosphat-Konzentrationen zeigten sich bei EI2, Hil, Ebl, Fbl, Fb3 und
Fb4. Die Zielwerte fiir Nitrat konnten an keinem der Probennahmestandorte eingehalten werden.
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Das Wasser der Standorte des Miihlbachs, des Forellenbachs und des Hilsbachs konnte hinsichtlich
der Sulfat- und Chloridkonzentration als unproblematisch eingestuft werden. Im Gegensatz dazu
konnte an den Standorten Ell, EI2, Ebl und Eb2 erhohte Sulfatgehalte (Gewassergiiteklassen I1-11T)
festgestellt werden, die sich an der Elsenz auf den geogenen Untergrund mit seinen gipshaltige
Schichten des mittleren und oberen Keupers zuriickfiihren lassen (Winn 2000). Die erhdhte Chlorid-
belastung der Flachwasserzone Eberbach (Eb1, Eb2) kann auf landwirtschaftliche Diingesalze (Brehm
& Meijering 1990) und Ladeverluste im Heilbronner Salzhafen (Pinter 1991) zuriickgefiihrt werden.
Beim Spektralen Absorptionskoeffizient 254 nm (SAK,s4) als Summenindikator fiir die Menge an
geldsten organischen Inhaltsstoffen mit konjugierten Doppelbindungssystemen fillt eine Belastung der
Standorte Ell, El2, Hil, Ebl, Eb2 und Fbl auf. Die Abwassereinleitungen der Kliaranlage Eppingen
bewirkten eine Zunahme des SAK;ss um 200 % gegeniiber dem Standort El1 oberhalb der Kliranlage.
Die hohe Belastung des Hilsbachs kann durch eine Klédranlageneinleitung oberhalb des Proben-
nahmestandortes oder durch landwirtschaftliche Gewissereintriage erklért werden. Auch die Klar-
anlage am Kohlhof bewirkte eine signifikante Zunahme des SAK,s4 am Standort Fbl gegeniiber der
Referenz Fb2, wobei im weiteren Verlauf des FlieBgewissers eine deutliche Verbesserung der
SAK,s4-Werte festgestellt werden konnte, die auf eine Verdiinnung der gelosten organischen Inhalts-
stoffen der Punktquelle oder eine Adsorption an Partikeln zuriickzufiihren ist.

Eine Untersuchung des Kaliumpermanganatverbrauches (Summenparameter fiir oxidierbare orga-
nische Stoffe im Wasser) ergab eine geringe Belastung des Wassers und eine gute Korrelation mit dem
SAK,s4.

Die AOX-Werte der Wasserproben fast aller Standorte der Sedimentbewertungstriade lagen im Be-
reich der Gewdssergiiteklasse II (méBig belastet) oder II-III (méBig bis kritisch belastet, Tab. 4.5).
Abb. 4.9 zeigt die hohe Belastung des Forellenbachs nach der Kldranlageneinleitung mit organischen
Halogenverbindungen (Giiteklasse III-IV, kritisch bis stark belastet) in Vergleich zur geringer belaste-
ten Referenz Fb2. Auch bei diesem Parameter wird die Regeneration der Wasserqualitit des Forellen-
baches in FlieBrichtung deutlich. Verantwortlich fiir die hohe AOX-Belastung von Fbl koénnte ein
hoher Anteil von Klinikabwasser am eingeleiteten Gesamtabwasser sein: Reinigungs-, Desinfektions-
und Losungsmittel sind als wichtige Quellen fiir organische Halogenverbindungen bekannt (LfU
1997). Der von der LAWA (1998) angegebene AOX-Zielwert von 30 pg/L fiir freiflieBende Gewdsser
im Neckareinzugsgebiet und fiir den gestauten Neckar wird von den Proben Ebl, Eb2 (jeweils unfil-
triert), Fbl (filtriert und unfiltriert) und Fb3 (filtriert und unfiltriert) iiberschritten. Insgesamt zeigt das

Verhiltnis der AOX-Werte von w40

filtrierten zu unfiltrierten Proben AOX-Konzentration [ug/L]
m unfiltriert
(Abb. 4.9), dass fast alle halo- 120 = D fitriert
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genierten  Verbindungen der 100 W
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1995). Im Gegensatz dazu konnte z v e '
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mit den unfiltrierten Proben an  Giteklasse INI-IV (kritisch bis stark belastet; nach LAWA 1998)
den Proben Hil und Ebl eine  angegeben.
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Dominanz von schwebstoffgebundenen Halogenen nachgewiesen werden. Keppler et al. (2000) sowie
Scholer und Haiber (1997) beschreiben neben den anthropogenen auch die Existenz von natiirlichen
AOX-Quellen. Dabei konnten teilweise extrem hohe AOX-Konzentrationen gemessen werden (Seese-
dimente/Interstitialwasser mit AOX-Gehalten von >400 pg/L, datierter Sedimentkern mit AOX-Ge-
halten von >90 mg/kg vor 1880). Als biogene Quellen haben Mikroorganismen, Vegetation und die
enzymatische Halogenierung bereits vorhandener organischer Verbindungen eine Bedeutung (Scholer
& Haiber 1997). Beim Forellenbach kann durch die deutlichen Unterschiede zwischen dem Standort
nach der Kldranlageneinleitung und der Referenz, der GroBiteil der AOX-Belastung auf anthropogene
Quellen zuriickgefiihrt werden.

4.5.2 Chemische Analysen von Substanzen mit endokriner Wirkung

Tab. 4.6 gibt einen Uberblick iiber endokrin wirkende und vermutlich endokrin wirkende Substanzen,
die in den Wasserproben der Standorte der Sedimenttriade von Herrn Dr. Holtey-Weber (Hygiene-
Institut, Universitdt Bonn) analysiert wurden.

Die ermittelten Konzentrationen der Phthalate von mehreren 100 ng/l variieren bei den untersuchten
Wasserproben nur gering, so dass erneut die nahezu ubiquitdre Verbreitung dieser Stoffgruppe doku-
mentiert werden konnte (umfassende Literaturiibersichten bei Holtey-Weber 2000). Diethylhexyl-
phthalat war mit Konzentrationen von 600-3000 ng/L die dominanteste Verbindung.

Im Gegensatz dazu konnten fiir Alkylphenole und Bisphenol A deutliche Konzentrationsunterschiede
ermittelt werden: Die hochsten Konzentrationen dieser Substanzen konnten mit 18 ng/L Octylphenol,
48 ng/L Nonylphenol und 87 ng/L Bisphenol A im Oberfldchenwasser des Forellenbaches nach der
Abwassereinleitung (Fb1) detektiert werden. Fb2 als nicht von der Kldranlage beeinflusster Nebenarm
zeigte nur geringe Konzentrationen (unterhalb der Nachweis- und Bestimmungsgrenze, bzw. 9,4 ng/L
Bisphenol A). Die Abnahme der Alkylphenole bei F3 kann auf Verdiinnungseffekte und bei F4 auf
Abbau und/oder Adsorption an sedimentierende Partikel zuriickgefiihrt werden. Trotz einer freiwilli-
gen Verzichtserkldrung des Industrieverbandes Korperpflege und Waschmittel (1986) werden Alkyl-
phenole auch heute noch vereinzelt in Formulierungen von Reinigungsmitteln eingesetzt (Frey 2000),
aus denen sie dann iiber den Abbau von Alkylphenoxyethoxylaten freigesetzt werden. Neben den in
Krankenhdusern in groen Mengen eingesetzten Reinigungsmitteln als Quelle fiir Alkylphenole
konnte Bisphenol A aus Bedarfsgegenstinden (Plastikteller) aus dem Kiichenbereich und Polycarbo-
nat-Gerdten durch starke Reinigungsmittel extrahiert worden sein (Holtey-Weber 2000). Gleicher-
maBen zu interpretierende Werte zeigte der Vergleich der beiden Entnahmestellen der Elsenz: Octyl-
phenol war schon vor der Kldranlage (El1) in diesem FlieBgewisser enthalten, wogegen Nonylphenol
und Bisphenol A erst nach der Klidranlage (EI2) nachzuweisen waren. Die Griinde fiir den Nachweis
von Bisphenol A liegen in der vielféltigen Verwendung einer grolen Bandbreite von Kunststoffen (es
existieren viele Polycarbonat-Mischkunststoffe), aus denen das Monomer Bisphenol A ausgewaschen
werden und {iber hédusliche, industrielle und Stralenabwisser in Richtung Kléranlage getragen werden
kann (Bétscher et al. 1999, Staples et al. 1998). Nonylphenol wird ebenfalls in Unterbodenschutz fiir
Fahrzeuge verwendet, so dass StraBenabwésser zur Kontamination beitragen (Frey 2000). Die Be-
lastung der untersuchten Oberflachengewésser mit Alkylphenolen kann abgesehen von F1 als relativ
gering angesehen werden, zumal die meisten nachgewiesenen Konzentrationen von Nonylphenol
(<NG bis ca. 20 ng/L) noch deutlich unter denen des von Holtey-Weber (2000) mit der gleichen
Methodik analysierten Trinkwassers (30-36 ng/L) lagen.

Bischlorphenylsulfon (BCPS) konnte im Oberflichenwasser des Hilsbach (Hil, 13,9 ng/L) und in der
Flachwasserzone Eberbach (Eb2, 10,4 ng/L) nachgewiesen werden. BCPS ist eine erst in jlingerer Zeit
bekannt gewordene Kontaminante, die in Fliissen und der Ostsee nachgewiesen werden konnte (Ols-
son & Bergman 1995). Durch ihre hohe strukturelle Ahnlichkeit mit DDT und PCB und Persistenz
gegen Abbauvorgidnge muss sie zumindest im Verdacht stehen, dhnliche endokrine Wirkungen zu be-
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4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

sitzen (Halldin 1996). In Fischen der Ostsee wurde BCPS in vergleichbaren Konzentrationen wie PCB
138 gefunden (Olsson et al. 1999a). Aus diesem Grund wurde BCPS in das Untersuchungsprogramm
der Sedimenttriade einbezogen. BCPS ist hiermit (nach unserem Wissen) erstmals in deutschen Fliess-
gewissern nachgewiesen, und liegt in dhnlichen Konzentrationen (unterer ng-Bereich: 5-14 ng/l) wie
PCBs vor.

Das Steroidhormon Estron konnte insbesondere nach den Kldranlageneinleitungen (Fb1: 2,5 ng/L und
El2: 10,8 ng/L) aber auch in der Flachwasserzone (Eb1: 1,2 ng/L) und dem Miihlbach (Mb2: 0,8 ng/L)
nachgewiesen werden. Estron ist das im Rahmen dieser Untersuchungen hauptséchlich in Ober-
flichenwissern auftretende Steroidhormon und wird von Kldranlagen emittiert. Wahrscheinlich wer-
den die anderen vom Menschen ausgeschiedene Steroidhormone, auch das in diesem Bereich nicht
nachgewiesene Ethinylestradiol, mikrobiell zu Estron abgebaut. Auch Androsteron wird dem Nach-
weis am Standort Fb1 zufolge nicht vollstédndig durch die Reinigungswirkung der Kldranlage Kohlhof
eliminiert.

Die Spurenkonzentrationen von PCBs, die in der Wasserprobe Fb2, jedoch nicht in der Probe nach der
Klaranlage (Fb1) nachgewiesen wurden, weisen auf eine dltere anthropogen-industrielle Belastung (2-
3 ng/l von drei PCB-Kongeneren) hin. Insbesondere am Standort nach Zusammenfluss der beiden
FlieBgewdsserabschnitte konnten hohe Konzentrationen (jeweils 5-8 ng/L) nachgewiesen werden. Die
Kontamination des Oberflichenwassers nimmt somit vom Standort einige hundert Meter nach dem
Wasserbehilter (Fb2) bis nach dem Zusammenfluss der beiden Fliegewésserabschnitte (Fb3) signi-
fikant zu. Ein groBer Anteil der im Wasser gelosten PCBs muss somit auf der FlieBstrecke zwischen
den Standorten Fb2 und Fb3 in die flieBende Welle gekommen sein. Hier kdnnten Desorptionspro-
zesse von kontaminierten Sedimentpartikeln eine Rolle spielen. De facto konnte am Standort Fb2 auch
eine Erhohung der partikelgebundenen PCB-Belastung nachgewiesen werden (Abschnitt 4.5.6).

Mit den PCBs vergleichbare Restbelastungen durch das seit Mirz 1991 verbotene Atrazin sind in der
Halfte der untersuchten Wasserproben (7-55 ng/L) vorhanden. Auffallig sind die erhdhten Konzentra-
tionen an stark landwirtschaftlich geprigten Standorten des Elsenz-Einzugsgebietes und der Neckar-
flachwasserzone, obgleich alle ermittelten Konzentrationen unterhalb des fiir Trinkwasser giiltigen
Grenzwertes von 100 ng/L lagen.

In einer Heidelberger Leitungswasserprobe (Tab. 4.6, TW), abgefiillt im Theoretikum der Universitit
Heidelberg und analog zu den Oberflichenwasserproben analysiert, konnten 43 ng/L Atrazin, 2,4 ng/L
des PCB-Kongener 153, eine Spur Bisphenol A (3,7 ng/L) und hohe Mengen an Phthalaten (2 pg/L
Diethylhexylphthalat) nachgewiesen werden (Holtey-Weber 2000). Dieses Belastungsmuster deckt
sich gut mit den Konzentrationen dieser Stoffe, die im Oberfldchenwasser nach dem Wasserbehélter
am Forellenbach nachgewiesen wurden.

4.5.3 Korngroflenanalysen

Die KorngroBenverteilungen der untersuchten Sedimente (Abb. 4.10) spiegelten jeweils den in Ab-
schnitt 4.4 dargestellten geologischen Hintergrund der Standorte wider. Wéhrend die 168- und karbo-
natreichen Standorte im Kraichgau (Elsenz 1 und 2, Hilsbach) eine Tendenz zu schluffig-tonigen Sedi-
menten zeigten, dominierte bei den iiberwiegend silikatisch geprigten Buntsandsteinbdchen Miihlbach
und Forellenbach der Mittelsandbereich, lediglich beim Standort Fbl war das Maximum in der Fein-
kiesfraktion zu finden. Abb. 4.10 zeigt weiterhin, dass die Sedimente der Elsenz vor und nach der
Klédranlage und bei der Flachwasserzone sich beziiglich ihrer KorngroBenverteilung weitgehend
glichen. Dies ist fiir die spétere Interpretation der partikuldren 6kotoxikologischen Belastung von Be-
deutung, da in anderen Studien vermeintliche Toxizititsunterschiede oftmals auf KorngroBeneftekte
(groBere spezifische Oberfliche bei kleinen Korngroflen) zuriickgefiihrt werden konnten (Hellmann
1996). Vor dem Hintergrund der Dominanz der Feinkies- und Grobsandfraktion iliberraschte zunéchst
das hohe nachgewiesene okotoxikologische Schadigungspotential des Sedimentes Fbl.
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Abb. 4.10. KorngroBenverteilungen der Sedimente als relativer Anteil an der Summe aller Korngréfen. 2-
6,3 mm = Feinkies, 0,63-2mm = Grobsand, 0,2-0,63 mm = Mittelsand, 0,063-0,2 mm = Feinsand, 0,02-
0,063 mm = Schluff, < 0,02 mm = Ton. Datengrundlage: Winn (2000).

Jedoch zeigte auch bei einer 6kotoxikologischen Untersuchung von Moselsedimenten ein Sediment
mit groBen KorngroBen eine sehr hohe dkotoxikologische Wirkung (personliche Mitteilung, Herr Dr.
Krebs, BfG, Koblenz).

4.5.4 Schwefel- und Kohlenstoffgehalt der Sedimente

Schwefel
Es konnte mehrmals gezeigt werden, dass in mikrobiellen Bioassays, insbesondere mit Vibrio fischeri

(Brack et al. 1998) und Salmonella typhimurium (Abe & Urano 1996) Schwefel sehr stark toxisch
wirkt und bei der okotoxikologischen Untersuchung von unpolaren Extrakten stark stérend wirken
kann. Bei dem nachgewiesen geringen Schwefelgehalt von durchschnittlich 0,05 % und maximal
0,15 % (=150 pg/g) ist jedoch von keiner toxischen Wirkung in den mikrobiellen Bioassays auszu-
gehen (vgl. Diirr 2000, Brack et al. 1998, Svenson et al. 2000). Die geringen Schwefelgehalte konnen
mit dem iiberwiegend positiven Redoxpotential der oberflichennah entnommenen Sedimente erklért
werden. Wihrend in der Bundesrepublik keine Grenzwerte vorliegen, betrdgt der Schwellenwert fiir
Schwefel in GroBbritannien 500 ug/g, der Eingriffswert liegt bei 20 mg/g (Alloway & Ayres 1996).
Da die gemessenen Werte aller Proben deutlich darunter lagen, konnte an keinem der Standorte eine
erhohte Schwefelbelastung festgestellt werden.

Gesamtkohlenstoff und TOC
Tab. 4.7 zeigt die deutlichen Unterschiede des Kohlenstoffgehaltes der untersuchten Sedimente. Wih-

rend alle anderen Sedimente einen Gesamtkohlenstoffgehalt (C,,, ) von iiber 2 % und einen TOC von
iiber 1,5 % besallen, konnte fiir die Standorte Fb1, Fblb und Mb1 nur geringe Kohlenstoffkonzentra-
tionen festgestellt werden. Da viele organische Schadstoffe bevorzugt an organisches Material adsor-
bieren, kann der organische Kohlenstoff (TOC) das Schadstoffpotential unpolarer Substanzen in
Sedimenten stark bestimmen (Kammann et al. 2000). Am Referenzstandort Fb2 des Forellenbachs
konnte zum Beispiel ein 11-fach hoherer Kohlenstoffgehalt als am Standort Fbl festgestellt werden.
Somit besitzt die Wahl der BezugsgréBe (mg Sedimentiiquivalent pro mL Medium, bzw. TOC-Aqui-
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valent pro mL Medium) einen deutlichen Einfluss auf die Toxizitdt, den es in Abschnitt 4.7 zu
beachten gilt. Aufgrund der relativ hohen TOC-Gehalte ist insbesondere bei den Sedimentproben Ebl,
Mb2 und F3 damit zu rechnen, dass eher gilinstige Bedingungen fiir Schadstoffanreicherungen vor-
liegen (Scholer & Haiber 1997).

Die TOC-Gehalte der Sedimente stimmten im wesentlichen mit dem Gesamtkohlenstoff iberein, so
dass der Anteil an anorganischem Kohlenstoff (C —TOC) bei einigen Proben sehr gering war.
Wihrend bei den Sedimenten des Forellenbaches (abgesehen von Fb1) kein Karbonat vorlag, trug der
anorganische Kohlenstoff bei den 168- und kalkgepréigten Einzugsgebieten (El1, E12, Hil, Ebl, Eb2,
Mb2) deutlich zum Gesamtkohlenstoffanteil bei. Da der Anteil an anorganischem Karbonat das Puf-
ferungsvermdgen des Sediments entscheidend mitbestimmt (Burton 1991, Gunkel 1994a), wirkt sich
der hohe Kalkanteil der Sedimente der Flachwasserzone positiv aus.

4.5.5 Schwermetallbelastung der Sedimente

Fiir fast alle Sedimentproben konnte nach einem HNO;-Aufschluss eine verhiltnisméiBig geringe Be-
lastung (Giiteklassen von I bis II nach LAWA 1998) mit den Schwermetallen Chrom, Cadmium, Blei,
Nickel und Mangan sowie Lithium nachgewiesen werden (Tab. 4.7). Auffillig waren relativ hohe
Kupferkonzentrationen (Giiteklasse III-IV) bei allen untersuchten Sedimenten. Weiterhin konnte fiir
das Sediment des Forellenbachs 1b eine relativ hohe Cadmiumbelastung (3 mg/kg, Giiteklasse I1I) und
einer erhohte Bleikonzentration (196 mg/kg, Giiteklasse II-I1I) ermittelt werden.

Die Untersuchungen zu den Schwermetallgehalten der Porenwiisser (Tab. 4.7) ergaben groBere Dif-
ferenzen in der Belastung zwischen den untersuchten Sedimenten als die HNO;-Aufschliisse. Eine
Klassifizierung der ermittelten Daten erwies sich als schwierig, da bisher keine Klassifikation fiir Po-
renwésser vorliegt. Daher erfolgte eine Klassifikation in Anlehnung an die Oberflichenwasser-Ziel-
werte fiir freiflieBende Gewdsser im Neckareinzugsgebiet und den gestauten Neckar (LAWA 1998).
Um Gleichgewichtsverteilungen zwischen partikuldr gebundenen Schwermetallen und Schwermetal-
len in Porenwéssern gerecht zu werden, die a priori hdhere Schwermetallkonzentrationen als im Ober-
flichenwasser erwarten lassen, wurden als Bewertungsgrundlage (in Anlehnung an LAWA 1998) der
zweieinhalbfache Zielwert fiir Oberflichenwisser als Zielwert fiir das Porenwasser eingesetzt. Ahnlich
wie nach dem HNO;-Aufschluf3 konnten auch fiir die Porenwésser durchweg hohe Kupferkonzentra-
tionen (bis 80 pg/L) nachgewiesen werden, die jedoch noch immer unter den Grenzwerten des EU-
Rats fiir Trinkwasser von 100 pg/L lagen (Streit 1994). Die ermittelten Kupferkonzentrationen der
Porenwisser einiger Sedimente wiirden jedoch bei einer direkten Exposition von Fischen zu einer
Reihe von toxischen Effekten fithren (umfassende Literaturiibersicht bei Kock 1996). Insbesondere die
bereits ab 10 pg/L mehrfach beschriebene Embryotoxizitét erscheint vor dem Hintergrund der direkten
Exposition von Fischeiern in Sedimenten (vgl. auch Embryotoxizitédt in Abschnitt 4.7.3) problematisch
(Kock 1996). Die ubiquitire Kupfer-Belastung konnte aus Fungizid- und Bakterizideintrigen aus der
Landwirtschaft, Zusatz fiir Griinfutter, Straenabfliissen, Wasserleitungen und Luftstduben stammen
(Erdinger et al. 1997, Maltby et al. 1995a, b, Streit 1994). Am Forellenbach fillt die hohe Belastung
der Porenwisser Fb3 (Giiteklassen IV-V fiir Nickel, Blei, Kupfer, Cadmium) und Fb4 (Giiteklassen
M-IV fiir Nickel, Blei, Kupfer) auf. Wéahrend nach HNOs-Aufschliissen das Sediment Fb1 die grofite
Schwermetallbelastung besal3, scheint im Porenwasser in FlieBrichtung (Fb3, Fb4) eine relative An-
reicherung stattzufinden. Durch die hohere Bioverfiigbarkeit fiir Organismen ist eine solche Anreiche-
rung von Schwermetallen als 6kotoxikologisch problematisch zu beurteilen. Insbesondere die fiir Fb3
ermittelte Cadmiumkonzentration von 70 pg/L kdnnte durchaus dkotoxikologische Konsequenzen im
Freiland besitzen, da embryotoxische Wirkungen bereits ab 1,8 pg/L und akut toxische Wirkungen bei
adulten Regenbogenforellen ab 29 pg/L beschrieben wurden (Brown et al. 1994).

90



4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

*1391103ury NeIS pun P[ONIPIS 139 S[IOMI[ PUIs OPeLI], JOp )I0PULISZUIIIJIY
91 "TeqsIoMUORU JYOIU :'P'U “USJeH IOFINqUIBH WI JUSWIPIS INJ 9qeSIOA[dIZ S[e [ 9sse[y ‘(L66]) SInquieH opIQUaqiomuiy) YJBU UONENYISSEY , ‘YooY IYds
X O]< ‘YooY :X O ‘YoIpnap X ¢ ‘Figew :x ¢z ‘Sumyseog 93ur1of 1omIa17Z X | (8661 VM VT Yoru) JeqooN ueneisod usp Jnj pun 301qaSs3nZuloreooN Wi I9Sseman
OpUAYAIFIOY INJ USUONENUOZUON[[EJOULIOMYDIS N UOQESIOA[DIZ 10p SOUOBJIAIA S[e UONENHISSE[Y  (8661) VMV'T IOp USSSEPEINTIOSSEMAD) [OrU UONENIJISSE[Y |,

(o 1y @ +0 (1 L's (I €°s (I 6°¢ (AD s°T1 Do (D 90 (I 1°8 (I L1 (I 1°8 (1D 6°L 8y/3w , SHYd cwuwng
6°66 901 PELT 0°6L1 018 TL8L LYy 611 0911 Ty 6°0t€ LS6T Sy/81 udoBIUE(d‘R)0ZUAQIQ
ToLe 0'ce 0°00¢ 0‘€LY 6°8€C $99T1 LT1 st 1°zse LL6 9°LT8 9'v9L Sy/81 ud]A10d(y3)ozuog
9°69C ¥1T 12414 L'SSY 0°1ST L°LTTT 0TI 16t 8°8L¢ 6°C01 TSI8 0°LTL 8y/3n uaIKd(p*o)oudpug
zeol €9 8°€LI 0‘0t1 S°L6 L'69L v'e ssTl 0°6€1 9°8C S'8LE Teve Sy/8 LEINeCN |
9°19¢ Ss £'88¢ 6°89% 8vLE 0°LLOT 6 791 6°6€S L'801 1°0t8 LLTL 8y/3r uoIkd(e)ozuog
S16¢ 6°0C 6°96% £78¢ 6°8LT 17001 611 91 LY €601 TISL €659 8y/3n udIkd(a)ozuog
SIvL €Ty $°8€01 1's16 ¥'8TL L6€91 ¥Te L1y 0°€611 0°06C £6921 70601 Sy/81 uayueIon|y(y+q)ozuog
6°CTly v've 8vsS T'E6S LY0S 9°988 0°91 8°€T ¥'678 I°€LT 1°981 L9919 8y/3r uask1y)
9°v9¢ [ L'80S g'cor 9°8LY 0°89L 86 0°LT 8°69L Szel S°L89 £r9¢ 8y/3 uodeIyuE(R)OZUS Y
S°68¢ vC8 [t 0°69¢ 6°9LT 8 10% 118 T'8L 8°¢88 1°9L1 I‘1v¢ L86€ Sy/81 uoikdg
0‘p¥e L'16 £65¢ (39727 LY8T vors v'8y 9°98 STLOT €16T 9'LTH LTI 3y/3d uayjueIny
618 0°6 8111 1°6L €L6 6°1LS 9°¢ 96 I'viy LTE L'16% 8 1vh 8y/3r UDBIIUY
Tsve 91 ‘78T PrET L'8LY £€0L el 9IS SL6L 8°0C1 0‘0tS 0°96¢ 3y/3 USIYIUBUAYJ
0°LT ST 8°0¢ 0°LT 01 L°88Y ¥1 €9 oS 9L €76 1611 8y/3 uazonyg
¥°0T 80 €11 TSl 99 $99¢ ST 80 43 9‘9 1°cs LLL 3y/31 udyydeusdy
€ct (34 €LS S61 9°9 1°6% 01 ¥l 811 I‘s 81 S99t 8y/3 udAypydeudoy
(Y3 L0T sze €8¢ 0L 601 (Y 0°ze 9°CT 0€ 6°L1 9Ly 8y/3n ureqdeN
L9 e 6°8S1 9°¢L 9'ce 709 8y £6¢ 0°1€ 8°8¢ 1°8¢ 6°09 Sy/8r ureyydeuAyowrg

SW/OT 0w SHYd-VdH
v61¢ S0€ 2! 001L 09T 6191 0SSY 6911 61LE SL8E 88 0 8y/8w uesuey

(D +9 (In 09 (D 65 (D ss (D) 8¢ (1) s9 (1D s9 (I s1 (D s¢ (I ¢ (II1-11) 961 (I zs » 83/3w 1o1g

8 8 3 8 L 8 8 € 14 0 S 8 Sy/Sw wnrgpry
(AIFIID €0€ | (AIFIID 9ST  (AIFIID ¥€€  (AIFIID 987  (AIFIID 9T (AIFIID LT (AIFIID LLT vy vy VI (AIFIID 10€  (AIFIID 0LT . 33/8w Toydny
1 Mo 1 1 1 Do 1 Do Do Do () ¢ Do » 83/3w wniwpe)

(D e (1D 6¢ DLz (D e (I 1+ (1D +¥ (1D ++ (D8 11 1 (D €2 (D oz . 8y/3w [9IIN
(D 9s (D €¢ (D 8¢ (D st 1 st (D st (D 6% (D8 D6 1 1L Dtz . 8y/3w wory)
v,v,!f\uvK!v\l NH .:smSm\mW

Do Mo (0o Mo o Do (Do Do (A) oL Do Do 0o o 1/31 wnrwpe)

(rm sz (D) st (1 o¢ (1 og (1 9¢ (1D o€ (I oy (I Lt (AD 08 (I st (1 o¢ (I 1 o 1/31 Toydnyy

(I st M1 (1 ot (I ¢z (I z1 (A oL (A) 0ST (AD ot (A) 08 s (1 ot s o 1/81 1o1g
(1D st D or1 (D ot Do 01 () €t (I os (AD 0L (AD 001 (T st (1) L1 (I o1 q 1/31 [939IN
DL s (Dot (Dot s (D o1 (I L1 (I o¢ (I 0t 1 (D '8 D s‘1 o 1/31 wory)

A2SSPMUII0J .:smsmﬁmh
01°0 #0°0 ¥1°0 60°0 80°0 L0°0 10°0 z0°0 ¥0°0 200 S0°0 100 % [2JoMYyosjwesan
10°¢ 2! 5T v0°C 81°C 80°¢€ £9°0 S6°C 1Ty 61T 971 61°0 % J0L
61 £6°¢ 90°¢ SH'C £9°C £¢ £9°0 S6°C [§44 6t'C 9T°1 620 % JJ0ISUD[YOYIWESID)
94 1938 a4 1a I'H AN 19N Q.4 €94 a4 q194 194 yeyury

yoeqIaqy 191qaszuds| g YRqYN I YIBqUIIPI0

U9jUuUL UIplom UIdIIMIo

-yoru SUN}IOMIGIUOWIPIS UIMDLISAUL JOUID PUIIYEM USJUIWIPIS 19q JIP USUOHBNUIZUON-HVJ PUN -[[BI0WIIMYDS “Ijowereduswing 1oqn JyoIsiaq() “Ly "qelL

91
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Wihrend der Flachwasserzonenstandort Ebl eine verhiltnisméBig geringe Porenwasserbelastung
besal, konnten fiir Eb2 erhohte Nickel-, Kupfer- oder Bleikonzentrationen bestimmt werden. Weiter-
hin féllt die erh6hte Belastung der Porenwésser des Miihlbaches mit den Schwermetallen Blei (jeweils
Giiteklasse V), Kupfer und Nickel (II-III) auf. Angesichts der Lage des Standorts Mbl, fiir den nur
geringe Belastungen zu erwarten waren, iiberraschten die nachgewiesenen Schwermetallkonzentra-
tionen. Hier konnte, bei einer Westwindhdufigkeit von 25%, eine Deposition von partikuldren Luft-
schadstoffen aus dem Groffiraum Mannheim eine Erklérung sein (Eichler et al. 1995, Erdinger et al.
1997).

4.5.6 Konzentrationen organischer Schadstoffe in den Sedimenten

Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe. Tab. 4.7 gibt einen Uberblick iiber die mit Hilfe
von Accelerated Solvent Extractors™ (ASE)/ GC-MS ermittelte PAH-Belastung der Sedimente, die
von Herrn Diirr wihrend eines Forschungsaufenthaltes am Department of Environmental Chemistry
der Universitdt Umed unter Anleitung von Dr. van Bavel durchgefiihrt und freundlicherweise zur
Verfligung gestellt wurde. Die Summe der PAHs variierte um einen Faktor 62 von 0,2 mg/kg fiir das
Sediment Mb1 bis zu 10,2 mg/kg (Mb2). Da in den bekannten Sedimentklassifikationssystemen der
LAWA (1998) und der ARGE Elbe die Konzentrationen an polyzyklischen Aromatischen Hydrokar-
bonsduren (PAH) nicht beriicksichtigt werden, wurde das Klassifikationssystem der Umweltbehorde
Hamburg (Maal} et al. 1997) eingesetzt. Am Forellenbach konnte fiir die Standorte nach der Kléran-
lageneinleitung (Fb1, Fb1b) und fiir den Standort nach dem Zusammenfluss (Fb3) mit jeweils 8 mg/kg
eine hohere Belastung als fiir die Referenz Fb2 (2 mg/kg) festgestellt werden. Der Regenerations-
standort Fb4 besall mit einer PAH-Summe von 0,6 mg/kg die geringste Belastung. Die relativ hohe
Belastung von Fb2 weist auf Altlasten in diesem Gebiet oder auf den Eintrag luftbiirtiger Schadstoffe
hin (Erdinger et al. 1997). Nach Hochrechnungen wurden in den neuen Bundeslidndern etwa 1 Mio. t
Luftstaube in FlieBgewdésser eingetragen, die 10 % der gesamten Schwebstofffracht der Fliisse ent-
sprechen (Hellmann 1996). Gravierend erhohte sich die Summe der PAHs im Verlauf des Miihlbachs
von 0,2 (Mbl, Giiteklasse I) auf 12,5 mg/kg (Mb2, IV). Eine Erklarung hierfiir gibt das Altlastenka-
taster der Stadt Heidelberg, das in unmittelbarer Umgebung des Miihlbaches 17 registrierte Altlasten
nennt. Neben einer chemischen Reinigung, mehreren Tankstellen, einer Fiillfederhalterfabrik, einem
Betrieb fiir Wasseraufbereitungschemikalien, Druckereien, Reparaturwerkstétten und einer Emaillier-
werkstatt wird in dem Altlastenkataster auch eine Mobelfabrik beschrieben. Fiir das Einzugsgebiet der
Elsenz konnte eine gleichmaBig hohe Belastung festgestellt werden. Insbesondere die Klaranlage Ep-
pingen bewirkt keine signifikante Erh6hung der PAH-Konzentrationen. Im Gegensatz dazu konnte bei
der Flachwasserzone eine hohere Belastung des temporér trockenfallenden Standortes (Eb2) bestimmt
werden.

Dibenzo-p-Dioxine und -Furane. Die chemischen Analysen der PCDD/Fs und PCBs wurden von
Herm Diirr (Hygiene-Institut Halle) wihrend eines Forschungsaufenthaltes an der Universitdt Umea
(Department of Environmental Chemistry, Schweden) unter Anleitung von Herrn Prof. Dr. van Bavel
durchgefiihrt und freundlicherweise zur Verfiigung gestellt. Zur Standardisierung der Dioxin- und
Furangehalte wurden die Toxizititsdquivalente (TEQs) der World Health Organisation (Van den Berg
et al. 1998) benutzt. Dabei werden die Konzentrationen der 17 besonders toxischen Verbindungen mit
Toxizitatsdquivalentfaktoren (TEF, relative Wirksamkeit in Bezug zu 2,3,7,8-Tetrachlor-p-dibenzo-
dioxin) multipliziert und dann aufaddiert. Wéhrend bei den Sedimenten Fb1 und Mb2 die PCDDs/Fs
aufgrund von starken Matrixeffekten nicht quantifiziert werden konnten, iiberraschte die im Vergleich
zu den anderen Standorten erhdhte Belastung des Referenzstandortes am Forellenbach (Fb2) mit TEQs
von 3,1 ng/kg Trockengewicht bzw. 130 ng/kg organischem Kohlenstoff (Abb. 4.11). Diese Konzen-
tration liegt jedoch einen Faktor 40 unter dem Grenzwert von 120 ng/kg Trockengewicht, ab dem
Kléarschlimme nicht mehr auf landwirtschaftlich oder gértnerisch genutzte Boden ausgebracht werden
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diirfen (AbfKIarV 1992). Die Kontamination unterschied sich beziiglich der Kongenerenprofile deut-
lich von den anderen Proben des Neckareinzugsgebietes, so dass auf eine sehr lokale Kontamination,
etwa durch eine illegale Entsorgung von Schlimmen einer Chloralkali-Elektrolyse, geschlossen wer-
den kann (personliche Mitteilung Dr. van Bavel). Bei einer Recherche im Altlastenkataster der Stadt
Heidelberg fiel eine nicht-identifizierte Altlast in einem direkt angrenzenden Gebiet auf (Siebert
1999). Auch am Oberlauf des Miihlbaches (Mb1) konnte eine erhohte Kontamination nachgewiesen
werden, die vermutlich aus der direkten Exposition dieses Standortes in der Abluftfahne der stark
industrialisierten Region Mannheim/Ludwigshafen resultiert. Die signifikante Zunahme der PCDD/F-
Konzentrationen zwischen den Elsenz-Standorten Ell und EI2 kann auf die Kldranlage Eppingen
zuriickgefiihrt werden, die den einzigen Einleiter in diesem Bereich des FlieBgewassers darstellt. Ein
Vergleich der PCDD/F-Konzentrationen der Sedimente aus dem Einzugsgebiet des Neckars (MW der
PCDD/F-TEQs von 33 ng/kg o.c.) mit Analysen aus dem Hamburger Hafen (PCDD/F-TEQs von 252
bis zu 2450 ng/kg o.c., Gotz 1997) und des stark mit PCBs kontaminierten schwedischen Eman-
Flusssystems (PCDD/F-TEQs von 1,1 bis 7 ng/kg o.c., Engwall et al. 1998a) dokumentiert eine ge-
ringe bis madBige Belastung der untersuchten Sedimente. Nach einem Erlass des Ministeriums fiir Um-
welt in Baden-Wiirttemberg (zitiert in LfU 1995), konnen Bodden bis zu einem TEQs von 5 ng/kg
Trockengewicht uneingeschrinkt landwirtschaftlich genutzt werden. Eine Massenbilanzierung, die den
Anteil der chemisch-analysierten PCDDs/Fs an der gesamten, sehr hohen dioxin-dhnlichen Wirk-
samkeit in einem Biotest mit embryonaler Hithnerleberkulturen berechnet, ist in Abschnitt 4.7.9 darge-
stellt.
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B2,3,4,6,7,8 HXCDF
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Abb. 4.11. Konzentrationen von 17 analysierten PCDDs/Fs dargestellt als Toxizititsdquivalente (TEQ) von
2,3,7,8-TCDD. Die Referenzstandorte der Triade sind hervorgehoben. Datengrundlage: Diirr, unver6ffentlichte
Daten; nd: durch Matrixeffekte nicht quantifizierbar.

Polychlorierte Biphenyle. Abb. 4.12 gibt einen Uberblick iiber die Summe der Konzentrationen von
49 analysierten PCB-Kongeneren in den Sedimentproben. Insbesondere bei den Sedimentproben Fb2
und Mb2 konnten mit jeweils 0,055 bis 0,068 mg/kg Trockengewicht hohe Konzentrationen an PCB #
138 und 153 nachgewiesen werden, so dass die Proben nach dem Klassifikationsverfahren der ARGE-
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Elbe fiir diese Stoffe in die schlechteste Giiteklasse IV eingeteilt wurden (Neumann-Hensel et al.
2000).

Ein Vergleich des Referenzstandortes am Forellenbach mit schwebstoffbiirtigen Sedimenten der Elbe
bei Dessau und Hamburg-Blankensee zwischen September 1994 und August 1995 (ARGE 1996)
zeigte beziiglich der Substanzen o- und y-Hexachlorcyclohexan und -benzen, p,p-DDT und seiner
Metaboliten p,p-DDD, p,p -DDE und der 9 PCB-Kongeneren (# 28, 52, 101, 105, 118, 138, 153, 156
und 180) mit 8, 17 und 4,5 mg/kg o.c. dhnliche Belastungspotenziale. Eine Berechnung des Anteils der
chemisch analysierten PCBs an der tatsdchlichen dioxin-dhnlichen und endokrinen Belastung im
Sinne des TEQ-Konzeptes ist in den Abschnitten 4.7.8 und 4.7.9 dargestellt.
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Abb. 4.12. Summenkonzentrationen von 53 analysierten PCB-Kongeneren in pg pro g C. Die
Referenzstandorte der Triade sind hervorgehoben. Datengrundlage: Diirr, unverdffentlichte
Daten; nd: durch Matrixeffekte nicht quantifizierbar. Die Summe der PCBs wurde aus den 49
Einzelkonzentrationen der Kongeneren # 52, 49, 56, 60, 66, 70, 74, 76, 84, 89, 92, 97, 99, 101,
105, 110, 113, 118, 127, 128, 134, 138, 143, 146, 149, 153, 156, 158, 160, 170, 171, 172, 174,
176, 177, 178, 179, 180, 182, 183, 185, 187, 190, 192, 194, 195, 196, 201, 203 ermittelt.

Chemische Analysen endokriner Stoffe in Sedimentextrakten. Die Analysen der endokrin wirk-
samen Stoffe wurden von Herrn Dr. Holtey-Weber (Hygiene-Institut Bonn) durchgefiihrt und freund-
licherweise zur Verfligung gestellt (Tab. 4.8). Die relativ hohen Nachweisgrenzen sind durch die Pro-
benaufbereitung zu erkléren. Mit den Proben wurde weder einer Aufkonzentrierung noch ein Clean up
durchgefiihrt. Die acetonischen Extrakte wurden nach Filtration und Verdiinnung chemisch analysiert
(Holtey-Weber 2001). Es wurden in den untersuchten Sedimentextrakten der Triade lediglich Phtha-
late, Alkylphenole, PCBs und Bisphenol A nachgewiesen. Dibutylphthalat (DBP) als die dominieren-
de Substanz konnte in allen Sedimenten nachgewiesen werden, in Konzentrationen von mehreren hun-
dert pg/kg bis zu 2,4 mg/kg im Sediment des Forellenbaches nach der Klédranlageneinleitung (Fb1).
Die Unterschiede zwischen den einzelnen Standorten fallen bei Dibutylphthalat jedoch sehr gering
aus, vielmehr scheint es eine ubiquitére Verbreitung zu besitzen. Im Gegensatz dazu, konnten fiir Di-
ethylhexylphthalat (DEHP) erhebliche Unterschiede nachgewiesen werden: Nicht nur die Standorte
nach Kldranlagen (F1, F3 und EI2 mit 0,6-2,2 mg/kg) erwiesen sich im Vergleich zu den Referenzen
als stark belastet, auch fiir den hinteren Abschnitt der Flachwasserzone (Eb2) konnte eine Konzentra-
tion von 0,7 mg/kg detektiert werden. Die anderen Phthalate waren nur unterhalb der Bestimmungs-
oder Nachweisgrenze in den Sedimenten vorhanden. Phthalate wurden von Van der Velde (1999) in
dhnlich hohen Konzentrationen in Sedimenten nachgewiesen. Im Sedimentextrakt Fbl konnten zu-
dem die hochsten Konzentrationen von Nonylphenol, Octylphenol und Bisphenol A bestimmt
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Tab. 4.8. Ubersicht iiber endokrin wirksame Substanzen in acetonischen Sedimentextrakten einer integrierten Sedi-
mentbewertung, nach Holtey-Weber (2000).

Forellenbach Elsenz Eberbach

Substanz Einheit NG BG Fbl Fb2 Fb3 Fb4 Hil Ell Ebl Eb2

Atrazin ¢ ug/kg 40 80 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
o-Endosulfan ¢ ng/kg 6 12 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
B-Endosulfan ¢ ng/kg 6 12 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Lindan ¢ ug/kg 6 12 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Diethylphthalat ¢ pgkg 100 200 <BG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Benzylbutylphthalat ¢ ugkg 300 600 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Dibutylphthalat d ng/kg 150 300 2400 1020 760 619 695 644 810 913

Diethylhexylphthalat d ng/kg 200 400 2200 <NG 603 <NG <BG 1130 <BG 700

p, p'DDE ¢ pgkg 30 60 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
o, p’'DDT ¢ ug/kg 10 20 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
p,p’DDT ¢ pekeg 20 40 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
PCB 52 ¢ ugkg 4 8 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
PCB 101 ¢ ugkg 10 20 <NG 71 <NG <NG  <NG <NG <NG <NG
PCB 138 ¢ ng/kg 10 20 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
PCB 153 ¢ ngkg 10 20 <NG 16l 25 <NG <NG <NG <NG <NG
PCB 180 ¢ ugkg 30 60 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
PCB 194 ¢ ugkg 10 20 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Techn. Octylphenol ° ugkg 5 10 872 <BG <BG <BG 17,0 229 <BG <BG
Techn. Nonylphenol ng’kg 10 20 5000 732 162 159 29,0 105 109 132

Bisphenol A © ng/kg 3 6 13,1 <NG <BG <NG <BG 61,6 7,2 14,8
Diethylstilbestrol ¢ ugkg 3 6 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Hexestrol ¢ ugkg 3 6 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Androsteron © ugkg 20 40 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Estron © ng/kg 3 6 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Estradiol © ng/kg 4 8 <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Mestranol ° ugkg 20 40 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG
Ethinylestradiol ugkg 6 12 <NG  <NG <NG <NG <NG <NG <NG <NG

9 Bestimmung im GC/MS-MS aus organischen Extrakten, nach Filtration, 1:20 Verdiinnung und ohne Clean-up, © Bestimmung aus
organischen Extrakten im GC/MS-MS nach On-line-Silylierung * iiber der Kalibrationsgrenze, somit halbquantitative Angaben, NG:
Nachweisgrenze BG: Bestimmungsgrenze (2 x Nachweisgrenze). Die Referenzstandorte sind fett und grau unterlegt dargestellt.

95



4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

werden: Die ermittelte Konzentration von 5 mg/kg Nonylphenol iibertrifft die Konzentrationen aller
anderen Extrakte um mindestens einen Faktor 30. Die weniger starken Unterschiede bei den unter-
suchten Oberflichenwasserproben lassen sich mit der groen Affinitidt des Nonylphenol zu Partikeln
erkldren, die zu einer Anreicherung der Substanz im Sediment Fb1 fiihrt. Octylphenol zeigte nicht das
gleiche Verhalten wie sein hoheres Homologes Nonylphenol und ist wahrscheinlich aufgrund etwas
hoherer Polaritit und insgesamt geringeren Vorkommens nicht so stark im Sediment Fbl angereichert
(87 png/kg) wie Nonylphenol. Die erhohten Werte von Alkylphenolen, Bisphenol A und DEHP im
Sediment der Elsenz nach der Kldranlageneinleitung (EI2) konnen durch die hohen Konzentrationen
dieser Substanzen in kommunalen Abwassereinleitungen erkldrt werden (Bétscher et al. 1999,
Matthiessen & Sumpter 1998, Schrenk-Bergt & Steinberg 1998, Servos 1999, Tyler & Routledge
1998).

Die vorgestellten Befunde zu den Konzentrationen endokrin wirkender Substanzen in Sedimentextrak-
ten korrelieren gut mit Konzentrationen und Verteilungen dieser Substanzen z.B. in Sedimenten Ber-
liner Gewéssern (Pilz 1999): Dort wurde in nahezu allen Proben DBP gefunden, mit einem Maximal-
wert von 2200 pg/kg. Dominierend unter den Phthalaten war DEHP mit einem Median von 790 ng/kg.
NP trat dort mit einem Median von 480 und einem Maximum von 5600 pg/kg auf, BPA wurde mit
Konzentrationen bis 116 pg/kg (Median: 11 pg/kg) bestimmt. Ein Unterschied, der wahrscheinlich aus
regionalen Begebenheiten herriihrt, ist das in Berlin nicht nachgewiesene OP und das vereinzelt in ge-
ringen Konzentrationen auftretende BBP welches in den hier untersuchten Proben nicht vorkam.

In Abschnitt 4.7.8 dieser Studie wird die endokrine Aktivitdt eines methanolischen Sedimentextraktes
im Dot-Blot-Assay (Bio-TEQs) mit Hilfe einer Massenbilanzierung mit den chemisch ermittelten
TEQs fiir endokrine Substanzen verglichen.
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4.6 Ergebnisse und Diskussion: In situ-Untersuchungen

Zusammenfassung. Mit Hilfe einer Untersuchung der Makrozoobenthos-Biozénose und der
Berechnung diverser Bioindices (z. B. Saprobienindex, Okotoxikologischer Index nach Car-
margo, Diversitit und Evenness, 6kologische Sdure- und Sauerstoffstufen und Rhitron-Erndh-
rungstypen-Index) konnte der Fliefigewdsserzustand in situ umfassend erfasst und bewertet
werden. Es zeigte sich, dass Saprobie-basierte Bioindices alleine zur Erfassung komplexer
Belastung nicht geeignet sind, wogegen aus der kombinierten Verwendung der Indices
weiterfiihrende Informationen zur Art der Schidigung der Biozénose erhalten werden
konnten. Wiihrend mit dem Diversitdtsindex nach Shannon-Wiener keine belastungsabhdngige
Differenzierung der Standorte moglich war, erwies sich der okotoxikologische Index nach
Carmargo als geeigneter, sensitiver Bioindex zur Analyse von Degradationen in situ.

Bei einer integrierten Sedimenttriade von 12 Flieffgewdsserstandorten im Einzugsgebiet des
Neckars ergaben sich fiir die Untersuchungskomponente 'Belastungszustand in situ’ folgende
Befunde: Fiir beide Standorte der Neckarflachwasserzone bei Eberbach (Ebl, Eb2) konnte
eine einheitliche hohe Belastung der Biozénosen nachgewiesen werden, wobei mit der
Karlsruher Methode und dem Okotoxikologischen Index gréfSere Stérungen an einem Standort
mit tempordrer Sedimentresuspension (Eb2) ermittelt werden konnten. Im Einzugsgebiet der
Elsenz konnte mittels der Bioindices die geringste, aber dennoch deutliche Belastung in situ
fiir die Referenz (Hil) festgestellt werden. Die Kldranlageneinleitung Eppingen verschlechterte
die sehr hohe Saprobie der Elsenz kaum, wogegen sie in einem verschlechterten okotoxi-
kologischen Index und Sauerstoffindikation resultierte. Am Forellenbach konnte eine deutliche
Degeneration des Fliefgewdsserabschnittes nach der Kldranlageneinleitung (Fbl) gegeniiber
der Referenz (Fb2) festgestellt werden. Bei einem Vergleich mit einem Regenerationsstandort
(Fb4) erwies sich aber auch die Biozénose des Referenzstandortes als deutlich gestort. Die
Befunde wiesen darauf hin, dass am Forellenbach ein komplexes Belastungsmuster in situ aus
Saprobie, Sdurebelastung und oJkotoxikologischer Kontamination vorlag. Am Miihlbach
konnte eine deutliche Degradation der Biozénose im Unterlauf (Mb2) dokumentiert werden.

Die In situ-Untersuchungen der integrierten Sedimentbewertung wurden im Rahmen von zwei Dip-
lomarbeiten durchgefiihrt (Karaus 1999, Siebert 1999), in welchen umfassendere Darstellungen der
Befunde von Makrozoobenthosanalysen aller untersuchten Probestandorte unter besonderer Beriick-
sichtigung von Zeitreihen dargestellt sind.

4.6.1 Artenzusammensetzungen

Flachwasserzone Eberbach

Abb. 4.13 zeigt die Verteilung der GroBgruppen und die einzelnen nachgewiesenen Taxa der Neckar-
flachwasserzone bei Eberbach. Beide Standorte waren durch eine geringe Artenvielfalt gekennzeich-
net. Wihrend am Ubergang der Flachwasserzone zum Neckar (Eb1) iiberwiegend Vertreter der Grup-
pen Gastropoda, Bivalvia, Crustacea und Ephemeroptera nachgewiesen werden konnten, war der hin-
tere Abschnitt der Flachwasserzone (Eb2) durch einen erhohten Anteil an Gastropoda, Diptera und
Oligochaeta gepragt, wogegen Crustacea und Ephemeroptera fast bzw. ganz fehlten. Das geringe
Vorkommen von Chironomidenlarven, die meist in schluffigen Gewidsserbdden dominieren, kénnte
auf die starke Stromung am Standort Ebl zuriickzufiihren sein. Auch die hohen Abundanzen der
Ephemeropterengattung Caenis, die gerne in Totwasserrdumen hinter stromungsexponierten Struktur-
elementen aus Steinen, Wasserpflanzen oder Falllaub lebt, lassen sich mit den Stromungsverhéltnissen
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erkliren (Caspers 1982). Sedimentation von Schwebstoffen im hinteren Bereich der Flachwasserzone
behindert die Entwicklung einer natiirlichen Biozdnose und fordert vor allem die Besiedlung mit Tubi-
ficiden und Chironomidenlarven (Lindegaard 1995, Saether 1979, Wiederholm 1980a). Ein GroBteil
der vorkommenden Gastropoden ist charakteristisch fiir stehende oder méiBig flieBende Gewésser. Da
die Flachwasserzone einen weitgehend stehenden Wasserkorper mit temporiren Stromungen darstellt,
ist sie fiir viele Gastropoden cin ideales Besiedlungsgebiet. Valvata piscinalis, die im hinteren Be-
reich der Flachwasserzone in hohen Abundanzen nachgewiesen werden konnte, ist ein typischer Sedi-
mentbewohner groBflédchig stehender und langsam flieBender Gewdsser (Schmedtje & Kohmann
1988). Thre Nahrung besteht aus Detritus und Aas. Aus der Gruppe der Bivalvia konnten Corbicula
fluminea und Dreissena polymorpha an beiden Standorten nachgewiesen werden. Sie kommen im
feinkérnigen Sediment groBerer Gewésser vor und zeichnen sich durch eine hohe Toleranz gegeniiber
schwankenden Sauerstoffkonzentrationen aus.

Die hohen Abundanzen von Dreissena polymorpha im hinteren Bereich der Flachwasserzone lassen
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Abb. 4.13. Ubersicht iiber die nachgewiesenen GroBgruppen und Makrozoobenthos-Taxa in der Neckarflachwasserzone bei
Eberbach, modifiziert nach Karaus (1999). Ebl: Ubergangsbereich zum Neckar, Eb2: temporir trockenfallender Abschnitt.
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sich durch die reduzierten FlieBgeschwindigkeiten erkldren. Von den gefundenen Oligochaeten
konnten nur Branchiura sowerbyi und Eiseniella tetraedra bestimmt werden. Letztere Art ist rheophil
und besitzt eine hohe Toleranz gegeniiber Gewésserverschmutzung. Innerhalb der Crustaceen konnte
Dikerogammarus haemobaphes, Gammarus fossarum und Gammarus pulex nachgewiesen werden.
Dikerogammarus haemobaphes stellt als pontokaspisches, tertiires Relikt eine aus der Donau
eingewanderte Gammaridenart dar. Sie bevorzugt tiefes Wasser und schnelle Stromung (Prunescu-
Arion & Elian 1965). Insgesamt konnten nur geringe Individuenzahlen der Gammariden dokumentiert
werden, wobei in Neckarnédhe mehr Tiere gefunden wurden als im hinteren Teil der Flachwasserzone.
Die Funde von Ephemeropteren-Larven beschrinkten sich auf die Gattung Caenis. Die regelméfig in
Flachlandbédchen, dem Potamal groBerer FlieBgewdsser und in Stillgewéssern vorkommende Mega-
lopteren-Art Sialis lutaria konnte in Ebl als Einzelfund verzeichnet werden. Sie lebt im Schlamm
langsam flieBender oder meist stehender Gewisser und stellt einen Indikator fiir -mesosaprobe bis o
mesosaprobe Bereiche dar. Innerhalb der Dipteren kamen nur Vertreter aus der Familie der Chiro-
nomiden vor. Aufgrund der Schwierigkeit der Artbestimmung ist eine Bestimmung zum Teil nur bis
zur Unterfamilie beziehungsweise bis zur Gattung mdglich (Dr. Otto, Fahrenkrug, personliche Mit-
teilung). Eine ndhere Aussage iiber den Gewisserzustand ist mit Hilfe der in der Flachwasserzone ge-
fundenen Dipteren nicht erzielbar, da mit der Unterfamilie meist keine Bewertung moglich ist.

Elsenzgebiet

Der Standort vor der Kldranlage (El1) war durch eine geringe Artenzahl gekennzeichnet. Die gefun-
denen Tiere zéhlen zu den Gruppen der Bivalvia, Crustacea, Ephemeroptera und Diptera (Abb. 4.14).
Im Verlauf der Untersuchungen fiel die Dominanz der Dipteren auf. So betrugen die relativen Héufig-
keiten bei allen Probennahmen mehr als 50 % und im Juli sogar 100 % (Karaus 1999). Unter den
Dipteren wurden iiber die Dauer der Beprobungen vor allem die Art Prodiamesa olivacea aber auch
Vertreter der Chironomus-thummi-Gruppe nachgewiesen. Durch die Einleitung der Klidranlage Eppin-
gen (Standort El2) verringerte sich die Artenvielfalt gegeniiber El1 drastisch (Abb. 4.14): Vertreter der
Familie der Chironomidae (Diptera) dominierten an diesem Standort mit 98 %, wobei auf 0,1 m” bis
zu 182 Organismen der Chironomus thummi-Gruppe nachgewiesen werden konnten. Hirudinea und
Crustacea trugen jeweils 1 % zur Gesamtartenliste bei. Chironomidenlarven stellen gute Indikatoren
fiir organische Belastung dar, da es bei erhohter Belastung zu Anderungen in der Chironomiden-
gemeinschaft kommt (Saether 1979). Bei einem Vergleich der relativen Verteilungen der Chirono-
midengruppen (Unterfamilien und Triben) bei den Standorten vor und nach der Klédranlage fillt die
Verschiebung von Charaktergruppen fiir belastete (Tanypodinae, Prodiamesinae) zu sehr stark
belasteten Gewissern auf (Chironomus thummi-Gruppe mit einem Saprobiewert von 3,5; Armitage et
al. 1995, Saether 1979, Wiederholm 1980a, b). In einer anderen Studie, dem BIOTOX-Programm zur
Untersuchung der Elbe wurde eine Klassifikation der vorgefundenen Chironomiden nach zunehm-
ender organischer Belastung erarbeitet, bei der die Chironomus thummi-Gruppe als eine Indikator-
gruppe fiir sehr hoch belastete Sedimente diente (Madler 1992). Die relativen Haufigkeiten der am Re-
ferenzstandort Hilsbach (Hil) gefundenen GroBgruppen und Arten sind in Abb. 4.14 dargestellt. Im
Verlauf der Probennahmen wurden Individuen der Gruppen Hirudinea, Crustacea, Ephemeroptera,
Coleoptera, Trichoptera und Diptera gefunden. Im Vergleich zu den Probenstellen an der Elsenz
konnte am Hilsbach eine grofere Artenvielfalt nachgewiesen werden, die auf eine geringere Belastung
dieses Gewaissers hinweist. Zu den konstant prasenten Gruppen zdhlten Hirudinea, Trichoptera und
Ephemeroptera. Auffillig war das Vorkommen von meist nur einer Art pro Gruppe in hohen
Individuenzahlen. So kam Hydropsyche siltalai bei den Trichopteren, Baetis spp. bei den Ephe-
meroptera und Gammarus fossarum bei den Crustacea in hohen Individuenzahlen vor. Auch die fehl-

99



4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

L. Pisidium Gammarus
Tanytarsini
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8% Baetis spp.
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32% 18%
Diptera
84% Ell Odontomesa fulva
8%
Tanytarsini Erpobdella
octoculata
0,6% %
Hirudinea  ustacea 0,3%
1% 1% Prodiamesa Gammarus
olivacea fossarum
9,0% 0,3%
Chironomus spp.
29,6%
Chironomus
Diptera El2 g;)ugl;m-Gr.
98% 070
Tanypodinae Tanytarsini _Tipulidae Erpobdella
3.6% 0.4% octoculata
Hirudinea Sm:ullum spp. 2.4% Gammarus
Diptera 29 ~ Crustacea 0,4% fossarum
1P 0 0
21% 10% Psychodidae 10,0%
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angustipennis Riolus spp. 0,4%
1,2% 2,0%

Abb. 4.14. Ubersicht iiber die nachgewiesenen GroBgruppen und Makrozoobenthos-Taxa im Elsenzgebiet, modifiziert nach
Karaus (1999). Ell ist ein Standort an der Elsenz vor und EI2 nach der Kldranlage Eppingen. Hil = Referenzstandort Hilsbach.
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enden Nachweise von Vertretern der Chironomus thummi-Gruppe dokumentiert die bessere Gewasser-
giite des Hilsbachs im Vergleich zu den beiden Elsenz-Standorten.

Forellenbach

Am Standort nach der Kldranlageneinleitung (Fb1) wurden insgesamt sechs Arten aus drei Tierstdm-
men bestimmt (Tab. 4.9). Wihrend bei den ersten beiden Probenahme im Mai und Juli A4sellus
aquaticus (Isopoda, 66 % und 88 %) und Erpobdella octoculata (Hirudinea, 10 % und 30 %) domi-
nierten, konnten im August auch zahlreiche Dipteren-Larven aus der Familie Psychodidae (37 %)
identifiziert werden. Auch am Referenzstandort (Fb2) fanden sich insgesamt sechs verschiedene Arten
aus zwei Stimmen. Bei den beiden Probenahmen im Juli und August waren Crustaceen in betrdcht-
licher Individuenzahl vertreten (Gattung Niphargus: 67 % und 29 %, Asellus aquaticus: im August
18 %). Ein Dirittel der erfassten Organismen wurde im Juli als Chaetopteryx villosa (Trichoptera) be-
stimmt. Bei der Bestandsaufnahme im August wurden Vertreter der Gattung Sericostoma (18 %), Dru-
sus annulatus (23 %, beides Trichoptera) sowie Dipterenlarven aus der Familie der Limoniidae (12 %)
gefunden. Der Standort nach dem Zusammenfluss der beiden Quellbiache (Fb3) zeigte mit 15 gefun-
denen Taxa die grofite Artenvielfalt unter allen untersuchten Bachabschnitten (Tab. 4.9). Im Juli waren
neben sieben Arten aus der Ordnung Trichoptera (insgesamt 43 % der Individuen) und Vertretern der
Ordnung Ephemeroptera (Gattung Baetis und Ephemerella ignita, 48 %) auch Dipterenlarven der
Familie Limoniidae (9 %) zu finden. Im August hatte sich das Artenspektrum dahingehend ver-
schoben, dass Trichopteren nur noch mit einer Gattung (Sericostoma, 24 %) vertreten waren, Plecop-
teren mit zwei Arten (21 %) auftraten, Coleopteren der Gattung Elmis bestimmt werden konnten (3 %)
und der Anteil der Dipterenlarven mehr als die Halfte (52 %) der gefundenen Individuen ausmachte.
Das Makrozoobenthos des Standortes Fb4 wurde an den drei Erhebungsterminen durch Gammarus
fossarum (69-85 %) dominiert. Insgesamt wurde mit 14 Taxa eine vergleichsweise hohe Artenvielfalt
ermittelt, die eine Regeneration des Forellenbaches in diesem Abschnitt dokumentiert. Weiterhin
konnten Trichopteren, Ephemeropteren Plecopteren und Coleopteren identifiziert werden (Tab. 4.9).
AuBerhalb der Beprobungszeiten (am 9.11.98 und 25.11.1998) fielen entlang des gesamten Klarbachs
schimmelartige Uberziige der Stromsohle auf, die von Frau Dr. Radek (ehemals Zoologisches Institut
I, Universitit Heidelberg, jetzt Zoologisches Institut der Freien Universitit Berlin) als Kolonien des
Ciliaten Carchesium polypinum bestimmt wurden, dessen Kolonien oftmals in der kalten Jahreszeit in
Vorflutern unterhalb von schlecht funktionierenden Kldranlagen anzutreffen und typische Anzeiger fiir
eine stark belastete Gewasserqualitdt (Gewassergiite I11) sind (Berger et al. 1997).

Miihlbach

Am Oberlauf des Miihlbachs (Mb1) wurden insgesamt 11 Arten aus den drei Insekten-Ordnungen
Trichoptera, Plecoptera und Diptera identifiziert (Tab. 4.9). Zum ersten Probenahmen-Zeitpunkt
fanden sich (unter den insgesamt in die Untersuchungen einbezogenen Taxa) lediglich Vertreter der
Trichoptera (5 Arten, nach Individuenzahlen 47 %) und Plecoptera (2 Arten, 53 %). Auch bei den bei-
den Probennahmen im Juli und August dominierten Trichoptera und Plecoptera die Biozénose. Zudem
konnten Dipterenlarven mit 12-14 % der Gesamtindividuenzahl identifiziert werden. Im Gegensatz zu
der hohen Diversitit im Oberlauf wurde im Unterlauf des Miihlbachs (Mb2) eine stark degradierte
Biozonose angetroffen: Es wurden mit 5 Arten die wenigsten Taxa unter allen untersuchten Bach-
abschnitten der Triade gefunden. Die beiden im Juli und August durchgefiihrten Bestandsaufnahmen
belegten die Abwesenheit sowohl von Trichopteren als auch von Plecopteren zu diesen Zeitpunkten.
An deren Stelle fanden sich Dipterenlarven der Art Prodiamesa olivacea (26 % beziehungsweise
24 %) sowie Mollusken (vier Arten).
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Tab. 4.9. Die Individuenzahlen pro m* der 32 bestimmten Taxa fiir die Beprobungsstellen des Forellenbachs
(Fb) und des Miihlbachs (Mb) fiir die Beprobungszeitpunkte Mai (V), Juli (VII) und August (VIII) 1998. Die
Referenzstandorte sind grau unterlegt. Modifiziert nach Siebert (1999).

Standort Fbl Fb2 Fb3 Fb4 Mb1 Mb2

Probentermin vV VIl vilil VII VIIl vII VvIil V VI VIII. V VII VII VII VI

Chironomidae

Prodiamesa olivacea - - - - - - 78 - - - - - - 122 122
Tanypodinae - - - - - - - - - - - - 22 - -
Coleoptera

Elmis spp. - - - - - - 11 - -1 - - - - -
Limnius spp. - - - - - - - - - 11 - - - - -
Crustacea

Asellus aquaticus 367 333 378 - 33 - - - - - - - - - -
Gammarus fossarum - - - - - - - 300 200 911 - - - - -
Niphargus spp. - - - 44 56 - - - - - - - - - -
Diptera

Limoniidae - - - - 22 44 122 - - - - 22 11 - -
Psychodidae - - 467 - - - - - - - - - - - -
Ephemeroptera

Baetis spp. - - - - - 189 - - 22 - - - - - -
Baetis melanonyx - - - - - 1 - - - - - - - - -
Ephemerella ignita - - - - - 44 - - - - - - - - -
Hirudinea

Erpobdella octoculata 167 44 333 - - - - - - - - - - - -
Gastropoda

Physella acuta - - - - - - - - - - - - - 100 100
Potamopyrgus antipodarum - - - - - - - - - - - - - 33 78
Radix ovata - - - - - - - - - - - - - 56 111
Radix peregra - - - - - - - - - - - - - 156 89
Plecoptera

Leuctra nigra - - - - - - 11 - - 22 4 - 22 - -
Nemoura spp. - 22 - - - 67 - - - - - 11 - -
Protonemoura spp. - - - - - - - - - - 89 33 - - -
Trichoptera

Chaetopteryx major - - - - - - - - - - 11 11 - - -
Chaetopteryx villosa - 44 33 22 - 22 - - 33 56 67 33 67 - -
Drusus annulatus - - - - 44 44 - 1 11 - - - - - -
Hydropsyche instabilis - - - - - - - 1 - - - - - - -
Lithax niger - - - - - - - 11 - - - - - - -
Micropterna lateralis 11 - - - - 1 - - - 22 - 22 33 - -
Odontocerum albicorne - - - - - - - - - - 11 - 11 - -
Potamophylax cingulatus - - - - - 1 - mnm 1 - 22 - - - -
Rhyacophila dorsalis - - - - - 44 - 1 11 - - - - - -
Rhyacophila tristis - - - - - - - 1 - - - - - - -
Sericostoma spp. - - - - 33 22 &9 - - 44 11 33 8§89 - -
Wormaldia occipitalis - - - - - 67 - - - - - - - - -

Taxa je Probenahme 4 3 5 2 5 11 6 7 6 7 7 6 8 5 5
Taxa je Standort 6 6 15 14 11 5
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4.6.2 Saprobienindex

Abb. 4.15 gibt einen Uberblick iiber die ermittelten Saprobienindices der FlieBgewisser nach der er-
weiterten Taxaliste der LfU Baden-Wiirttemberg. Es konnten Saprobienindices zwischen 1,5 (oligosa-
prob bis B-mesosaprob, gering belastet) und 3,2 (a-mesosaprob bis polysaprob, sehr stark verschmutzt)
ermittelt werden. Wéhrend fiir die Flachwasserzone bei Eberbach (Ebl, Eb2) keine groBen Unter-
schiede in der Belastung mit leicht abbaubaren organischen Substanzen nachgewiesen werden konn-
ten, zeigte der Saprobienindex bei den anderen FlieBgewidssergruppen jeweils die geringste Belastung
fiir die Referenzstandorte und einen Regenerationsstandort am Forellenbach (Fb4) an. Die Kliranlage
Eppingen (zwischen den Standorten Ell und El2) verschlechterte die (ohnehin sehr hohe) Saprobie der
Elsenz nicht signifikant, wogegen die Kldranlage am Kohlhof (Fbl) eine deutliche Erhhung des Sa-
probienindex gegeniiber der Kontrolle Fb2 bewirkte. Eine starke saprobielle Degradation im Vergleich
zur Referenz (1,5) konnte auch fiir den Unterlauf des Miihlbaches (2,6) nachgewiesen werden. Zu den
Ergebnissen der Saprobienindices sei kritisch angemerkt, dass in einzelnen Féllen die in DIN 38410
geforderte statistische Absicherung der Befunde mittels einer Abundanzsumme von mindestens 15 be-
ziehungsweise einem Streuungsmall von hochsten 0,2 nicht gewéhrleistet werden konnte, so dass die
Ergebnisse mit Vorsicht zu interpretieren sind. Durch die Mehrfachbestimmung der Saprobienindices
mit mehreren Probennahmen-Zeitpunkten und die dabei festgestellten geringen Schwankungen (Ka-
raus 1999, Siebert 1999) konnen aber dennoch die Tendenzen eindeutig abgeschitzt werden. Am
Standort Fb2 konnte ein Saprobienindex nach DIN von 2,7 (Giiteklasse III) bestimmt werden (Siebert
1999), wogegen der Saprobienindex mit der erweiterten Taxaliste der LfU Baden-Wiirttemberg den
Bachabschnitt mit 1,8 (Abb. 4.15, Giiteklasse II) bewertete. Bei der DIN-Klassifizierung war als ein-
ziges DIN-Taxon die Wasserassel Asellus aquaticus mit einem Saprobiewert von 2,7 vertreten und be-
dingte allein die Klassifikation. Dieser Vergleich veranschaulicht, dass durch die Verwendung des Sa-
probienindex nach der erweiterten Taxaliste eine reprasentativere Bewertung der Saprobie mdglich ist.

Saprobienindex

Belastung

& & & <&

Abb. 4.15. Saprobienindices der FlieBgewdsserstandorte nach der erweiterten Taxaliste. Jeder
Balken représentiert den Mittelwert des Saprobienindex, der aus den Indices von zwei (Fb2, Fb3,
M2) bis drei Beprobungsterminen berechnet wurde. Die Minima und Maxima der Saprobienindices
der einzelnen Beprobungstermine werden als Fehlerindikatoren dargestellt. Die Referenzstandorte
der cinzelnen FlieBgewdssergruppen sind hell dargestellt. Datengrundlage: Karaus (1999) und
Siebert (1999).
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4.6.3 Okotoxikologischer Index nach Carmargo

Abb. 4.16 zeigt die Verteilung der Okotoxikologischen Indices nach Carmargo, die auf Basis der Ge-
samtartenlisten der einzelnen Standorte berechnet wurden. Der hochste Okotoxikologischen Index (77)
konnte fiir den Unterlauf des Miihlbachs ermittelt werden. Dieser Befund korreliert sehr gut mit der in
4.6.3 dargestellten hohen Zunahme der Saprobie des Miihlbaches. Am Forellenbach wurden als Re-
ferenz der Standort Fb4 gewihlt, da sich der eigentliche Referenzstandort Fb2 als 6kologisch de-
gradiert (Abschnitt 4.6.1) und mit Altlasten (Abschnitte 4.5.6 und 4.7) belastet erwies. Nicht nur fiir
den Fliegewisserabschnitt nach der Kléranlageneinleitung (Fbl, 76,5) sondern auch fiir den
Referenzstandort (Fb2, 73,5) konnte eine hoher Okotoxikologischer Index berechnet werden. Die hohe
Belastung des Referenzstandortes Fb2 deckt sich nicht mit dem Saprobienindex, der nur eine leicht er-
hohte organische Belastung gegeniiber dem Regenerationsstandort Fb4 nachweisen konnte (Abb.
4.16). Vielmehr scheint am Standort Fb2 eine Belastungsart vorzuliegen, die eine deutliche Degrada-
tion der Biozonose bewirkt, aber nicht mit dem Saprobienindex nachgewiesen werden kann, der in
erster Linie die Belastung mit leicht abbaubaren organischen Stoffen bewertet. Als mogliche Belas-
tungsarten kommen starke pH-Schwankungen (niedriger pH des geogen sauren Standort versus
gelegentliche Spiilungen der alkalischen Substrate des Wasserwerkes) im Oberlauf oder toxisch wir-
kende Substanzen in Frage. Der hohe Okotoxikologische Index am Standort Fb2 korreliert auch mit
einzelnen Befunden aus den Triade-Komponenten Bioassay und Chemischer Analytik: Es konnten an
diesem Standort sowohl eine leichte mutagene und gentoxische Wirkung (Abschnitte 4.7.6-7) als auch
erhohte Konzentrationen von PCBs und PCDD/Fs (Abschnitt 4.5.6) nachgewiesen werden.

Im Gegensatz zum Saprobienindex konnte auch bei der Neckarflachwasserzone mit Hilfe des Oko-
toxikologischen Index eine eindeutige Belastung des hinteren Abschnittes der Flachwasserzone (Eb2)
gegeniiber dem Ubergang zum Neckar (Eb1) ermittelt werden. Im Elsenzgebiet ermittelte dieser Index
ebenso wie der Saprobienindex die geringste Belastung fiir das Referenzgewdsser Hil. Im Gegensatz
zum Saprobienindex resultierte aus der Einleitung der Klidranlage Eppingen eine deutliche Zunahme
des Okotoxikologischen Index am Standort E12.
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Abb. 4.16. Okotoxikologischer Index nach Carmargo fiir die bei einer Sedimenttriade untersuchten
FlieBgewésserstandorte im Einzugsgebiet des Neckars. Hell dargestellt sind die Referenzstandorte
der einzelnen FlieBgewdssergruppen. Da sich am Forellenbach der Referenzstandort als stark
degradiert und chemisch stark belastet erwies, wurde der Regenerationsstandort Fb4 als Referenz-
standort fiir die Berechnung des Okotoxikologischen Index eingesetzt.
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Wihrend insgesamt die Ergebnisse des

Okotoxikologischen Index mit einem 3,5
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index korrelierten (Abb. 4.17), ermit-
telte der Okotoxikologische Index fiir
den Referenzstandort des Forellen-
baches (Fb2), aber auch fiir die Stand-
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gativen Bewertungen fiihren kann. Da

die saprobielle Belastung mit zunehmendem Anschluss von Kommunen und Industrie an das
Kléranlagennetz mehr und mehr an Bedeutung verliert, sich die dkologische Gewisserqualitit aber
nicht im gleichen Malle verbessert, wird der Bedarf an einer umfassenden 6kologischen Bewertung
deutlich (Friedrich & Lacombe 1992). Durch die weiterfiihrende Informationen zur Belastung, die
durch die Verwendung des Okotoxikologischen Indexes in dieser Sedimenttriade erhalten werden
konnten, kann er als Index zur Bewertung des Zustandes in situ zur Ergdnzung des Saprobienindex
uneingeschriankt empfohlen werden. Auch bei einer Meta-Analyse von Makrozoobenthos-Daten von
162 belasteten Gewisserabschnitten mit unterschiedlichen Belastungsarten (wie beispielsweise orga-
nischer und struktureller Belastung, Textil-, Fischteich- und Deponieabwésser, Sdure sowie Rest-
wisser) konnte gezeigt werden, dass der Okotoxikologische Index zwar nicht als toxizititsspezifisch
anzusehen ist, aber in fast allen Féllen von Belastung mit einer signifikanten Zunahme reagierte und
sich daher fiir die Bewertung von toxischen Wirkungen in situ sehr gut eignet (Bohmer et al. 1999).

4.6.4 Rhithron-Ernihrungstypen-Index

Ubersichten iiber die bei der Sedimenttriade ermittelten Anteile verschiedener Erniihrungstypen des
Makrozoobenthos geben Karaus (1999) und Siebert (1999). Auf Basis dieser Daten wurde der Rhith-
ron-Erndhrungstypen-Index (RETI) berechnet und in Abb. 4.18 dargestellt. Da sich der Index nur fiir
FlieBgewdsser mit einer Breite von unter 5 m berechnen lasst (Schweder 1992), konnte er nicht fiir die
Flachwasserzone bei Eberbach ermittelt werden. Mit Hilfe des RETI konnte fiir die Standorte im
Elsenzgebiet (Ell > EI2 > Referenz Hil) und fiir den Forellenbachstandort Fb3 eine deutliche, sowie
fiir den Unterlauf des Miihlbaches (Mb2) und den Referenzstandort des Forellenbaches (Fb2) eine
leichte Storung der Zusammensetzung der Erndhrungstypen des Makrozoobenthos nachgewiesen wer-
den. Wiahrend in einigen Studien Kldranlageneinleitungen zu einer deutlichen Abnahme des RETI
filhrten (Adam et al. 2000, Bohmer et al. 1999, Schweder 1992), entspricht der hohe RETI nach der
Einleitung der Kldranlage am Forellenbach (Fb1; Mittelwert von 0,74 bzw. 0,6 bei der Triadeproben-
nahme im August), trotz der dokumentierten Degradation bei anderen Indices, der Zusammensetzung
einer nur leicht gestdrten Erndhrungstypenverteilung. Als mogliche Erklarung fiir den hohen RETI
konnte die geringe Artenvielfalt des Standortes (insgesamt nur 6 Arten) in Kombination mit einer um-
strittenen Einteilung einzelner Arten zu bestimmten Erndhrungstypen dienen: Bei einigen Organismen,
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etwa Gammariden, der Trichopterengattung Drusus und der Ephemeroptere Baetis rhodani sind die
Erndhrungstypen-Zuordnungen widerspriichlich (Bohmer et al. 1999, Schweder 1992). Der hohe RETI
von Fbl ergibt sich beispielsweise aus dem massenhaften Aufkommen von Asellus aquaticus. Bohmer
et al. (1999) konnten bei einem Vergleich von Makrozoobenthos-Datensétzen von 162 belasteten Ge-
wisserabschnitten mit Referenzen zeigen, dass aus dem Modus der Zuordnung deutliche Unterschiede
in den Ergebnissen des RETI resultieren konnen. Weiterhin konnte die Habitatstruktur und die
vorherrschenden groflen Korngréfen bewirken, dass Sedimentfresser, die bei der Berechnung des
RETI eine Erniedrigung des Indexwertes bewirken, sich am Standort Fb1 nicht ansiedeln konnten.
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Abb. 4.18. Verteilung des Rhithron-Erndhrungstypen-Index (RETI) der FlieBgewidsserstandorte, die
im Rahmen einer Sedimentbewertungstriade untersucht wurden. Als Balken sind die Mittelwerte der
RETI von 3 Beprobungsterminen, als Fehlerbalken die Minima und Maxima dargestellt. Ein RETI
von < 0,5 zeigt fiir Bache ein gestortes und naturfernes Erndhrungsgefiige an (Schweder 1992).
Datengrundlage: Karaus (1999) und Siebert (1999).

4.6.5 Diversitit und Evenness

Abb. 4.19 gibt einen Uberblick iiber Diversitit (H,) und Evenness der untersuchten FlieBgewisser.
Wihrend fiir die Flachwasserzone, den Miihlbach, den Standort Fb3 am Forellenbach sowie Ell und
Hil im Elsenzgebiet nur geringe Verunreinigungen (H; von 2-3) nachgewiesen werden konnten, zeigte
der Index fiir die beiden Standorte nach Kliranlagen (Fbl und EI2) aber auch fiir den Regenera-
tionsstandort am Forellenbach eine méBige Verunreinigung (H, von 1-2) an. Die ermittelte Evenness
deutete nur bei Fb4 auf ein gestortes Okosystem hin. Diese Befunde zeigen, dass die Belastungen von
FlieBgewéssern mit dem Shannon-Wiener-Index und der Evenness alleine nicht eindeutig eingeordnet
werden konnen. Auch Bohmer et al. (1999) konnten zeigen, dass sich der Diversitétsindex nach
Shannon-Wiener fiir die Anzeige allgemeiner Belastungen von FlieBgewéssern nicht eignet, da bei fast
allen untersuchten Belastungsarten eine Zunahme und nicht Abnahme des Index zu verzeichnen war.
Diese Zunahme ist in erster Linie durch den Riickgang des prozentualen Anteils der dominierenden
Taxa bei gleichzeitigem Verlust einiger individuenschwacher Taxa zu erkldren (Bohmer et al. 1999).
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Abb. 4.19. Diversitit und Evenness der untersuchten FlieBgewésserstandorte. Die Balken stellen die
Mittelwerte des Diversitdtsindex nach Shannon-Wiener aller drei Beprobungstermine und die
Fehlerbalken die ermittelten Minima und Maxima dar. Die Mittelwerte der Evenness sind als Ziffern
angegeben. Datengrundlage: Karaus (1999) und Siebert (1999).

4.6.6 Sauerstoffindikationen

In Abb. 4.20 sind die mit Hilfe von Makrozoobenthosanalysen ermittelten Sauerstoffindikationen der
Sedimenttriade dargestellt, die jeweils aus der Sauerstoffstufe mit der hochsten Dominanz ermittelt
wurden. Es konnten grofe Unterschiede in den Sauerstoffindikationen festgestellt werden. Insbeson-
dere bei den FlieBgewissern mit kleinen, silikat-dominierten Einzugsgebieten (Forellenbach und
Miihlbach) konnten unterschiedliche Sauerstoffindikationen nachgewiesen werden: Am Unterlauf des
Miihlbachs (Mbl) und beim Forellenbach am Standort nach der Kldranlageneinleitung konnte eine
mittlere Sauerstoffindikation von 4 (schlecht) ermittelt werden, die mit einer Mindestsauerstoffkon-
zentration von nur 2 mg/L einhergeht. Im Gegensatz dazu betrug an den anderen Standorten beider
FlieBgewdsser die Sauerstoffindikationen zwischen 1 und 2 (sehr gut bis gut). Auf verminderte, teil-
weise sehr geringe Sauerstoffkonzentrationen weisen auch die Sauerstoffindikationen bei der Flach-
wasserzone bei Eberbach (Eb2) und bei der Elsenz (El1, El12) hin (Abb. 4.20). An diesen Standorten
wurde zumindestens bei einem Beprobungstermin die Sauerstoffstufe von 5 (sehr schlecht) detektiert,
die anzeigt, dass Anaerobie auch iiber langere Zeit vorherrschen kann. Wahrend mit limnochemischen
Methoden in der Flachwasserzone mifBige bis kritische Sauerstoffkonzentrationen (4,1-6,3 mg/L,
LAWA-Giiteklassen II-III) nachgewiesen werden konnten, betrugen die Sauerstoffkonzentrationen an
der Elsenz zwischen 7,4 und 9,2 mg/L. (LAWA-Giiteklassen I-1I). Dieser Befund verdeutlicht, dass
durch punktuelle physikalische Messung die Minima der Sauerstoffkonzentrationen in einem Gewés-
ser nur sehr schlecht bewertet werden konnen. Mit physikalischer Messung nicht erfasste Sauerstoft-
minima koénnen durch Verdringung von sauerstoffempfindlichen Arten Verdnderungen in der Zusam-
mensetzung der Biozonose bewirken, die mittels der biologisch-okologischen Sauerstoffindikation
retrospektiv erfasst werden kann (Bohmer et al. 1998).

Nach Bohmer et al. (1999) zeigt die Makrozoobenthos-Sauerstoffindikation sehr spezifisch die Sauer-
stoffversorgung an: Bei einer Uberpriifung von 162 belasteten Gewésserabschnitten und ihrer Referen-
zen zeigten fast nur strukturell und saprobiell belastete Gewisser aber auch Restwésser eine deutliche
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Abweichung zur Sauerstoffindikation der Referenz, wogegen die anderen Belastungsarten nur geringe

Abweichungen bewirkten.

4 mg/L

6 mg/L

> 8 mg/L

Belastung

Abb. 4.20. Sauerstoffindikation der untersuchten FlieBgewdsserstandorte. Die Balken stellen die
Mittelwerte der Sauerstoffindikation (Sauerstoffstufe mit der hochsten Dominanz) aller drei Bepro-
bungstermine und die Fehlerbalken die ermittelten Minima und Maxima dar. Datengrundlage: Ka-
raus (1999) und Siebert (1999). Rechts sind die mit den biologischen Sauerstoffstufen korrespon-
dierenden Mindestsauerstoftkonzentrationen dargestellt, die hochstens kurzfristig unterschritten

werden (LfU 1992).

4.6.7 Vergleichende Bewertung der Makrozoobenthosanalysen

Flachwasserzone bei Eberbach

Die verschiedenen Bewertungsindices fiir Makrozoobenthos zeigten fiir die beiden Standorte der
Flachwasserzone bei Eberbach eine relativ einheitliche, hohe Belastung an. So konnte an beiden
Standorten eine mafige bis kritische saprobielle Belastung nachgewiesen werden, die mit niedrigen

physikalisch gemessenen Sauerstoffkonzentrationen
und mittels sauerstoffempfindlicher Taxa ermittel-
ter Dbiologisch-0kologischer Sauerstoffindikation
korrelierte. Wéhrend mit der Mehrzahl der Bio-
indizes fiir Eb1 die gleiche Belastung nachgewiesen
werden konnte wie fiir Eb2, zeigte die Einteilung in
Giiteklassen nach der Karlsruher Methode eine
deutlich schlechtere Einstufung des hinteren Ab-
schnittes der Flachwasserzone (Tab. 4.10, Karaus
1999). Auch der Okotoxikologische Index zeigte
eine hohere Belastung fiir den Standort Eb2 an.
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Tab. 4.10. Giiteklassen der Flachwasserzone
Eberbach nach der Karlsruher Methode

Beprobung Eb1l Eb2
Mai I-1T I-1v
Juli -1 n.b.

August I-1v I-1v

n.b.: aufgrund fehlender Ubereinstimmung mit
der Liste von Schmitz (LfU 1992), konnte
keine Einteilung erfolgen.
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Die in 4.6.6 diskutierte schlechte Eignung des Diversitdtsindex nach Shannon und Wiener zur
Bewertung allgemeiner Belastung ldsst sich an der Flachwasserzone demonstrieren: Wéhrend bei einer
Effizienzkontrolle der Flachwasserzone durch Geier (1994) im Jahre 1994 ein Diversititsindex von
1,2 und eine Evenness von 0,71 ermittelt werden konnte, wurden in dieser Studie Diversititsindices
von 1,8-2,8 (mit einer Evenness von etwa 1) ermittelt, die eine scheinbare Erhdhung der Diversitat
vortduschen. Die Zunahme des Diversititsindex ist dabei in erster Linie durch den Riickgang des pro-
zentualen Anteils der dominierenden Taxa bei gleichzeitigem Verlust einiger individuenschwacher
Taxa zu erkldren (Bohmer et al. 1999). De facto verringerte sich aber die Gesamtzahl der vorgefun-
denen Makrozoobenthosarten bzw. Gattungen von 45 im Jahre 1994 (Geier 1994) auf nur 24 im Jahre
1998 (Karaus 1999). Obwohl bereits Geier (1994) im Vergleich zu anderen Untersuchungen an Flach-
wasserzonen in Altrheinen (Halbfass 1990) geringe Diversitit und Besiedlungsdichten nachgewiesen
hat, konnte diese Studie somit eine weitere tendenzielle Artenverarmung dokumentieren. Es sollte
kritisch angemerkt werden, dass diese Studie nur bedingt mit den Untersuchungen von Geier (1994)
verglichen werden kann, da im Jahre 1994 eine lingere Periode und eine Mehrzahl von Beprobungs-
stellen untersucht wurde, so dass a priori mehr Arten angenommen werden kénnen.

Die geringe Diversitét der Flachwasserzone kann mehrere Ursachen haben:

e RegelmiBig, etwa alle 10-20 min vorbeifahrende Schiffe bewirken starke Stromungen im Uber-
gangsbereich sowie Wasserstandsschwankungen von bis zu 20 cm im hinteren Bereich der Flach-
wasserzone, gekoppelt mit temporérem Trockenfallen.

e Die morphologische Struktur bewirkt eine starke Sedimentation von feinkdrnigen Schwebstoffen
im hinteren Abschnitt der Flachwasserzone und fiihrt zu einseitigen Habitatstrukturen. Im Ver-
gleich zu tonig-schluffigen Sedimenten sind Schotterstrecken fast immer quantitativ und qualitativ
reicher besiedelt (Schonborn 1992). Halbfass (1990) konnte in Altrheinarmen, die aufgrund extre-
mer Wasserstandsschwankungen und Wellenschlag bei gleichzeitig fehlender schiitzender Habi-
tate, ebenfalls eine verarmte Makrozoobenthos-Gesellschaft nachweisen und eine deutliche Ab-
héngigkeit der Besiedlung vom Substrat zeigen.

e Durch die Wasserstandsschwankungen werden die abgelagerten Sedimente stdndig remobilisiert,
so dass durch stindige Oxidation in der Wassersdule eine Sauerstoffzehrung und eine Anreiche-
rung von leicht austauschbaren Metallbindungsspezies im Sediment verursacht werden kann
(Calmano et al. 1991), die eine hohe Verfiigbarkeit und damit Toxizitét fiir Organismen besitzen
(Hollert et al. 1999a).

e Fin weiterer Belastungsfaktor im Untersuchungsgebiet der Flachwasserzone stellt die hohe Tem-
peratur im Sommer dar, die beispielsweise mit einer verminderten Sauerstoffsittigung einhergeht.

Elsenzgebiet

Im Einzugsgebiet der Elsenz konnte mit Hilfe der Charakterisierung von Makroinvertebraten deutliche
Unterschiede beziiglich der Belastung ermittelt werden. Wahrend mit der Mehrzahl der verwendeten
Bioindices fiir den Hilsbach (als Referenz des Elsenzgebietes) die geringste, aber dennoch deutliche
Belastung nachgewiesen werden konnte, erwiesen sich beide Standorte an der Elsenz als stark de-
gradiert. Der hohe Saprobienindex (3,0) am Standort Ell vor der Kldranlage Eppingen erhdhte sich
durch die Abwassereinleitung nur geringfiigig auf 3,1. Die Sauerstoffindikation nahm von Stufe 4
(schlecht) zu der Stufe 5 (sehr schlecht) zu, so dass aufgrund der nachgewiesenen Taxa im Gewasser-
abschnitt nach der Kldranlage zeitweise sehr geringe Sauerstoffkonzentrationen (unter 2 mg/L mit
Tendenz zur Anaerobie) angenommen werden kdnnen (LfU-Baden-Wiirttemberg 1992). Die biolo-
gisch-0kologische Sauerstoffindikation stimmt nicht mit den nachgewiesenen hohen Sauerstoffkon-
zentrationen im Oberflichenwasser (Abschnitt 4.5.1) iiberein, ldsst sich aber durch eine starke Sauer-
stoffzehrung wihrend der Nacht erkldren (Bohmer et al. 2000, Braukmann 1987, Braukmann & Pinter
1997b). Im Gegensatz zum Saprobienindex verschlechterte sich der Okotoxikologische Index dras-
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tisch um 35,8 %. Somit scheint von der Kldranlage Eppingen eine 6kologische Belastung auszugehen,
die mit Hilfe des Saprobienindex, der in erster Linie auf organisch leicht abbaubare Stoffe reagiert,
nicht erfasst werden kann (Bohmer et al. 1999). Auch die deutliche Verschlechterung des Diversi-
titsindex nach Shannon-Wiener von 2,1 zu 1,5 demonstriert eine Verringerung der Diversitit durch
die Klédranlageneinleitung. Weiterhin dokumentiert die Verschiebung der Chironomiden-Dominanzen
von Charaktergruppen fiir belastete (Tanypodinae, Prodiamesinae) zu sehr stark belasteten Gewéssern
(Chironomus thummi-Gruppe) die Belastung des Gewéssers durch die Kldranlageneinleitung (Armi-
tage et al. 1995, Saether 1979, Wiederholm 1980a, b).

Forellenbach
Am Forellenbach konnte eine deutliche Degradation des FlieBgewasserabschnittes nach der Kléran-

lageneinleitung (Fb1) gegeniiber dem Referenzstandort (Fb2) festgestellt werden. Der Saprobienindex
nach der erweiterten Taxaliste verringerte sich beispielsweise um eine Giiteklasse, und die Sauerstoff-
indikation verschlechterte sich um drei Giiteklassen von sehr gut nach schlecht. Jedoch fiel auch eine
relativ geringe Artenvielfalt am Referenzstandort auf. Eine Berechung des Okotoxikologischen Index,
bei welcher der Regenerationsstandort Fb4 als Bezugsgrofie gewahlt wurde, konnte eine starke Degra-
dation nicht nur fiir den Abschnitt nach der Kldranlageneinleitung, sondern auch fiir den Referenz-
standort Fb2 nachweisen. Daher miissen fiir den Referenzstandort Stérungen der Biozonose angenom-
men werden, die durch den Saprobienindex nicht erfasst werden konnten und sich somit nicht auf
organisch leicht abbaubare Stoffe zuriickfiihren lassen. Als mogliche Ursachen fiir die geringe Arten-
vielfalt am Referenzstandort konnen strukturelle Belastungen ausgeschlossen werden, da dieser FlieB3-
gewisserabschnitt eine naturnahe Struktur besall. Vielmehr konnten Sdurebelastung oder 6kotoxi-
kologisch relevante Umweltschadstoffe fiir die Stérungen der Biozonosen verantwortlich sein. Siebert
(1999) konnte mit Hilfe einer makrozoobenthosbasierten Ermittlung der Séurestufen sehr hohe Siure-
belastungen sowohl fiir den Standort Fbl (Stufe 4, permanent sauer) als auch Fb2 (Stufe 3, kritisch
sauer) nachweisen. Am Zusammenfluss der beiden FlieBgewisserabschnitte (Fb3) und am Regenera-
tionsstandort Fb4 wurde mit einer Klasse von 2 wieder eine typische Sdurestufe fiir FlieBgewisser des
Buntsandstein-Odenwaldes erreicht (Bostelmann et al. 1994, Braukmann & Vobis 1998). Somit
konnte die Séurebelastung durchaus einen Einfluss auf die geringe Diversitédt der Standorte Fb1l und
Fb2 besessen haben. Mit der vergleichsweise geringeren Sdurebelastung konnte auch die groflere
Artenvielfalt am Standort Fb3 zu erklédren sein, der sich in Bioassays und chemischer Analytik als
stark belastet erwies (Abschnitte 4.5 und 4.7). Der Referenzstandort erwies sich in einzelnen Bio-
assays zur mutagenen und gentoxischen Wirkung und insbesondere beziiglich der Belastung mit
PCDD/PCDF- und PCB als deutlich kontaminiert. Daher kann insbesondere die dokumentierte dko-
toxikologische Belastung als Ursache fiir die Stérungen in der Zusammensetzung der Biozonose am
Referenzstandort Fb2 angenommen werden. Am Forellenbach konnte die Schidigung des Makrozoo-
benthos wie folgt zusammengefasst werden: Fbl >> Fb2, Fb3 > Fb4. Die dargestellten Befunde
verdeutlichen, dass schon bei kleinen Einzugsbereichen komplexe Stérungsmuster und Quellen fiir
Storungen des Makrozoobenthos vorliegen kdnnen, so dass eine umfassende Bewertung in sifu nur mit
Hilfe mehrerer Bioindices durchgefiihrt werden kann (Braukmann & Pinter 1997a).

Miihlbach

Fiir den Miihlbach konnte mit der Analyse des Makrozoobenthos eine starke Degradation der Biozo-
nose im Unterlauf festgestellt werden. Die Mehrzahl der eingesetzten Bioindices zeigte eine nur ge-
ringe Storung der Biozdnose fiir den Oberlauf des FlieBgewéssers an. Die geringe organische Belas-
tung (Gewdssergiite I-II) spiegelt sich auch in der relativ hohen Artenvielfalt (11 Taxa) wider. Der
ermittelte RETI von 0,66 zeigt die Dominanz der Weidegénger und Zerkleinerer und ist flir kalkarme,
naturnahe Rhitrale charakteristisch (Schénborn 1992, Schweder 1992). Der turbulente Verlauf mit
schnellen und kleinen Wasserfallen begriindet zusammen mit der geringen organischen Belastung die
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sehr gute Sauerstoffindikation von 1. Als problematisch erwies sich im Oberlauf des FlieBgewdssers
die hohe Sdureklasse von 3-4 (Siebert 1999), die weiterhin durch das vollige Fehlen sduresensitiver
Taxa wie Eintagsfliegen, Gammariden und Mollusken (Braukmann & Vobis 1998) untermauert wurde
(Siebert 1999). Die Saurebelastung ist auch fiir die schlecht gepufferten Buntsandsteinboden des
Odenwaldes sehr hoch, fiir die Werte zwischen 2 und 3 typisch sind (Bostelmann et al. 1994, Brauk-
mann 1987). Sowohl die Dominanz von Fichtenforsten im Einzugsgebiet des Miihlbaches (Braukmann
& Vobis 1998) als auch die direkte Exposition in der Abluftfahne der hoch industrialisierten Region
Mannheim/Ludwigshafen mit ihren emmitierten Luftschadstoffen (Karrasch 1988) tragen zur Versaue-
rung des Miihlbaches bei.

Eine starke Schédigung der Biozonose konnte am Unterlauf des Miihlbaches festgestellt werden. Wih-
rend die Séurebelastung durch das Durchlaufen von LéBauflagen mit ihrer erhohten Pufferkapazitat
zuriickging (Saurestufe 2), konnte mit Hilfe der Bioindices eine hohe Saprobie (Saprobienindex von
2,6, kritisch belastet) und damit einhergehend schlechte Sauerstoffindikation (Klasse 4) nachgewiesen
werden. Fiir die schlechte Sauerstoffversorgung kann neben der Belastung mit leicht abbaubaren orga-
nischen Stoffen auch die starke Verbauung und das daraus resultierende Fehlen von turbulenten Stro-
mungen verantwortlich gemacht werden. Die Abnahme des RETI auf etwa 0,5 zeigte durch die deut-
liche Zunahme der Filtrierer und Sedimentfresser eine Potamalisierung des Gewéssers an (Schweder
1992). Auch mit Hilfe des Okotoxikologische Index konnte eine deutliche Degradation des Unter-
laufes nachgewiesen werden. Das Durchlaufen des Bachs durch den Heidelberger Stadtteil Hand-
schuhsheim, das Passieren einer Schrebergartenanlage mit teilweiser Kleintierhaltung, die strukturelle
Armut des Fliegewéssers, die unmittelbare Nihe landwirtschaftlich intensiv genutzter Flachen aber
auch die dokumentierten Altlasten (4.5.6) diirften fiir die /n sifu-Stérungen im Unterlauf des Miihl-
baches verantwortlich sein.

Bewertung der eingesetzten Kombination von Bioindices

Die Befunde zeigen, dass bei den untersuchten FlieBgewisserstandorten komplexe Belastungssitua-
tionen in situ vorlagen, die keinesfalls {iber die Verwendung eines einzelnen Bioindices analysiert
werden konnen. Die alleinige Verwendung von Saprobie-basierten Bewertungsverfahren erlaubt keine
umfassende Beschreibung des Zustandes in situ (Braukmann & Pinter 1997a) und kann zu falsch-
negativen Befunden fithren (Bohmer et al. 1999). Die Befunde zeigen, dass mit Hilfe der kombinierten
Verwendung mehrer Bioindices weiterfiihrende Informationen zur Art der Schadigung der Biozonose
erhalten werden konnen. Wahrend einige, relativ unspezifische Bioindices verschiedene Arten der Be-
lastung abbilden (Diversitit, RETI, Okotoxikologischer Index), spiegeln spezifischere Bioindices
(etwa Saprobienindex, Sdure- und Sauerstoffstufen) Unterschiede in den Reaktionen der Biozdnose
auf verschiedene Belastungsarten wider (Bohmer et al. 1999). Basierend auf dem Grundgedanken der
EU-Wasserrahmenrichtlinie, dass jegliche biozonotische Abweichung eines Gewdéssers von der Refer-
enz als Defizit in der 6kologischen Qualitit gewertet werden muss (Brockett 2000, Irmer 2000), er-
scheint die kombinierte Anwendung verschiedener Bioindices als sinnvoll (Béhmer et al. 1997,
Chovanec et al. 1997, Friedrich 1998, Friedrich & Lacombe 1992, Reynoldson et al. 1995, Schmedtje
1998, Schweder 1992).
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4.7 Ergebnisse und Diskussion: Befunde der Bioassays

Zusammenfassung. Das Belastungspotenzial von Sedimenten und Oberflichenwasserproben
von 12 Flieffgewdsserstandorten im Einzugsgebiet des Neckars wurde mit Hilfe einer In vitro-
Biotestbatterie untersucht: akute Toxizitdt mit den Bakterien Arthrobacter globiformis, Bacil-
lus cereus und Vibrio fischeri, Algenhemmtest mit Pseudokirchneriella subkapitata, akuten
Cytotoxizitdtstest mit der permanenten Zelllinie RTG-2, Fischeitest mit Danio rerio, Terato-
genitdt (verldngerter Fischeitest mit Danio rerio), Genotoxizitit (Comet-Assay mit der Zell-
linie RTG-2), Mutagenitdit (Ames-Test), endokrine Wirksamkeit (Dot-Blot-Assay mit Primdrhe-
patocyten aus der Regenbogenforelle und dioxin-dhnliche Wirksamkeit in Organkultur em-
bryonaler Hiihnerlebern. Uber den Einsatz verschiedener Expositionspfade (natives Sediment,
organische Extrakte, Porenwdsser und wdssrige Eluate) sowie einfachen Bioassay-dirigierten
Fraktionierungstechniken (Alumina-Sdulenchromatographie und Fliissig/Fliissig-Extraktion-
en) wurde, eine ldentifizierung des Schddigungspotenzials versucht. Sowohl bei der dioxin-
dhnlichen als auch bei der endokrinen Belastung wurde tiber Toxicity equivalency-Faktoren
der Anteil der chemisch analysierten Substanzen an den biologischen berechnet.

Mit Arthrobacter globiformis konnte eine starke bakterientoxische Wirkung nicht nur fiir die
acetonischen Sedimentextrakte, sondern auch fiir 5 der 12 nativen Sedimentproben nachge-
wiesen werden. Bei einer Flachwasserzone am Neckar erwies sich insbesondere der Fischei-
test mit den Expositionspfaden natives Sediment, Porenwasser und organischer Extrakt als ge-
eignet, das okotoxikologische Schidigungspotenzial zu charakterisieren und Hinweise zur
Bioverfiigbarkeit der partikuldr gebundenen Schadstoffe fiir Fische zu geben. Die Porenwdis-
ser der Triade schddigten Danio rerio mit Mortalitdten von 0 bis 50 %, wobei die hichste
Sedimenttoxizitit von dem tempordr trockenfallenden Abschnitt der Neckarflachwasserzone
bei Eberbach ausging. Ebenso wie bei den Untersuchungen im Bakterienkontakttest konnte
auch fiir den Fischeitest gezeigt werden, dass die tatsdchlich bioverfiigbare Toxizitdit (native
Sedimente) besser mit einer Untersuchung von acetonischen Extrakten als mit Porenwdssern
abgeschditzt werden kann. Lipophilere Sedimentinhaltsstoffe besitzen in diesen beiden Testver-
fahren eine hohere Bioverfiigbarkeit als angenommen. Der akute Zelltest mit RTG-2-Zellen
ergab mit NRsy-Werten von 30 mg/ml bis zu 400 mg/ml grofe Unterschiede in der Toxizitiit
acetonischer Extrakte mit sehr guter Korrelation (r=0,81) zwischen dem Zelltest und dem
Fischeitest mit Danio rerio. Im Comet-Assay konnte mit Induktionsfaktoren bis zu 4,2 eine
gentoxische Wirkung fiir einige wdssrige Eluate, Wasserextrakte und Porenwdsser der Triade
nachgewiesen werden. Auch in diesem Testsystem lief3 sich eine signifikante Zunahme der
Genotoxizitdt fiir Eluate eines tempordr trockenfallenden Teiles der Flachwasserzone gegen-
tiber einem Referenzstandort zeigen. Im Ames-Test wirkten zahlreiche Proben mutagen, wobei
bei einzelnen acetonischen Extrakten die mutagene Wirkung durch eine bakterientoxische
Aktivitdt maskiert wurde. Eine Fliissig/fliissig-Fraktionierung nach pH-Wert konnte die
Hypothese der Maskierung verifizieren und in Neutralfraktionen der Sedimente des Forellen-
baches eine extrem hohe Mutagenitdiit nach der Kldranlageneinleitung (Induktionsfaktor von
6,5) und eine weitgehende Regeneration im weiteren Verlaufe des Fliesgewdssers nachweisen.
Die Untersuchung der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit konnte eine hohe bis sehr hohe Be-
lastung der Fliefigewdssersedimente aufzeigen. Eine Untersuchung von Oberflichenwasser-
proben zeigte eine starke endokrine Belastung mit 17/3-Estradioldquivalentkonzentrationen
von bis zu 27 ng/L fiir das native Wasser (nach einer Kldranlageneinleitung), bis zu 13,7 ng/L
bzw. 115 ng/L fiir Oberflichen- bzw. Porenwasser des Neckars. Die nachgewiesenen Konzen-
trationen kénnen bereits populationsrelevante Verdnderungen bei Fischen bewirken.
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4.7.1 Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis

Mit Hilfe des Bakterienkontakttests mit Arthrobacter globiformis wurde im Rahmen der Sedimentbe-
wertungstriade die Toxizitdt von Sediment und Wasser iiber die folgenden Expositionspfade unter-
sucht:

e Natives Sediment,
e Acetonische Sedimentextrakte,
e Porenwasser und

e XAD-Harz-Extrakte von Oberflachenwasser.

Natives Sediment. Die Bakterientoxizitét
der nativen Sedimente wurde mit dem

\ \
Bakterienkontakttest mit Arthrobacter 100 | i ; i * i . 7 .
globiformis und Bacillus cereus nach Lif3 | | | |

& AhIf (1997) durchgefiihrt. Wihrend bei | | | |

vielen anderen In vitro-Biotests die par- & % i i i i
tikelgebundenen Schadstoffe erst nach g li % i % ﬁ i

Extraktion untersucht werden kénnen, er- E 0 | { ! {

moglicht der Kontakttest eine Bewertung | | i |

von nativen und damit chemisch kaum -50 1 i i } i
verdnderten Sedimenten (Gratzer & Ahlf | | | | % Wassergehalt
1999a, LiB & Ahlf 1997, Roénnpagel et al. -100 (57 45 20 52 42134 45l 56 lez 52 3
1998, Ronnpagel et al. 1999). Abb. 4.21 CELI TSI SIS &9

zeigt die Toxizitdt von nativen Sedimen-  Abb. 4.21. Bakterientoxizitit von nativen Sedimenten (3 g
ten gegenﬁber Arthrobacter-Bakterien, Feuchtgewicht) im Bakterienkontakttest mit Arthrobacter
die photometrisch iiber die Dehydroge- globiformis, n> 5, nachgewiesen iiber die Hemmung der
mikrobiellen Dehydrogenasen. * Die markierten Proben hem-
mten die Bakterien signifikant gegeniiber der Kontrolle (Post-
hoc-Test nach Dunnett p<0,05). Ko: Kontrolle mit Quarzsand
untersuchten nativen Sedimente schidig-  der Siebklasse W4. Die Wassergehalte der Sedimente sind im
ten die Bakterien signifikant: Die Elsenz-  unteren Teil der Graphik angegeben.

nase-Aktivitit der Keime ermittelt und in
Prozent angegeben wurde. Fiinf der zwolf

sedimente induzierten vor (ElIl) und

hinter der Kldranlage (E12) Hemmungen von iiber 85 %, aber auch die Referenzprobe Hilsbach (Hil)
schadigte die Bakterien bereits zu 81 %. Fiir den Miihlbach konnte eine Zunahme der Bakterien-
hemmung von 14 % im Oberlauf (Mb1) auf 87 % im anthropogen iiberformten Unterlauf (Mb2) nach-
gewiesen werden. Die Sedimente des Forellenbaches induzierten im Bereich der Kldranlagenein-
leitung (Fbl, Fblb) eine Aktivitit der mikrobiellen Dehydrogenasen. Diese konnte durch eine Ver-
besserung der Wachstumsbedingungen fiir den Testorganismus Arthrobacter globiformis (aufgrund
der hoheren Eutrophie des Sedimentes) bewirkt worden sein. Es ist beispielsweise bekannt, dass
Arthrobacter globiformis in Klaranlagen vorkommt. Andererseits ist fiir einige Schadstoffe, wie etwa
bestimmte Phenolderivate, eine Schidigung der Membran als Wirkungsmechanismus beschrieben, aus
der eine verstirkte Freisetzung von Dehydrogenasen resultieren kann (Herr PD Dr. Ahlf, personliche
Mitteilung). Um eine falsch-negative Bewertung der Sedimente zu vermeiden, wurde die Aktivierung
in spéteren Berechnungen ebenfalls als toxischer Effekt bewertet (Herr PD Dr. Ahlf, persénliche Mit-
teilung). Am Forellenbach konnte die geringste Bakterientoxizitét fiir den Referenzstandort Fb2 ermit-
telt werden. Fiir das Sediment nach dem Zusammenfluss der beiden FlieBgewidsserabschnitte (Fb3)
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4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

konnte mit 100 % die hochste Hem-
mung der Arthrobacter-Bakterien er-
mittelt werden, wogegen am Regenera-
tionsstandort Fb4 eine deutliche Ab-
nahme auf 55 % detektiert werden
konnte. Die hohe Toxizitit des Sedi-
mentes nicht am Standort nach der
Kléranlageneinleitung, sondern nach
dem Zusammenfluss (Fb3) kann durch
eine Adsorption von wassergelosten
Inhaltsstoffen an Schwebstoff und eine
Sedimentation in relativ stromungs-
beruhigten Bereichen des Standortes
Fb3 erklart werden und korreliert mit
den Befunden aus dem akuten Zelltest
mit RTG-2-Zellen (Abschnitt 4.7.4 und
Hollert et al. 1999¢).

Eine tendenzielle, obgleich statistisch
nicht signifikante Zunahme der Bakte-
rientoxizitdt konnte auch fiir den hinter-
en Teil der Flachwasserzone bei Eber-
bach (Eb2) ermittelt werden. Ein wich-
tiger Parameter bei der Bewertung der
Befunde des Bakterienkontakttests ist
der Wassergehalt der nativen Sedimen-
te (Zimmer & Ahlf 1994). Haben zwei
Sedimente unterschiedliche Wasseran-
teile, so kann dies bei dem Sediment
mit dem hoheren Wassergehalt wie
eine relative Schadstoffverdiinnung
wirken. Daher kann fiir das Sediment
des hinteren Abschnittes der Flachwas-
serzone mit seinem hdéheren Wasser-
gehalt (Abb. 4.21) eine relative Unter-
bewertung der Toxizitdt im Vergleich
zur wasserdrmeren Referenz angenom-
men werden. Abb. 4.22 zeigt die Dosis-
Wirkungs-Beziehung fiir die native

110
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o 90 1
C
=]
E | /
o 80 -
I /‘9_/
o——o
70
n=5
60 ‘ ‘ ‘
1 2 3

Einwaage Orginalsediment im Ansatz [g]

Abb. 4.22. Dosis-Wirkungskurve fiir die Bakterientoxizitit
des nativen Sedimentes Elsenz 1 im Bakterienkontakttest mit
Arthrobacter globiformis. Als Kontrolle und fiir die Ver-
diinnungen wurde Quarzsand der Siebklasse W4 eingesetzt.
Datengrundlage: Winn (1999).
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Abb. 4.23. Regression der Bakterientoxizitit von 6 nativen
Sedimenten (unverdiinnte Orginalprobe) im Bakterienkontakt-
test mit Arthrobacter globiformis und Bacillus cereus. Die 5-
und 95% Konfidenzintervalle sind als unterbrochene Linien
dargestellt. Datengrundlage: Winn (1999) und unveréffent-
lichte Daten der AG Okotoxikologie der TU Hamburg-Har-
burg.

Sedimentprobe von Ell. Es wird deutlich, dass auch eine Verdiinnung der Sedimentprobe mit Quarz-
sand der Siebklasse W4 nur eine langsame Abnahme der Toxizitdt bewirkte.

Eine Untersuchung von sechs nativen Sedimentproben im Bakterienkontakttest mit Bacillus cereus,
die Herr Gratzer (TU Hamburg-Harburg) freundlicherweise durchgefiihrt und zur Verfiigung gestellt

hat, ergab nur miBige Ubereinstimmungen mit den Befunden mit Arthrobacter globiformis
(Abb. 4.23). Wihrend die Befunde bei den Sedimenten Fb3, Fb4 und Hil gut iibereinstimmen, ergaben
sich starke Abweichungen fiir das Toxizititspotenzial der Standorte Fb1, Fb1b und Fb2.
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4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

Acetonische Extrakte. Die Bakterientoxizitidten von acetonischen Extrakten, die im Dehydrogenase-
Assay mit Arthrobacter globiformis auch fiir wéssrige Proben getestet wurden, sind in Abb. 4.24 dar-
gestellt. Tabelle 4.9 zeigt die mittels der Regressionsfunktionen berechneten ECsp-Werte. Am Forel-
lenbach konnte insbesondere fiir die Sedimentextrakte der Standorte Fb3 und Fb1b mit ECsy-Werten
von 80 und 90 mg Sedimenttrockengewicht/ml Testansatz eine hohe bakterientoxische Wirkung ermit-
telt werden. Das Extrakt Fbl bewirkte — analog zum nativen Sediment — eine Stimulation in einer ein-
deutigen Dosis-Wirkungs-Beziehung. Wahrend die beiden Standorte nach der Kldranlageneinleitung
(Fbl, Fblb) bei der Untersuchung der nativen Sedimente jeweils negative Hemmungen induzierten,
konnte somit fiir die acetonischen Extrakte eine unterschiedliche Wirkung nachgewiesen werden. Die-
ser Befund verdeutlicht, dass negative Hemmungen beim Expositionspfad natives Sediment mit
drastischen bakterientoxischen Effekten beim Expositionspfad acetonischer Extrakt einhergehen kon-
nen, und daher im Risk-Assessment als problematisch bewertet werden sollten. Die niedrigste Bak-
terientoxizitdt konnte am Forellenbach fiir die Referenz Fb2 (EC,, von 400 mg/ml) ermittelt werden.

Hemmung [%]

Hemmung [%]

150 140
. *
Forellenbach * 120 1 Muhlbach »x X
1 Fb2 1 Mb1
100 1 Fb 100 1
4 Mb2 *
Fb1b
B Fb3 80 -
50 | S
—~ 60 -
5
g 404
01 §
I 20 A
0 T
50 - 1T
-20 A
-40 -
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100 1 El1 \ 100 1 Eb2
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60 1 \ >
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Acetonischer Extrakt [%] Acetonischer Extrakt [%]

Abb. 4.24. Bakterientoxizitdt von acetonischen Extrakten der Sedimenttriade im Dehydrogenase-Assay mit Arthrobacter
globiformis. Die Extrakte wurden mit jeweils 8 Replika in wéssriger Losung getestet und die Konzentration in der Einheit
% Orginalextrakt im Testansatz angegeben. Die jeweiligen Referenzstandorte sind in weif3 dargestellt. Die mit * markier-
ten Proben unterschieden sich in einem Post-hoc-Test nach Dunnett mit p < 0,05 von den Kontrollen. Datengrundlage:
Winn (1999).
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Die geringe Toxizitdt des Sedimentextraktes Fb4 (EC,, von 340 mg/ml) zeigt die weitgehende Re-
generation des Forellenbaches im Unterlauf an. Abb. 4.24 zeigt weiterhin, dass von allen Sediment-
extrakten aus dem Einzugsgebiet der Elsenz eine starke bakterientoxische Wirkung ausging. Wéhrend
die Extrakte aus der Elsenz jeweils Hemmungen von 100 % induzierten, wurden die Bakterien durch
die hochste Extraktkonzentration der Referenz Hil nur zu 55 % gehemmt. Bei allen Proben aus dem
Elsenzgebiet fillt auf, dass jeweils die beiden Konzentrationen vor Einsetzten einer akuten Toxizitit
eine Zunahme der Aktivitét der mikrobiellen Dehydrogenasen bewirkt haben. Eine solche Aktivierung
des Stoffwechsels konnte auch mehrfach bei dem akuten Zelltest mit der Zelllinie RTG-2 beobachtet
werden und kann als eine subletale Hormese der Zellen aufgefasst werden (Hollert et al. 2000a).
Grofle Unterschiede in der Bakterientoxizitit konnten fiir die Extrakte der Flachwasserzone bei Eber-
bach ermittelt werden. Wéhrend fiir den hinteren Abschnitt der Flachwasserzone (Eb2) eine Hemmung
bis zu 100 % und ein ECsy von 330 mg/ml ermittelt werden konnte, forderte das Extrakt der Referenz
(Eb1) die mikrobiellen Dehydrogenasen der Bakterien in einer Dosis-Wirkungs-Beziehung.

Porenwasser. Das Porenwasser der Sedimentproben wurde in drei Verdiinnungsstufen mit dem Bak-
terienkontakttest in wéssriger Losung getestet. Die Porenwasserkonzentrationen im Testansatz be-
trugen 12,5, 25 und 50 %. Insgesamt konnte fiir die Porenwisser ein weitaus geringeres Schadigungs-
potenzial als fiir die nativen Sedimente und acetonischen Extrakte ermittelt werden. Die hdchste
Hemmwirkung (30,7 %) konnte bei der Probe Fbl im Ansatz mit 25 % Porenwasser festgestellt wer-
den. Tab. 4.10 gibt einen Uberblick iiber die maximalen Hemmungen, die von den einzelnen Poren-
wissern induziert wurden. Das Porenwasser des Referenzstandortes (Ebl) am Ubergang der Flach-
wasserzone zum Neckar hemmte die Arthrobacter-Bakterien in einer deutlichen Dosis-Wirkungs-Be-
ziehung mit der maximalen Hemmwirkung von 24 % (Abb. 4.25). Im Gegensatz dazu konnten fiir die
Proben aus dem hinteren, temporér trockenfallenden Bereich der Flachwasserzone (Eb2) bei allen
untersuchten Konzentrationen signifikante Hemmungen nachgewiesen werden. Eindeutige Korrela-
tionen der Befunde aus den Porenwasserunter-

suchungen mit den Ergebnissen der Bakterien- 40
toxizititstests mit nativem Sediment und ace- Flachwasserzone

tonischen Sedimentextrakten und zu den Resulta- 1 Eb1 *
30 Eb2

ten der chemischen Analytik waren nicht zu be-
obachten. In Anbetracht der hohen Toxizitit der
nativen Sedimente wére eine hohere Toxizitit der
Porenwisser zu erwarten gewesen. Die Diskre-

Hemmung [%]
N
o

panz in der Toxizitdt konnte aus der Lagerung des

Porenwassers bei -30 °C resultieren, bei der ein 107

Ausfallen von Schwermetallen denkbar wire.

Andererseits haben Untersuchungen mit der Ex- 0

positionsphase wissrige Eluate (Ergebnisse nicht Kontrolle 12,5 25 50
Porenwasser [%]

dargestellt) bei einer umgehenden Uberpriifung

im Dehydrogenase-Assay dhnlich geringe Toxizi-  Abb. 4.25. Bakterientoxizitit der Porenwisser der
titen ergeben, so dass die Probenlagerung als  Neckar-Flachwasserzone bei Eberbach im Dehydro-
Fehlerquelle weitgehend ausgeschlossen werden ~— genase-Assay mit Arthrobacter globiformis. Die Me-
diane der Hemmungen + Standardabweichungen aus

. o . .. . 8 Messungen sind dargestellt. Datengrundlage: Winn
terientoxizitdt bei den Expositionspfaden natives (1999)

Sediment und Porenwasser an, dass von den lipo-

kann. Vielmehr zeigt das Verhéltnis der Bak-
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phileren, partikuldr gebundenen Sedimentinhaltsstoffen der grofte Beitrag zum tatsdchlich biover-
fiigbaren Schidigungspotenzial (ermittelt durch native Sedimente) ausgeht. Diese Hypothese konnte
auch fiir den zweiten eingesetzten Festphasen-Biotest, den Fischeitest mit Danio rerio, bestétigt wer-
den (Abschnitt 4.7.3).

Die Befunde zur Untersuchung der verschiedenen Expositionspfade im Bakterienkontakttest mit
Arthrobacter globiformis verdeutlichen, dass aus der Testung von Porenwissern und wéssrigen Elu-
aten nur wenig Zusatzinformation erlangt werden kann, so dass sie nur bei spezieller Indikation (etwa
Toxizitditsbewertungen bei anstehenden Sedimentverklappungen) untersucht werden sollten. Fiir eine
Routinepriifung konnen die Expositionspfade acetonischer Extrakt (zur Abschétzung des potenziellen
Schéadigungspotenzials) und natives Sediment (zur Ermittlung des tatsédchlich bioverfiigbaren Schadi-
gungspotenzials) empfohlen werden.

XAD-Extrakte. Die im Vergleich zum nativen Wasser um das 10.000-fache aufkonzentrierten XAD-
Extrakte wurden in wissriger Losung mit einem Aufkonzentrierungsfaktor von 100 und einer End-
konzentration von 1% DMSO im Dehydrogenase-Assay mit Arthrobacter globiformis getestet.

Abb. 4.26 zeigt, dass insbesondere von dem Oberflichenwasserextrakt nach der Kldranlageneinleitung
(Fbl) eine bakterientoxische Wirkung ausging. Aber auch fiir die Referenzprobe des Forellenbaches
(Fb2) konnte eine signifikante, obgleich geringere Bakterientoxizitit ermittelt werden. Eine signifi-
kante Zunahme der Dehydrogenase-Aktivitét konnte fiir den XAD-Extrakt Mb2 des Miihlbaches nach-
gewiesen werden. Auch eine Blindprobe,

die aus 20 L Trinkwasser des Hygiene- 40 — : : ‘
Institutes durch eine analoge Aufkonzen- 20 i i i i
trierung hergestellt wurde, bewirkte eine ! * | | |
leichte, jedoch nicht signifikante Zu- 207 } | | |
nahme der Dehydrogenase-Aktivitit. Das & 10 1 i ’L i i HT
nachgewiesene bakterientoxische Sché- g 0 T % 1 % % ;; ﬁ
digungspotenzial der durch das Harz auf- E 104 | | % | Q | T
konzentrierten, lipophilen und leicht po- | | | |

laren Wasserinhaltsstoffe der Ober- 207 i i i i
flichenproben kann in Anbetracht der -30 1 i i * i i
100-fachen Aufkonzentrierung als gering -40 ‘ ‘ ‘ ‘

. SR> N N4 PR B S N PR N A PP NI\
bis miBig bewertet werden. Eine Unter- MR R R R A

suchung von insgesamt 66 nativen Was-

serproben aus Klaranlagenabldufen in der ~ Abb. 4.26. Bakterientoxizitit von XAD-Extrakten aller Stand-
Schweiz ergab im Dehydrogenase-Assay ~ orte der Sedimentbewertungstriade im Dehydrogenase-Assay
mit Arthrobacter globiformis. Die Oberflichenwasserproben
wurden mit einer 100-fachen Aufkonzentrierung getestet. Bl:
Blindprobe, Extrakt aus 20 L Leitungswasser des Hygiene-
2000e). Auch bei Berticksichtigung einer  [ngtitutes der Universitit Heidelberg. Die Mediane der Hem-
Verdiinnung der Abwasserproben in den  mungen + Standardabweichungen aus 8 Messungen sind dar-
Vorflutern erwiesen sich die Schweizer  gestellt. Die mit * markierten Proben unterschieden sich in
einem Post-hoc-Test nach Dunnett signifikant von den Kon-
trollen. Datengrundlage: Winn (1999).

Bakterienhemmungen bis zu 40 % in
Wochenmischproben (Hollert et al

Abwasserproben als um ein Vielfaches
problematischer.
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4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

4.7.2 Leuchtbakterientest

Fiir einen Abgleich der in dieser Studie entwickelten Biotestbatterie mit der von Zimmer & Ahlf
(1994) vorgestellten und von Gratzer & Ahlf (1999a) im Rahmen eines UBA-Projektes validierten
Biotestbatterie zur Ermittlung des Schadigungspotenzials von Sedimenten wurden ausgewihlte Sedi-
mentproben durch Herrn Gratzer (TU Hamburg-Harburg) freundlicherweise mit der Hamburger Bio-
testbatterie untersucht. Abb. 4.27 zeigt die Bakterientoxizitidt von methanolischen Sedimentextrakten
der integrierten Sedimentbewertung im Leuchtbakterientest mit Vibrio fischeri. Die Extrakte wurden
als Kaltextrakte durch Rotation im Uberkopfschiittler nach der Methode von Kwan & Dukta (1990)
hergestellt. 5 g Sediment wurden mit 15 ml Methanol versetzt und fiir 1 h geschiittelt. Nach 10 min
Zentrifugation bei 11.000 rpm wurde der Uberstand mit Aqua bidest. auf eine Endkonzentration von
1,5 % Methanol verdiinnt. Aus dieser Stammlésung (G1) wurden weitere Verdiinnungen nach der G-
Systematik hergestellt und im Leuchtbakterientest nach der Methode von Gratzer & Ahlf (1999a) auf
ihre Bakterientoxizitit untersucht. Abb. 4.27 zeigt, dass alle untersuchten Extrakte die Bakterien in
deutlichen Dosis-Wirkungs-Beziehungen schiadigten. Fiir den Extrakt Hilsbach (Hil) konnte mit einer
maximalen Hemmung von iiber 80 % die hochste Toxizitdt ermittelt werden. Am Forellenbach re-
sultierte aus der Einleitung einer Kliranlage (Fb1l und Fblb) eine signifikante Erhohung der Sedi-
menttoxizitidt gegeniiber der Kontrolle Fb2. Die hochste bakterientoxische Wirkung von Forellen-
bachsedimenten konnte am Standort nach dem Zusammenfluss der beiden FlieBgewidsserabschnitte
(Fb3) mit stromungsberuhigten Bereichen detektiert werden. Am Standort Fb4 konnte eine deutliche
Verbesserung der Sedimentqualitéit nachgewiesen werden. Abb. 4.28 zeigt die insgesamt gute Uber-
einstimmung der Extrakttoxizitdten bei der Verwendung von Arthrobacter globiformis und Vibrio
fischeri. Auffillig ist die hohere relative Toxizitdt des Extraktes Hil im Leuchtbakterientest.
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Abb. 4.28. Regressionsgerade und Konfi-
denzintervalle (5 und 95%) fiir die ECy-
Werte der Bakterientoxizititen von orga-
nischen Extrakten bei Arthrobacter globi-
formis und Vibrio fischeri. Die Regres-
sionsanalyse wurde mit (unterbrochene
Darstellung) und ohne (durchgehende
Linien) den Wert Hilsbach durchgefiihrt,
um den Einfluss des AusreiBers auf den
Verlauf der Regressionsgerade zu verdeut-
lichen.
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4.7.3 Fischeitest mit Danio rerio

Im Rahmen dieser Studie wurde der Fischeitest mit Danio rerio, der sich wéahrend der Projektlaufzeit
als Erginzungs- bzw. Ersatzmethode fiir den Fischtest mit der Goldorfe (DIN 38 412) in der DIN-
Validierungsphase befand und fiir den inzwischen eine DIN-Norm (DIN 38 415-Teil 6, 2001) publi-
ziert wurde, an die Untersuchung verschiedener Expositionsphasen (Porenwasser, acetonische Ex-
trakte und native Sedimente) partikulér gebundener Schadstoffe angepasst. Im Rahmen einer Staats-
examensarbeit (Rudolf 2000) wurde der Fischeitest mit Danio rerio an die Uberpriifung von nativen
Sedimenten adaptiert und an sechs Proben der Triade durchgefiihrt. Da die toxische Wirkung der Sedi-
mente a priori durch ein komplexes Gemisch verschiedener Schadstoffe hervorgerufen wird, lieBen
sich bei den untersuchten Sedimenten keine spezifischen Schadigungen beobachten, sondern eine
Mischung vieler moglicher Fehlentwicklungen, wie etwa unterentwickelte Ohr- und Augenanlagen,
fehlende Somiten, Pigmentierungsstorungen, Odeme, fehlender Blutkreislauf, Wirbelsiulenverkriim-
mungen, Gleichgewichtsstorungen und ungefiillte Schwimmblasen (Bildtafeln 4.1-4.3). Im Hinblick
auf die Zielstellung der Entwicklung einer einfachen, praktikablen Bewertungsstrategie fiir Sedimente
wurden als Parameter fiir die vergleichende Gegeniiberstellung zunéchst die Mortalitétsrate eingesetzt.
Zudem soll aufgezeigt werden, inwiefern der zusétzliche Untersuchungsparameter Tagesschlupf-
verteilung weiterfithrende Informationen zum Schiadigungspotenzial der Sedimente liefern kann.

Tab. 4.10 gibt eine Ubersicht iiber die Embryotoxizitit verschiedener Expositionsphasen der unter-
suchten Sedimentproben. Abb. 4.29 zeigt die Embryotoxizitdt der nativen, unverdiinnten Porenwésser
der Sedimentbewertungstriade im Fischeitest mit Danio rerio nach einer Expositionszeit von 48 h.

Im Elsenzgebiet konnte fiir die beiden Standorte an der Elsenz (Ell, EI2) eine einheitlich hohe Em-
bryotoxizitdt nachgewiesen werden, wogegen der Referenzstandort Hilsbach (Hil) ein deutlich ge-
ringeres Schiadigungspotenzial besal3. Insbesondere am Standort Eberbach ist die starke Toxizitét des
Porenwassers des hinteren Bereiches der Flachwasserzone (Eb2, 50 % Mortalitdt) im Vergleich zum
Porenwasser am Ubergang zum Neckar (Eb1, 0 % Mortalitit) zu erkennen. Der Embryotoxizitit des
nativen Porenwassers im Fischeitest mit Danio rerio kommt eine hohe Relevanz fiir das Okosystem
Flachwasserzone zu: Nach Burton (1991) stellt das Porenwasser bei benthischen Organismen den
Hauptaufnahmepfad fiir sedimentgebundene Schadstoffe dar; sowohl iiber die Korperoberfliche als
auch tiber respiratorische Epi-

thelien konnen die im Poren-

wasser gelosten Schadstoffe in 60 =
den Organismus gelangen 50 - e
(AhIf 1995). Ein Grund fir die & 49 | 5 P 40
hohe 1\‘/'101“calitz'fi.t des P(?renwas— % 30 - 25 5
sers konnte die Anreicherung T o0 20 15
leicht austauschbarer Metall- = 10 33 H H 10 5
bindungsformen im Zuge des 1 ’_‘ 0 0
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Die Untersuchung von nativen & ((o@ & S
Sediment- oder Schwebstoff-
proben besitzt a priori groBte Abb. 4.29. Embryotoxische Wirkung von unverdiinnten nativen
okologische Relevanz, da sie Porenwissern im Fischeitest mit Danio rerio mit jeweils 20 Fischeiern
unmittelbar die aktuelle Bio- nach 48 h Exposition. Die Mortalitét wurde nach den in Abschnitt 2.8.7
verfiigbarkeit von Schadstoffen genannten Kriterien ermittelt. Mortalitit der Kontrolle als Mittelwert +
beriicksichtigt. Standardabweichung aus drei Ansatzen.
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Bildtafel 4.1. Embryonalentwicklung des Zebrabérblings (Danio rerio) nach Inkubation mit Kunst-
wasser. Abbildungen aus Rudolf (2000). A= Augenanlage, Bf= Brustflosse , Bz= Blutzellen, C= Chor-
da, Ch= Chorion, D= Dottersack, Ge= Gehirn, L= Linse, Kne= Kopf nicht entwickelt, O= Ohranlage,
P= Perikard, Pi= Pigmentschicht des Auges, S= Somiten bzw. Muskelsegmente.

Bild 1 Embryo im Alter von 16 h Bild 2 Embryo im Alter von 18 h
Bild 3 Embryo im Alter von 25 h Bild 4 Embryo im Alter von 25 h
Bild 5 Embryo im Alter von 48 h Bild 6 Embryo im Alter von 72 h
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Bildtafel 4.2. Fehlentwicklungen in der Embryonalentwicklung von Danio rerio nach Inkubation mit nativen
Sedimenten der Sedimentbewertungstriade. Abbildungen aus Rudolf (2000). Au= Augenanlage unterent-
wickelt, D= Dottersack, Kne= Kopf nicht entwickelt, Ona= Ohranlage nicht angelegt, Ou= Ohranlage unterent-
wickelt, Shna = Schwanz nicht vollstindig abgeldst, Sna = Somiten nicht ausgebildet.

Bild1 Fb3, Embryo, 48 h, 231 mg/ml Bild 2 Fblb, Embryo, 48 h, 231 mg/ml
Bild 3 Fblb, Embryo, 48 h, 143 mg/ml Bild 4 Fb4, Embryo, 48 h, 600 mg/ml
Bild 5 Ebl, Embryo, 72 h, 600 mg/ml Bild 6 Fb3, Embryo, 72 h, 231 mg/ml
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Bildtafel 4.1. Fehlentwicklungen in der Embryonalentwicklung von Danio rerio nach Inkubation mit
nativen Sedimenten der Sedimentbewertungstriade. Abbildungen aus Rudolf (2000). Au= Augenan-
lage unterentwickelt, Ou= Ohranlage unterentwickelt, aD= Odem am Dottersack, 6aP = Odem am
Perikard, OmBz = Odem mit Blutzellen gefiillt, Sna = Somiten nicht ausgebildet.

Bild1 Fb3, Embryo, 48 h, 231 mg/ml Bild2 Fblb, Embryo, 48 h, 231 mg/ml
Bild 3 Fblb, Embryo, 48 h, 143 mg/ml Bild 4 Fb4, Embryo, 48 h, 600 mg/ml
Bild 5 Ebl, Embryo, 72 h, 600 mg/ml Bild 6 Fb3, Embryo, 72 h, 231 mg/ml
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In der jlingsten Zeit konnten verschiedene Sedimentkontakttests vorgestellt werden, die iberwiegend
Organismen der niederen trophischen Ebenen einsetzen (Gratzer & Ahlf 1999a). Insbesondere bei den
wirbeltiernahen Zellkultursystemen miissen die partikuldr gebundenen Schadstoffe in eine wissrige
Phase tiberfiihrt werden; der Fischeitest mit Danio rerio kann jedoch auch mit nativen Sedimenten
durchgefiihrt werden (Ensenbach 1999). Um auch eine mittelfristige Bioakkumulation von partikulér
gebundenen Schadstoffen zu erfassen, wurden die Fischeier und Embryonen nicht nur iiber 48 h
(Ensenbach 1999), sondern iiber 144 h auf Letalitit und Storungen der Embryonalentwicklung un-
tersucht.

Abb. 4.30 zeigt die Dosis-Wirkungs-Beziehung fiir die Mortalitit des nativen Sedimentes Eberbach 2
im verléngerten Fischeitest mit Danio rerio. Es ist zu erkennen, dass vom untersuchten Sediment der
Flachwasserzone eine starke toxische Wirkung auf die Fischeier und Embryonen ausging. Dieses Bio-
testergebnis zeigte weiterhin, dass das toxische Potenzial dieses Sedimentes in einer fiir Fischeier und
Fischembryonen bioverfiigbaren Form vorlag. Bereits 142 mg natives Sediment pro ml Kunstwasser
bewirkten eine Mortalitdt von 12 % (24 h) bzw. 40 % (144 h). Eine verldngerte Expositionsdauer
steigerte die Empfindlichkeit des Fischeitests deutlich (Abb. 4.30)

Fiir das Sediment des hinteren, temporér trockenfallenden Bereiches der Flachwasserzone konnte so-
mit ein hohes dkotoxikologisches Schadigungspotenzial festgestellt werden (Abb. 4.29 bis 4.31).

125+ 125+
__ 100+ .- ® 144 hours . 100+ s
> 75 /./ A 72 hours > 75 ,’.l Eberbach 2
IS I/ A o * 48 hours I I,’
S 501 a4 o 24hows S 50 /' Eberbach 1
control W control ,/® (reference site)
25 s W4 control 25 o .~
/ 2= o sediment )/ ________ LALA W4 control
0 B oJez=====2 frzzco—oomonpTTINT SRS 4 sediment
0 100 1000 0 100 1000
mg solid phase sediment / ml water mg solid phase sediment / ml water
Abb. 4.30. Toxische Wirkung des nativen Sedi- Abb. 4.31. Embryotoxische Wirkung der nativen
mentes der Flachwasserzone (Eberbach 2) im Fisch- Sedimente der Flachwasserzone im Fischeitest nach
eitest mit Danio rerio mit jeweils 25 Fischeiern in einer verlidngerten Expositionszeit von 144 h. Als
Abhingigkeit von Sedimenteinwaage und Exposi- Kontrollsediment wurde 3 g Quarzmehl der Sieb-
tionsdauer. Datengrundlage: Rudolf (2000). klasse W4 benutzt. Datengrundlage: Rudolf (2000).
1254 757
Forellenbach 1b
__ 100+ SN _
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Abb. 4.32. Vergleich der Toxizitét acetonischer Sedi-
mentextrakte des Forellenbaches bei Heidelberg nach
einer Klaranlageneinleitung (Forellenbach 1b) mit
dem Referenzstandort (Forellenbach 2) im Fischeitest
mit Danio rerio nach 50-stiindiger Exposition von 20
Fischeiern. Control: Kunstwasserkontrollen, aus Hol-
lert et al. (2000).
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Abb. 4.33. Vergleich der toxischen Wirkung der na-
tiven Sedimente des Forellenbaches im Fischeitest
mit Danio rerio mit jeweils 25 Fischeiern nach 144 h
Expositionsdauer. Die beiden untersuchten Sedimen-
te glichen sich hinsichtlich der KorngréBenvertei-
lung. Als Kontrollsediment wurde 375 mg Quarz-
mehl der Siebklasse W4 pro ml Kunstwasser benutzt.
Control: Kunstwasserkontrollen.
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Das Porenwasser von Forellenbach 1

100 ~ * i

und 1b wirkte mit einer Mortalitit von mm Pore water [original sample]
20 bzw. 25 % eindeutig toxisch (Abb. =3 Whole sediment [600 mg/m]
4.29 und 4.34). Die Mortalitit, die 801

durch das Porenwasser des Referenz- _

standortes Forellenbach 2 hervorge- °\g 60 1

rufen wurde, ist allerdings mit 15 % §

nur geringfligig niedriger. Die geringe = 40

Embryotoxizitit des Porenwassers Fo-

rellenbach 3 tiberraschte in Anbetracht 20 -

der hohen nachgewiesenen Schwer- ﬂ IH
metallbelastung (Abschnitt 4.5.5). Am 0 0%m © %\

Standort Forellenbach 4 konnte keine & & & & & &

embryotoxische Wirkung filir das

Porenwasser nachgewiesen werden. Abb. 4.34. Vergleich der Mortalitdt der Expositionsphasen

Im Geeensatz zum serineen Toxizi- Porenwasser (unverdiinnte Orginalprobe) und natives Sedi-
g gerng ment (Hochstkonzentration von 600 mg/ml) fiir die Standorte

tatsunterschled d.er Poren\?vasser (Fak; Eberbach (Eb) und Forellenbach (Fb), modifiziert nach Rudolf
tor 2) wirkten die acetonischen Sedi- (2000).

mentextrakte des Forellenbaches 1 und

1b um GroéBenordnungen toxischer als die Referenzprobe (Faktor 10 fiir die ECs, Abb. 4.32).
Organische Sedimentextrakte sind dem Vorwurf ausgesetzt, die potentielle Toxizitdt zu untersuchen
und von der tatsdchlichen Bioverfiigbarkeit weit entfernt zu sein (Ahlf 1995, Burton 1991, Hollert et
al. 1999a, g, Zimmer & Ahlf 1994). Fiir eine Bewertung der dargestellten Befunde aus den Unter-
suchungen mit organischen Sedimentextrakten gilt es daher deren 6kologische Relevanz kritisch zu
hinterfragen: Abb. 4.33 zeigt die Befunde des Fischeitests mit nativen Sedimenten, dem bei Sediment-
untersuchungen zweifelsohne eine hohe Aussagekraft fiir das Schutzgut Fische zukommt, da er mit der
Exposition von Fischeiern auf Sedimenten eine tatsdchliche Gegebenheit im Lebenszyklus dieser Wir-
beltiere simuliert, die a priori auch einen Einfluss auf die Populationsebene hat. Fiir die nativen Sedi-
mente des Forellenbaches (Abb. 4.33 und 34) konnten gro3e Unterschiede in der embryotoxischen
Wirkung detektiert werden. Wahrend fiir die Referenz Fb2 und den Regenerationsstandort Fb4 nur ge-
ringe bzw. keine Mortalitit nachgewiesen werden konnte, tdtete das Sediment nach der Klaranlagen-
einleitung (Fblb) 40 % und das Sediment nach dem Zusammenfluss der beiden Fliegewésserab-
schnitte (Fb3) sogar 100 % der Embryonen bei der untersuchten Hochstkonzentration von 600 mg/ml.
Ein Vergleich der Toxizitdt der Sedimente des Forellenbaches bei Verwendung verschiedener Exposi-
tionspfade (Abb. 4.34) zeigt, dass im Fischeitest mit Danio rerio die alleinige Verwendung der Test-
phase Porenwasser das tatsdchlich bioverfiigbare Schadstoffpotenzial (ermittelt mit nativen Sedi-
menten) deutlich unterbewertet. So schidigte das Porenwasser des Standortes Fb3 die Embryonen zu
nur 15 %, wogegen das native Sediment die Embryonen zu 100 % schidigte.

Auch bei den Standorten Fb1b und Fb2 konnte eine hohere Toxizitét fiir die nativen Sedimente nach-
gewiesen werden. Somit geht von den lipophilen Verbindungen ein nicht unerheblicher Anteil des tat-
sdchlich bioverfiigbaren (!) Schadigungspotenzials aus. Dieser Befund verdeutlicht erneut, dass die
bioverfiigbare Toxizitét keinesfalls iiber die alleinige Verwendung von Porenwasser bestimmt werden
kann, da sonst drastische Fehleinschitzungen des bioverfiigbaren Schadigungspotenzials erfolgen kon-
nen (Hollert et al. 2000d). Insbesondere die derzeit giiltige Handlungsanweisung fiir den Umgang mit
Baggergut im Binnenland (BfG 2000), die fiir die dkotoxikologische Untersuchung von Sedimenten
ausschlieBlich die Expositionspfade Porenwasser und Eluat einsetzt, erscheint vor diesem Hintergrund
unzureichend.

Abb. 4.35 zeigt eine Regressionsgerade der EC,j-Werte der Expositionspfade acetonischer Extrakt und
natives Sediment. Obgleich aufgrund der aufwendigen Durchfiithrung des Fischeitests nur 6 Sediment-
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proben als natives Sediment
getestet wurden, konnte mit einem
Korrelationskoeffizienten nach
Pearson 0,98 und einem Rang-Kor-
relationskoeffizienten nach Spear-
man von 0,98 eine sehr gute
Ubereinstimmung der Embryotoxi-
zitdit ermittelt werden. Auf der
Basis der untersuchten Proben
scheint die Verwendung von aceto-
nischen Extrakten bei etwa acht-
fach niedrigeren Sedimentkonzen-
trationen vergleichbare Ergebnisse
zumindest beziliglich eines Ran-
kings der Embryotoxizitit zu er-
bringen. Daher kann fiir ein Rou-
tine-Screening die Verwendung des
Expositionspfades acetonischer Ex-
trakt zu einem ersten Abschétzen
der Toxizitdt und das native Sedi-
ment fiir die Uberpriifung des tat-
sdchlich Dbioverfiigbaren Schéidi-
gungspotenzials empfohlen wer-
den.

Abb. 4.36 zeigt die Tagesschlupf-
raten von Danio rerio nach Exposi-
tion gegeniiber der Hochstkonzen-
tration von 600 mg/ml nativem
Sediment. Im Kontrollansatz mit
ISO-Kunstwasser schliipften 8 %
der Tiere verfriiht (< 3 Tage), 88 %
der Tiere am dritten Tag, und fiir
keines der Tiere konnte ein Spét-
schlupf ( > 4 Tage) festgestellt wer-
den. Durch die niedrige Mortalitét
und der zur Kunstwasserkontrolle
analogen Verteilung bei den Tages-
schlupfraten konnte fiir den Quarz-
sand der Siebklasse W4 eine nur

140

Pearson = 0,98 /
120 { p = 0,0004
n==6 /@ p

100
80
60

40

ECyq extract [mg/ml medium]

20

0 100 200 300 400 500 600 700
EC2q solid phase [mg/ml medium]

Abb. 4.35. Korrelation der LC,p-Werte der Expositionsphasen
acetonischer Extrakt und natives Sediment im Fischeitest mit
Danio rerio. Datengrundlage fiir die nativen Sedimente:
Rudolf (2000).
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Abb. 4.36. Tagesschlupfraten von Danio rerio bei Exposition gegen-
iber 600 mg/ml nativem Sediment der Triadestandorte an der Flach-
wasserzone (Eb) und am Forellenbach (Fb), ISO-Kunstwasser (Cont)
und Quarzsand der Siebklasse W4 (W4). Datengrundlage: Rudolf
(2000).

geringe Toxizitit detektiert werden. Abgesehen vom Sediment Fb4, dem Regenerationstandort des Fo-
rellenbaches, verdnderten alle untersuchten nativen Sedimentproben die Tagesschlupfraten deutlich.
Obwohl fiir die beiden Sedimente Fb2 und Fb4 nur eine geringe Mortalitit nachgewiesen werden
konnte, zeigt die Verteilung der Tagesschlupfraten ein eindeutiges embryotoxisches Schidigungs-
potenzial fiir den Referenzstandort Fb2 des Forellenbaches an: Wéhrend bei allen anderen Sedimenten
die Larven an den Tagen 2 und 3 schliipften, konnte im nativen Sediment dieser Probe fiir 60 % der
Eier (beziechungsweise fiir 79 % der geschliipften Eier) ein verspiteter Schlupftermin (Tag 4-6)

festgestellt werden (Abb. 4.36).

Das Sediment des Standortes Fb2 unterschied sich bei den chemisch-analytischen Untersuchungen
(Abschnitt 4.5) vor allem durch seine hohen PCB-Gehalte von den anderen untersuchten Sedimenten.
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Fiir PCBs konnten sowohl Mortalitét als auch verringerte Schliipferfolge in Early Life-Stage-Tests mit
verschiedenen Fisch-Spezies nachgewiesen werden (Billsson et al. 1998, Matta et al. 1997, Olsson et
al. 1999b, Westerlund et al. 2000). Verspitete Schlupftermine konnte auch Strmac (1999) bei der Ex-
position gegeniiber acetonischen Sedimentextrakten aus der stark mit PCBs belasteten Korsch in
einem verldngerten Early Life-Stage-Test mit Danio rerio nachweisen.

Das Sediment des Regenerationsstandortes Fb4 glich bei der Verteilung der Tagesschlupfraten weit-
gehend dem ISO-Kontrollwasser, so dass dieses Sediment nicht nur beziiglich der Mortalitit, sondern
auch bei diesem Parameter einen geringeren Effekt bei den Embryonen zeigte als das Kontrollsedi-
ment aus Quarzsand. Dieser Befund zeigt an, dass auch in stark industrialisierten Gebieten durchaus
Freilandsedimentproben ohne embryotoxisches Schidigungspotenzial im Fischeitest mit Danio rerio
vorgefunden werden kdnnen.

Die Befunde verdeutlichen die gute Eignung des Fischeitests mit Danio rerio zur Untersuchung von
komplexen Umweltproben und speziell von partikuldr gebundenen Schadstoffen (Ensenbach 1998,
1999, Hollert et al. 2000d). Da die Fischeier auch mit der Expositionsphase natives Sediment unter-
sucht werden konnen, kann eine differenzierte Bewertung des embryotoxischen Potenzials erreicht
werden. Obgleich die Empfindlichkeit des Fischeitests durch eine Verlédngerung der Expositionszeit
zum Early Life-Stage-Test deutlich gesteigert werden konnte, zeigt diese Studie, dass bereits eine Ex-
position im Fischeitest {iber 48 h, die noch nicht als Tierversuch einzustufen ist (Amtsblatt der EG L
358/1 vom 18.12.1986 und Bundesgesetzblatt Z 1998A vom 11.12.1990), eine eindeutige Bewertung
der embryotoxischen Wirkung partikular gebundener Schadstoffe ermoglicht.

4.7.4 Akuter Cytotoxizitiatstest mit RTG-2-Zellen

Tabelle 4.13 gibt einen Uberblick iiber die Cytotoxizitit der verschiedenen Expositionsphasen der
Sedimente im akuten Zelltest mit der permanenten Zelllinie RTG-2. Abb. 4.37 zeigt die zelltoxische
Wirkung der acetonischen Sedimentextrakte in Abhingigkeit von exogener Bioaktivierung mit Hilfe
von S9-Mix aus B-Naphthoflavon/Phenobarbital-induzierten Ratten. Bei sieben der untersuchten zwolf
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Abb. 4.37. Cytotoxizitidt von acetonischen Sedimentextrakten der Sedimentbewertungstriade
im akuten Zelltest mit RTG-2-Zellen in Abhingigkeit von exogener S9-Supplementierung und
geologischem Einzugsgebiet. Die NRs,-Werte werden als mg trockenes Sedimentidquivalent
(SEQ) pro ml Testmedium angegeben: Die Referenzstandorte sind jeweils grau unterlegt. 129
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Sedimentextrakte wirkte der Ansatz ohne S9-
Supplementierung cytotoxischer, in 5 Féllen
konnten keine signifikanten Unterschiede
festgestellt werden. Dieser Befund zeigt, dass
in den organischen Extrakten nur ein geringer
Anteil der cytotoxischen Wirkung auf solche
Stoffe zuriickgefiihrt werden kann, die einer
Aktivierung durch das P450-System bediirfen
(Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al.
2000a). Die geringere Cytotoxizitit der sup-
plementierten Ansétze bei den Extrakten der
Standorte Fbl, Fblb, Fb3, Mbl, Mb2, Hil
und Eb2 weist auf eine Detoxifizierung der

NRgg RTG-2, neutral red assay [mg/mL]

1000

100 —

10

| Fb1, non-polar substances/

r2 = 0,63

"Pearson

Fb3, polar substances

=0,81*

10

T
100

1000

lipophileren Sedimentinhaltsstoffe durch die
Biotransformationsenzyme des S9  hin
(Braunbeck et al. 1997b, Elliott et al. 1992,
Fry 1982, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert
et al. 1996, Hollert et al. 2000a, Segner 1998,
Zahn et al. 1996), konnte aber auch die Folge
einer Adsorption von Sedimentinhaltsstoffen
an den S9-Proteinen (De Maagd et al. 1998)
sein, die zu einer effektiven Erniedrigung der
Konzentration cytotoxischer wirksamer Subs-
tanzen im Testansatz fithren kann.
Unabhéngig vom geologischen Charakter des Einzugsgebietes konnten fiir die Extrakte aus den Dosis-
Wirkungs-Beziehungen NRso-Werte von 35 bis zu 400 mg Sedimenttrockengewicht / ml Medium er-
mittelt werden. Abgesehen vom Standort Hilsbach (Hil) konnte fiir die Referenzstandorte jeweils das
geringste cytotoxische Schiadigungspotenzial ermittelt werden. Die groBiten Zunahmen im Vergleich
zum Referenzstandort lieBen sich mit einem Faktor 10 beim NRs, fiir die Standorte Fb3 am Forellen-
bach und fiir den hinteren, temporar trockenfallenden Standort Eb2 an der Flachwasserzone feststellen.
Die sehr hohe Cytotoxizitdt dieser acetonischen Extrakte im akuten Zelltest korreliert mit einer eben-
falls sehr hohen embryotoxischen Wirksamkeit der nativen Sedimente im Fischeitest mit Danio rerio.
Dieser Befund verdeutlicht, dass die im akuten Zelltest ermittelte Cytotoxizitat acetonischer Extrakte
durchaus eine Relevanz fiir das Okosytem Flachwasserzone hat. Die ermittelten ECs)-Werte der
acetonischen Extrakte im Fischeitest mit Danio rerio und dem akuten Zelltest korrelierten mit
Korrelationskoeffizienten nach Pearson von 0,62 (Zelltest mit S9-Mix) und 0,81 (Zelltest ohne S9,
Abb. 4.38), wobei bei beiden Ansétzen der Fischeitest deutlich sensitiver reagierte. Bei den beiden
Standorten, bei denen die ECs, auBBerhalb des 95% Konfidenzintervalles lagen, zeigte in einem Fall der
akute Zelltest im Ansatz ohne S9 eine hohe Toxizitét, so dass eine Dominanz von polaren Substanzen
abzuleiten ist (Fb3, Abb. 4.38). Dieser Befund korreliert sehr gut mit der hohen Schwermetallbe-
lastung, die fiir das Porenwasser dieses Standorts nachgewiesen werden konnte (Abschnitt 4.5.5). Im
anderen Fall (Fbl) ergab der akute Zelltest im Ansatz ohne S9 eine deutlich geringere Toxizitét, so
dass in diesem Extrakt hohe Konzentrationen unpolarerer Substanzen anzunehmen sind, die einer
Aktivierung durch das P450-System bendtigen. Durch die hohe Korrelation des akuten Zelltest mit
RTG-2-Zellen mit dem Fischeitest mit Danio rerio kann der Fischzelltest sehr gut fiir Routineunter-
suchungen (Braunbeck et al. 1997b, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000c, Neumann-Hensel
et al. 2000a) oder fiir spezielle Fragestellungen mit groen Probenzahlen, etwa bei komplexen Bio-
assay-dirigierten Fraktionierungen (Abschnitt 6; Hollert et al. 2000d), eingesetzt werden, bei denen die
etwas niedrigere Empfindlichkeit nicht stort (Hollert et al. 1999b).

ECgq fish egg assay [mg sediment/ ml]

Abb. 4.38. Korrelation der cytotoxischen Wirkung von
acetonischen Sedimentextrakten im Neutralrot-Assay
und der embryotoxischen Wirkung im Fischeitest mit
Danio rerio nach jeweils 48 h Expositionsdauer. Eine
Korrelationsanalyse nach Pearson ergab einen Korre-
lationskoeffizienten von 0,81.
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4.7.5 Algenhemmtest

Um die 6kotoxikologische Wirkung ausgewihlter Sedimentproben gegeniiber Primdrproduzenten zu
iiberpriifen, wurden 6 Sedimenteluate freundlicherweise von Herrn Gratzer (TU Hamburg-Harburg)
im Algenhemmtest mit Pseudokirchneriella subkapitata untersucht, der einen weiteren Bestandteil der
von Zimmer & Ahlf (1994) vorgestellten und von Gratzer & Ahlf (1999a) validierten Biotestbatterie
darstellt. Der Algenhemmtest mit Eluaten wird auch seitens der Bundesanstalt fiir Gewésserkunde im
Rahmen der Handlungsanweisung fiir den Umgang mit Baggergut im Binnenland (HABAB-WSV) als
Biotest angewendet (BfG 2000). Der Test wurde in Anlehnung an DIN 38 412, Teil 33 (1989)
durchgefiihrt. Abb. 4.39 zeigt die Algentoxizitit der untersuchten Eluate. Wahrend fiir den Standort
Hilsbach im Elsenzgebiet (Hil) eine hohe Algentoxizitit ermittelt werden konnte, die aus einem
Eintrag von Pestiziden aus dem stark landwirtschaftlich geprigten Einzugsgebiet resultieren konnte
(Assmann 1998), wirkten die Eluate des Forellenbaches unterschiedlich: Fiir die Referenzprobe und
den Regenrationsstandort konnte eine leichte Algentoxizitdt ermittelt werden, wogegen die Eluate der
Sedimente nach der Kliranlageneinleitung (Fbl und Fblb) und das Sediment am Standort des
Zusammenflusses der beiden FlieBgewisser (Fb3) das Wachstum der Primérproduzenten in einer deut-
lichen Dosis-Wirkungs-Beziehung forderten. Die Wachstumsforderung konnte aus der starken Eutro-
phierung des Forellenbaches nach der Kliaranlageneinleitung durch Makronéhrstoffe resultieren, die in
hohen Konzentrationen gemessen werden konnten (Tab. 4.5). Wiahrend Makronéhrstoffe iiber eine
wissrige Elution gut in die wéssrige Phase iiberfithrt werden konnen, werden lipophile Schadstoffe,
die zu groBlen Teilen fiir das Schadstoffpotenzial des Forellenbaches verantwortlich sind, nur zum Teil
erfasst.

Die Befunde verdeutlichen, dass iiber die alleinige Verwendung eines Biotests zur Bewertung der
Sedimenttoxizitdt gegeniiber Primarproduzenten keinesfalls die allgemeine Toxizitdt ermittelt werden
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Abb. 4.39. Algentoxizitit von ausgewihlten Sedimenteluaten der Sedimenttriade im
Algenhemmtest mit Pseudokirchneriella subkapitata. Die Verdiinnungsstufen des
Orginaleluates (Methode bei Gratzer und Ahlf 1999) werden nach der G-Systematik
(DIN 38412 Teil 31, 1989) als ganzzahlige Volumenverhéltnisse einer Mischung des
Eluates mit Verdiinnungswasser angegeben. Datengrundlage: Herr Gratzer, unver-
offentlicht.
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kann (Steinberg et al. 1996). Zudem haben Untersuchungen von Feiler & Krebs (1999) mit Hilfe eines
kombinierten Einsatzes verschiedener Pflanzenbiotests gezeigt, dass die alleinige Verwendung des
Algenhemmtests nicht ausreicht, alle pflanzentoxische Substanzen in Sedimenten zu erfassen.

4.7.6 Comet-Assay

Die gentoxische Wirksamkeit der Sediment- und Wasserproben wurde mit dem Comet-Assay und der
permanenten Zelllinie RTG-2 in Abhéngigkeit von exogener Supplementierung mit biotransforma-
tionskompetenten S9-Mix untersucht. In Abb. 4.40 ist als ein Beispiel die gentoxische Wirkung von
wissrigen Eluaten zweier Sedimente aus der Flachwasserzone bei Eberbach im Comet-Assay mit
RTG-2-Zellen dargestellt. Zum Ausgleich der geringen Biotransformationskapazitit der RTG-2-Zellen
wurden die Proben mit und ohne S9-Supplementation untersucht. Das Eluat des Sedimentes aus dem
vorderen Bereich der Flachwasserzone (Ebl) wirkte nur im Ansatz mit S9-Mix gentoxisch, wogegen
das Eluat des temporir trockenfallenden Sedimentes (Eb2) im Ansatz mit und ohne S9 eine deutliche
gentoxische Wirkung mit Induktionsfaktoren von 3 besal (Abb. 4.41). Eine mdgliche Erklarung fiir
die unterschiedlich Wirksamkeit im Ansatz ohne S9-Supplementierung koénnte das temporire
Trockenfallen des Sedimentes aus dem hinteren Bereich der Flachwasserzone mit einer stindigen Oxi-
dation sein, das bei den Schwermetallen zu einer chemischen Transformation von schwerwasserlos-
lichen zu leichter wasserloslichen Metallbindungsspezies fiihren kann (Calmano et al. 1991, Martin et
al. 1996). Eine Transformation zu polareren, besser wasserloslichen Derivaten durch oxidative
Prozesse ist auch fiir organische Verbindungen bekannt (Letzel et al. 1999). Dieser Befund deutet an,
dass das temporire Remobilisieren und Trockenfallen der Sedimente des Standortes Eb2 nicht nur zu
einer Erhohung der Bioverfiigbarkeit der toxischen und embryotoxischen Substanzen (Abschnitte
473 und 4.7.4) sondern auch der gentoxischen Verbindungen fiihren kann. Der ermittelten
gentoxischen Wirksamkeit des wissrigen Eluates Eb2 kommt eine hohe Relevanz fiir die Bewertung
des Zustandes der Flachwasserzone zu, da bei einer gentoxischen Wirksamkeit a priori auch die
Moglichkeit eines Effektes auf Populationsebene angenommen werden muss (Borzsonyi et al. 1984,
de Maagd 2000, Depledge 1998, Metcalfe et al. 1990), und diese iiber die Korrelation mit Verdnde-
rungen von Organismen im Freiland auch mehrfach gezeigt werden konnten (Balch et al. 1995,

Abb. 4.40. Gentoxische Wirkung von wis-
srigen Eluaten der Flachwasserzone bei Eber-
bach im Comet-Assay mit RTG-2-Zellen in
Abhingigkeit von S9-Supplementierung. Die
Mediane der Tail moments aus jeweils 100
Messungen, die 25- und 75-Prozentperzentile
(Begrenzungen der grauen Boxen), die Stan-
dardabweichungen sowie 5- und 95- Prozent-

10

perzentile (e) sind markiert. Die Proben, die
sich nach einer einfaktoriellen Varianzanalyse
und einem anschlieBenden Post hoc-Test nach
Dunnett mit p < 0,05 von der Kontrolle (cont)
unterschieden, sind mit * gekennzeichnet. N.s.:
nicht signifikant. Datengrundlage: Karaus
(1999).
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Abb. 4.41. Gentoxische Wirkung
von Sedimenteluaten und —poren-
wissern sowie XAD-Wasserextrak-
! ten im Comet-Assay mit RTG-2-
CIaystone-dominatfd Zellen, dargestellt als Induktionsra-
ten. Zum Ausgleich der geringen
Biotransformationskapazitit der
* RTG-2-Zellen wurde der Comet-As-
say mit (w S9) und ohne (w/o S9)
— S9-Supplementierung durchgefiihrt.
* Die jeweiligen Kontrollstandorte
sind grau unterlegt. Fiir die mit *
markierten Proben konnte eine
signifikante Genotoxizitdt im Co-
met-Assay ermittelt werden (Post
hoc-Test nach Dunnett p < 0,05).
Datengrundlage: Karaus (1999).
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Kemble et al. 1994, Metcalfe et al. 1990, Mitchelmore et al. 1998, Pascoe et al. 1994, Van Veld et al.
1992, Vogelbein & Fournie 1994, Vogelbein et al. 1990). In Abb. 4.41 sind die Ergebnisse der Unter-
suchung von wissrigen Eluaten, Porenwéssern und XAD-Oberflichenwasserextrakten im Comet-As-
say mit RTG-2-Zellen vergleichend dargestellt. Es ist auffillig, dass fiir die Mehrzahl der untersuchten
Proben eine deutliche gentoxische Wirksamkeit der Proben nachgewiesen werden konnte. Bei den
Sedimenteluaten konnte neben der Flachwasserzone auch fiir die Standorte Fbl und Fb3 nach der
Kléranlageneinleitung am Forellenbach und fiir den Oberlauf des Miihlbaches (Mb1) eine hohe gen-
toxische Wirksamkeit in den S9-supplementierten Ansitzen festgestellt werden. Die hohe gentoxische
Belastung des Standortes Mbl konnte aus partikuldr gebundenen organischen Luftschadstoffe (Clon-
fero 1997, Lewtas 1988) aus der stark industrialisierten Region Mannheim / Ludwigshafen resultieren,
in deren direkter Abluftfahne der Miihlbach gelegen ist. Fiir urbane Luftstdube konnten eine gen-
toxische Wirkung im Comet-Assay mit menschlichen Leukozyten und Blutzellen (Poli et al. 1999,
Sram et al. 1999) und mit zahlreichen anderen Genotoxiztitits- und Mutagenitétstests nachgewiesen
werden (Ubersichten bei Clonfero 1997, Erdinger et al. 1997, Lewtas 1988). Wiihrend in acetonischen
Extrakten mit Hilfe des Comet-Assays keine signifikanten gentoxische Wirksamkeit im Comet-Assay
nachgewiesen werden konnte (Daten nicht dargestellt), induzierten einige Porenwésser Induktionsfak-
toren bis iiber 3. Die geringe gentoxische Wirksamkeit der Extrakte konnte zum Teil aus einer Mas-
kierung der gentoxischen Wirksamkeit durch zelltoxische Effekte bewirkt worden sein, die durch eine
Bioassay-dirigierte Fraktionierung und dem Endpunkt Mutagenitit im Ames-Test fiir die acetonischen
Extrakte experimentell nachgewiesen werden konnte und in Abschnitt 4.7.7 detaillierter diskutiert
wird.

4.7.7 Ames-Test

Die Mutagenitét von acetonischen Sedimentextrakten und XAD-Oberfldchenwasserextrakten wurde
im Ames-Test mit den Stimmen TA 98 und TA 100 (mit und ohne S9-Supplementierung) und YG
1021 untersucht. Tab. 4.10 gibt einen Uberblick iiber die ermittelten Induktionsfaktoren.

Die meisten untersuchten acetonischen Extrakte besaBen eine geringe bis miBige mutagene Wirk-
samkeit. In einigen Fillen, etwa

beim Forellenbach nach der Kléar-

anlageneinleitung, konnten um- 350

gekehrt U-formige Dosis-Wir- 300 | 1
kungs-Beziehungen ermittelt @ T T
werden: Wéhrend bei hohen Ex- § 250 1 ]
traktkonzentrationen geringe In- 2 500 |

duktionsfaktoren  vorherrschten < 1

oder zum Teil sogar eine Abnah- § 150 -

me des Induktionsfaktors gegen- o

. o 100 1

iiber der Kontrolle festgestellt x

werden konnte, nahm die Muta- 50 -

genitdt bei geringeren Extrakt-

konzentrationen zunéchst signifi- 0 Kont 16 31 63 125 250 500 41000

kant zu und im weiteren Verlauf

der Dosis-Wirkungskurve wieder

ab (Abb. 4.42). Abb. 4.42. U-formige Dosis-Wirkungs-Bezichung eines ace-
Die invers U-formigen Dosis- tonischen Gesamtextraktes des Sedimentes Fbl im Ames-Test
(Stamm TA 100 mit S9-Supplementierung). Kont = Kontrolle.
Die Proben mit statistisch signifikanter Mutagenitdt im Dunnett-
Test (p < 0,05) sind mit * gekennzeichnet.

mg Sedimentaquivalente pro Platte

Wirkungskurven koénnen durch
eine Uberlagerung und Maskie-
rung der Mutagenitdt durch eine
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akut bakterientoxische Wirkung bei hohen Extraktkonzentrationen erklart werden. Um diese Hypo-
these zu tiberpriifen, wurden acetonische Extrakte der Standorte Forellenbach 1, 1b, 3 und 4 mit Hilfe
einer Bioassay-dirigierten Fraktionierung nach pH-Wert (Hollert et al. 2000a) in Teilfraktionen mit
neutralen, basischen, schwach und stark sauren Inhaltsstoffe aufgetrennt, um akut toxische und muta-
gene Substanzen zu trennen und die mutagenen Substanzen néher zu identifizieren. Der iiberwiegende
Anteil der mutagenen Wirkung konnte in den neutralen Fraktionen detektiert werden. Die Dosis-Wir-
kungsbeziehungen fiir die Neutralfraktionen bestétigen die Hypothese einer moglichen Maskierung
der Mutagenitit aquatischer organischer Sedimentextrakte durch akute Toxizitdt (Abb. 4.43): Wihrend
die acetonischen Gesamtextrakte des Forellenbaches 1 mit einem Induktionsfaktor von bis zu 1,9 nur
méfBig mutagen wirkten, konnte fiir die Neutralfraktionen der Séure-Base-Trennung ein Induktions-
faktor von 6 (!) bestimmt werden. Abb. 4.43 zeigt zudem den Verlauf der Mutagenitét der neutralen
Fraktionen von der Einleitungsstelle der Kldranlage in den Forellenbach (F1) bis zum durch Regenera-
tion geprigten Standort Forellenbach 4 (F4): In der Neutralfraktion des Standortes Forellenbach 4
konnte keine Mutagenitit nachgewiesen werden.

Aufgrund der hohen Mutagenitit des Sedimentes Forellenbach 1 wurde dieses in Kooperation mit
Hermn Dr. Brack (Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle) in einer komplexeren Bioassay-dirigier-
ten Fraktionierung (S&ulenchromatographie und HPLC) weiter untersucht, um die toxikologisch
problematischen Substanzklassen bzw. Substanzen zu identifizieren (Abschnitt 6).

Die Abbildungen 4.44 und 45 zeigen, dass nicht nur fiir die Sedimentextrakte sondern auch fiir einige
XAD-Extrakte von Oberflichenwasserproben eine mutagene Wirkung nachgewiesen werden konnte.
Im Stamm TA 98 mit S9-Supplementierung (Abb. 4.44) wirkten die Extrakte Forellenbach 3 und
Eberbach 1 in Dosis-Wirkungs-Beziehungen mutagen. Der XAD-Extrakt des Forellenbaches nach der
Kliranlageneinleitung wirkte in den beiden hochsten Konzentrationen (Aquivalentkonzentrationen
von 500 und 250 ml Wasser pro Ames-Platte) bakterientoxisch. Alle Verdiinnungsstufen des Extraktes
Fb1 von 1:4 bis zu 1:32 induzierten eine signifikante Mutagenitit, so dass selbst fiir die geringe Aqui-
valentkonzentration von 16 ml pro Ames-Platte (entspricht einer nur vierfachen Aufkonzentrierung
des nativen Wassers im optimierten Ames-Test nach Diirr 2001) eine signifikante Mutagenitét nachge-
wiesen werden konnte. Im Ames-Test mit dem Stamm YG 1021, der verstérkt das Enzym Nitroredukt-
ase exprimiert, konnten fiir die Extrakte von Forellenbach 1, 3 und 4, Miihlbach 1 und 2 sowie Eber-
bach 1 eine mutagene Wirkung bestimmt werden. Ein Erh6hung der Mutagenitit im Stamm YG 1021
gegeniiber TA 98 ohne S9 (Tab. 4.10) zeigt, dass in den Proben Fb1, Fb2, Mb2 und Eb2 Nitroverbin-
dungen wie Nitroarene und aromatische Amine fiir einen signifikanten Anteil der mutagenen Wirkung
verantwortlich gemacht werden konnen (Cerna et al. 1996, Sayato et al. 1990, Sundvall et al. 1984).

Abb. 4.43. Befunde einer bioassay-
dirigierten Fraktionierung aceto-
nischer Sedimentextrakte des Forel-
lenbaches bei Heidelberg nach pH-
Wert mit anschlieBender Uberprii-
fung der mutagenen Wirksamkeit
der neutralen Teilfraktionen im
Ames-Test. Wihrend von den bas-
ischen, den leicht und stark sauren
Inhaltsstoffe keine oder nur eine
geringe mutagene Wirksamkeit aus-
ging, bewirkten die neutralen Frak-
tionen Induktionsfaktoren bis zu 6,5
im Ames-Test mit dem Stamm
TA98 ohne S9-Supplementierung.
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|
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4.7.8 Endokrine Wirksamkeit

Die xenoostrogene Belastung von XAD-Wasserextrakten, organischen Extrakten und Porenwésser
wurde mit dem Biomarker Vitellogenin-mRNA-Induktion im nicht-radioaktiven Dot-Blot/RNAse-
Protection-Assay mit Primirhepatocyten aus der Regenbogenforelle untersucht. Grof3e Teile der prak-
tischen Untersuchungen wurden im Rahmen von Diplomarbeiten durchgefiihrt (Siebert 1999, Wetter-
auer 2001).

XAD-Oberfliichenwasserextrakte

Die nativen Oberflichenwasserproben wurden zur Schwebstoffentfernung und Keimreduzierung mit
Glasfaserfiltern filtriert und mit Hilfe von XAD-Harzen um den Faktor 10.000 aufkonzentriert. Die in
DMSO riickgelosten Extrakte wurden im Dot-Blot-Assay mit einer 30-fachen Aufkonzentrierung in 2
unabhingigen Experimenten mit Primérhepatocyten aus jeweils einem Spenderfisch untersucht. Abb.
4.46 zeigt die Dot-Blots der tliber 96 h mit den XAD-Extrakten exponierten Primérhepatocyten. Die
Quantifizierung der Vitellogenin-mRNA erfolgte mit Hilfe von Vitellogenin-Standards, die von Herrn
Islinger hergestellt (Islinger et al. 1999b) und freundlicherweise zur Verfiigung gestellt wurden. Bei
beiden verwendeten Spenderfischen induzierten einige der Extrakte eine vergleichbare Menge Vitello-
genin-mRNA wie die mitgefiihrte Positivkontrolle von 1 nM 178-Estradiol. Die densitometrische Aus-
wertung (Abb. 4.47) zeigt die Vitellogenin-mRNA-Induktion beider Versuchsfische in pg/ug Gesamt-
RNA, wobei Fisch 1 durchweg empfindlicher reagierte als Fisch 2. Dies verdeutlicht die individuelle
Variabilitdt von /n vitro-Experimenten mit isolierten Hepatocyten (Braunbeck 1998, Braunbeck et al.
1995b), so dass fiir ein routineméfBiges Screening prinzipiell mindestens zwei Fische herangezogen
werden sollten.

Bei beiden Ansitzen induzierte der Wasserextrakt F1 des Forellenbachs eine so starke Vitellogenin-
mRNA-Induktion wie die mitgefiihrte Positivkontrolle von 1 nM 17B-Estradiol. Am Standort Elsenz 1
wurde durch Fisch 2 ein Vitellogeningehalt von 4,1 pg/pg Gesamt-RNA ermittelt, wohingegen Fisch 1
mit 823 pg/pg Gesamt-RNA um den Faktor 200 stirker reagierte. Abgesehen vom Referenzstandort
des Forellenbaches (Forellenbach 2) bewirkten alle anderen X AD-Extrakte bei Fisch 1 eine statistisch
signifikante Vitellogenin-mRNA-Induktion, die deutlich oberhalb des Blindwertes (XAD-Extrakt aus
Heidelberger Trinkwasser) lag. Als stark belastet erwiesen sich Elsenz 2 (4533 pg/ug Gesamt-RNA
bzw. 100 pM E2-Aquivalentfaktor von 18,4), Eberbach 1 (Aquivalentfaktor 12,8) und Forellenbach 1
(Aquivalentfaktor 23,5). Bei Fisch 2 zeigten dagegen lediglich einige Extrakte eine signifikante Vitel-
logenin-mRNA-Induktion mit E2-Aquivalentfaktoren bis zu 1 (Elsenz 2, Eberbach 1, Eberbach 2,
Forellenbach 1 und Miihlbach 2), aber lediglich der Standort Forellenbach 1 erreichte eine Vitelloge-
nin-mRNA-Induktion (E2-Aquivalentfaktor von 18), die der mitgefiihrten Positivkontrolle von 1 nM
17B-Estradiol glich.

178-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen. Abb. 4.47 verdeutlicht, dass mit der Darstellung der
Vitellogenin-mRNA-Gehalte als Aquivalentfaktor einer Positivkontrolle (in diesem Falle Induktions-
faktoren bezogen auf Positivkontrolle 100 pM 17 B-Estradiol) die Variabilitit zwischen den einzelnen
Zellkulturansétzen verrechnet werden und eine héhere Vergleichbarkeit der Befunde verschiedener
Testansitze erzielt werden kann. Eine solche relative BezugsgrofB3e ist bei anderen Bioassays wie etwa
der EROD-Induktion mit 2,3,7,8—TCDD—Aquivalenten schon lange gebriuchlich (Brack et al. 2000,
Engwall et al. 1994, 1997a, b, Huuskonen et al. 1998, Van den Berg et al. 1998), wurde aber bei
Bioassays zur xeno0strogenen Aktivitit bisher nur vereinzelt eingesetzt (Engwall et al. 1998b, Korner
et al. 2000). Insbesondere fiir die Erarbeitung einer einfachen Bewertungsstrategie fiir aquatische Sys-
teme besitzt die Darstellung der gesamten xenodstrogenen Wirksamkeit als Aquivalentkonzentration
des starken endokrinen Disruptors 17B-Estradiol eine hohe Praktikabilitdt, da auch Ergebnisse ver-
schiedener Biotestsysteme direkt miteinander verglichen werden kdnnen (Hilscherova et al. 2000).
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XAD-Oberfliichenwasserextrakte
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Abb. 4.46. (Xeno-)ostrogenes Schidigungspoten-
zial von XAD-Wasserextrakten (Aufkonzentrie-
rungsfaktor: 30) und acetonischen Sedimentex-
trakten im nicht radioaktiven Dot-Blot/RPA mit
isolierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle.
Es wurde die Induktion der Vitellogenin-mRNA
(Biomarker fiir (xeno-)dstrogene Wirkung) in
Primérhepatocyten von zwei Fischen nachgewiesen.
Links ist jeweils ein Vitellogenin-mRNA-Standard
fiir die densitometrische Quantifizierung aufge-
tragen. In der mittleren Spalte ist die Vitellogenin-
mRNA-Induktion durch Kontrollen (Kol, Ko2;
0,15% DMSO in M199-Medium), von einer XAD-
Harz-Blindprobe (B) und von den Positivkontrollen
10, pM 100 pM und 1 nM 17B-Estradiol dargestellt.
Modifiziert nach Siebert (1999).
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Abb. 4.47. Endokrines Schadigungspotenzial von XAD-Wasserextrakten (Aufkonzentrierungsfaktor:
30) im Dot-Blot-Assay mit isolierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle. Es wurde die Induktion
von Vitellogenin-mRNA (Biomarker fiir endokrine Wirkung) im nicht radioaktiven Dot-Blot
nachgewiesen und densiometrisch ausgewertet. Die Vitellogenin-mRNA-Konzentrationen sind in der
Einheit pg Vg-mRNA pro pg Gesamt-RNA und als Induktionsfaktor bezogen auf die Positivkontrolle
100 pM angegeben. Die mit * gekennzeichneten Proben bewirkten eine statistisch signifikante
Erhohung, die mit # gekennzeichneten eine Verminderung der RNA-Konzentration im Vergleich zur
unbelasteten Kontrolle (U-Test nach Mann-Withney, p<0,05). Im unteren Teil der Abbildung sind die
Befunde einer organischen Spurenanalyse der Wasserproben auf endokrin wirksame Substanzen nach
On-line-Silylierung im GC-MS-MS (Methode nach Holtey-Weber et al. 1999) dargestellt. Bei den grau
hinterlegten Proben konnten Konzentration ermittelt werden, die mindestens viermal hoher als der
Blindwert (Leitungswasser Heidelberg) waren. Die Nachweisgrenzen betrugen fiir Estron 0,25 ng/L; fiir
Diethylstilbestrol Isomer 2, Androsteron, Estradiol und Estriol 0,5 ng/L; fiir Bisphenol A und Hexestrol
1 ng/L; fir technisches Octylphenol, Isomer 1& 2 und Diethylstilbestrol Isomer 1 2,5 ng/L; fiir
technisches Nonylphenol 4 ng/L; fiir Mestranol, 2-Hydroxyestron und Ethinylestradiol 5 ng/L.
Datengrundlage: Siebert (1999), Holtey-Weber (2001). Modifiziert nach Hollert et al. (1999).
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Zahlreiche untersuchte Oberflichenextrakte besalen eine endokrine Wirksamkeit vergleichbar der
mitgefithrten Positivkontrolle von 1 nM 178B-Estradiol, die einer Konzentration von 270 ng/L im
Testansatz entspricht. Berlicksichtigt man die dreifligfache Aufkonzentrierung der Wasserextrakte und
nimmt als Wiederfindungsrate des XAD-Harzes 80 % (vgl. Zietz & Pfeifer 2000) an, kann fiir das na-
tive Oberflichenwasser des Forellenbaches nach der Kliranlageneinleitung eine 17B-Estradiol-Aqui-
valentkonzentration von 26,7 ng/L (20,9 ng/L fiir Fisch 2) fiir die gelosten Wasserinhaltsstoffe, im
Vergleich zu unter 0,1 ng/L fiir die Referenz Forellenbach 2 berechnet werden (Abb. 4.48). Auch
diese Aquivalentkonzentration diirfte das endokrinen Belastungspotenzial der Wasserprobe unterbe-
werten, da partikuldr gebundene endokrine Schadstoffe durch die Glasfaserfiltration zuvor abgetrennt
und daher im Biotest nicht erfasst wurden. Gerade fiir die etwas unpolareren endokrinen Schadstoffe,
wie etwa die Phtalate und die Alkylphenole, ist anzunehmen, dass ein erheblicher Anteil partikulér
gebunden vorliegen diirfte (Béatscher et al. 1999, Khim et al. 1999¢, Servos 1999). An MCF-7-ERE-
luc-Zellen konnte gezeigt werden, dass Schwebstoffe aus dem Abfluss einer Zellstofffabrik in Finn-
land eine vergleichbare endokrine Wirksamkeit besa3en wie die gelosten Wasserinhaltsstoffe (Koistin-
en et al. 1998).

Der Einfluss der Kldranlage Eppingen auf die endokrine Belastungssituation der Elsenz kann durch
den direkten Vergleich der Vitellogenin-Induktion durch die XAD-Extrakte der Standorte Elsenz 1
und 2 ermittelt werden, da zwischen den beiden Probennahmestandorten keine weiteren Einleitungen
erfolgen und die Oberflichenwasserproben im kurzen Zeitabstand entnommen wurden. Eine Berech-
nung der 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen ergab bei einer konservativen Berechnung (Daten
des empfindlicheren Fisches) eine Zunahme von 3,8 auf 20,9 ng/L fiir die nativen Wasserproben, ge-
messen nicht etwa direkt nach der Kliaranlageneinleitung, sondern etwa 100 m stromabwérts (Abb.
4.48). Dieser Befund dokumentiert, dass bei Flielgewidssern kleiner und mittlerer GroBe aus Kléran-
lageneinleitungen drastische Belastungen des gesamten Vorfluters resultieren konnen (Korner et al.
2000).

Bei einer Untersuchung von 66 filtrierten Abwasserproben von Klaranlagen aus dem Berner Mittel-
land (Schweiz) konnten mit dem Dot-Blot-Assay vergleichbare, zum Teil aber auch wesentlich hdhere
endokrine Wirksamkeiten ermittelt werden (Hollert et al. 2000c, e, Pawlowski et al. 2000). Fiir
einzelne Abwasserproben lieBen sich im Dot-Blot-Assay 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen
von iiber 95 ng/L (!) nachweisen. Abb. 4.43 verdeutlicht, dass nicht nur fiir die Wasserextrakte nach
Kléranlageneinleitungen (Elsenz 2, Forellenbach 1) sondern auch fiir das Oberflichenwasser des
Neckars (Eberbach 1) ein E2-Aquivalentfaktor iiber 12 ermittelt werden konnte, der einer 178-Estra-
diol-Aquivalentkonzentration von 13,7 ng/L fiir das native Wasser entspricht.

Zur Uberpriifung der hier durchgefiihrten Berechnungen kann auf Basis der 100 pM E2-Aquivalent-
faktoren aus dem Bioassay die 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentration der mitgefiihrten Positivkon-
trolle 1 nM E2 (=270 ng/L) berechnet werden. Eine solche Berechnung ergab 347 ng/L fiir den Fisch 1
und 303 ng/L fiir den Fisch 2, so dass von einer hohen Reproduzierbarkeit der Methode und — bei den
eingesetzten Fischen — von einer relativ linearen Zunahme der E2-Aquivalentfaktoren und —konzentra-
tionen im Konzentrationsbereich von 100 pM bis 1 nM 178-Estradiol ausgegangen werden kann (vgl.
auch Islinger et al. 1999b). Die geringe endokrine Aktivitit der Blindproben (XAD-Extrakt aus 20 L
Leitungswasser des Hygiene-Institutes, Heidelberg) zeigt, dass aus der Aufarbeitung der Proben im
Labor und speziell aus der Verwendung eines XAD-Harzes keine endokrine Wirksamkeit im Dot-
Blot-Assay resultierte.

Vergleich Bio-TEQs versus Chem-TEQs. Analog zur dioxin-dhnlichen Wirksamkeit kann mit Hilfe
des Toxicity equivalency factor-Konzeptes (TEF, Van den Berg et al. 1998) versucht werden, den An-
teil der chemisch-analytisch gemessenen Substanzen an der gesamten xenooOstrogenen Wirksamkeit zu
berechnen. Die TEFs wurden konservativ aus Literaturdaten errechnet, d.h. wenn keine substanz-
spezifischen Daten aus dem eigenen Testsystem zur Verfiigung standen, wurde die stirkste bekannte
Wirksamkeit aus anderen /n vitro-Bioassays zu Grunde gelegt. Die TEFs wurden auf die LOEC fiir
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178B-Estradiol im jeweiligen Testsystem bezogen. Im Vergleich zu den detaillierten Datengrundlagen
zur Berechnung von TCDD-TEFs bei dioxin-dhnlicher Wirkung steht die Entwicklung des TEF-
Konzeptes bei endokrinen Substanzen noch am Anfang, so dass die erhaltenen Daten mi Vorsicht zu
interpretieren sind und eher einen semiquantitativen Charakter besitzen. Die LOEC fiir 17B-Estradiol
betrug im nicht-radioaktiven Dot/Blot-RNAse-Protection-Assay 1x10° M (=1) (Islinger et al. 1999D).
Als TEFs fiir andere endokrin wirksame Substanzen ergaben sich im Einzelnen: Ethinylestradiol 1,3
(Pawlowski 1998), Estron 1x107 (Soto et al. 1995), op’-DDT 2x10~ (Wetterauer 2001), Octylphenol
1x107 (Bitscher et al. 1999, Soto et al. 1995), Nonylphenol, Bisphenol A 1x10™ (Islinger et al.
1999b), PCBs 1x107” (Petit et al. 1997), Benzylbutylphthalat 5x10° (Pawlowski 1998), Atrazin 2x10°
(Petit et al. 1997), Benzylbutylphthalat und Diethylhexylphthalat 1x10°® (Petit et al. 1997).

Eine Gegeniiberstellung der auf 17B-Estradiol bezogenen endokrinen Aktivitdten im Biotest und der
chemisch analytisch ermittelten TEQs zeigte mit Korrelationskoeffizienten von 0,85 (Pearson) und
0,82 (Spearman) eine sehr gute Korrelation zwischen den Befunden (Abb. 4.48), so dass sowohl mit
der chemischen Analytik als auch dem Bioassay das gleiche Ranking der Proben beziiglich Ihres
endokrinen Schéddigungspotenzials erreicht wurde. Dennoch konnten bei den meisten Proben weniger
als 1 % und maximal 14 % der endokrinen Aktivitdt mit Hilfe der chemischen Analysen erklért
werden. Wiirde man bei der Berechnung der Chem-TEQs fiir die Steroide, die eine starke endokrine
Aktivitit (TEFs von 1,3 bis 107) besitzen, die Nachweisgrenzen der chemischen Analysen von Hol-

100
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Abb. 4.48. Vergleich der endokrinen Wirksamkeit von XAD-Oberflichenwasserextrakten der Triade im Dot-
Blot-Assay (Bio-TEQs), dargestellt als 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen in ng/L fiir die nativen Wasser-
proben, und der chemisch ermittelten 178-Estradiol-TEQs (Chem-TEQs). Fiir die Berechnungen der Bio-TEQs
wurden die Vitellogenin-mRNA-Gehalte aus Hepatocyten des empfindlicher reagierenden Fisches 1 zugrunde
gelegt. Als Datengrundlage fiir die Berechnung der chemischen TEQs dienten Analysenergebnisse von Herrn
Holtey-Weber (Hygiene-Institut Bonn) fiir die nativen Wasserproben. Die Chem-TEQs ergaben sich aus der
Summe der Konzentrationen endokrin wirksamer Schadstoffe multipliziert mit der auf 178-Estradiol bezogenen
ostrogenen Potenz der Substanzen (TEF). Sie stellen den Anteil der nachgewiesenen endokrinen Wirksamkeit
dar, der mit den Befunden aus den chemischen Analysen erkldrt werden kann. Die Referenzstandorte der Triade
sind markiert. TW: Blindprobe aus Leitungswasser des Hygiene-Institutes der Universitét Heidelberg.
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tey-Weber (2001) zugrunde legen, konnten maximal 14 % der endokrinen Aktivitét der stark be-
lasteten Standorte nach den Klédranlagen und der Flachwasserzone erkléart werden, dafiir wiirden aber
die Chem-TEQs fiir den gering belasteten Referenzstandort (Forellenbach 2) und die Blindprobe ein
Vielfaches der tatsdchlichen biologischen Wirksamkeit (Bio-TEQ) betragen. Dieser Befund zeigt, dass
selbst bei umfassenden chemischen Analysen nur Teile der tatsdchlichen endokrinen Wirksamkeit
(ermittelt durch biologische Wirktests) vorausgesagt werden konnen und daher Bioassays fiir die
Bewertung des endokrinen Schidigungspotenzials von Umweltproben unbedingt notwendig sind
(Ankley et al. 1998, Islinger et al. 1999b, Lutz & Kloas 1999, Matthiessen & Sumpter 1998). Die Be-
funde zeigen weiterhin, dass bei den geldsten Wasserinhaltsstoffen durch die relativ hohen Konzentra-
tionen von Pestiziden, Alkylphenolen, Bisphenol A, Phtalaten und PCBs nur ein Bruchteil der tat-
sdchlichen endokrinen Aktivitit im Bioassay erkldrt werden konnte. Eine Erklérung fiir die Diskre-
panz zwischen chemischer Analytik und Bioassay konnte weiterhin in einer additiven oder moglichen
synergistischen Wirkung der dstrogenen Substanzen liegen (Hilscherova et al. 2000). Nicht identi-
fizierte bzw. quantifizierte Steroide und ihre Abbauprodukte kdnnten aufgrund Ihrer hohen TEF einen
betriachtlichen Anteil an der endokrinen Aktivitit der untersuchten Wasserproben besitzen. Kritisch sei
angemerkt, dass von Holtey-Weber (2001) nur die freien Steroide nachgewiesen wurden. Es ist aber
bekannt, dass natiirliche und synthetische Ostrogene wie beispielsweise 17a-Ethinylestradiol und
Mestranol aus Kontrazeptiva und Hormonbehandlungen iiberwiegend als Hydroxy-Metaboliten oder
in Form von Konjungaten (Glukuroniden, Sulfaten) ausgeschieden werden (Bétscher et al. 1999, Giil-
den et al. 1997). Wihrend sich die Konjungate aufgrund der Aufkonzentrierungsmethode nicht erfas-
sen lieBen, konnten die Konzentrationen von 2-Hydroxyestron aufgrund eines Stérpeaks weder im
GC/MS noch im GC/MS-MS erfasst werden (Holtey-Weber 2001).

Eine chemisch-analytische Untersuchung von 116 deutschen Oberflachenwasserproben und 53 Ab-
wasserproben durch das Fraunhofer-Institut fiir Umweltchemie und Okotoxikologie (Schmallenberg)
hat insgesamt sehr gute Ubereinstimmungen mit den Analysen von Holtey-Weber (2001) gezeigt. In
den meisten Fillen (80-97 % aller Proben) wurden die Ostrogene Ethinylestradiol, Mestranol, Estron
und Estriol unter der Nachweisgrenze von jeweils 1 ng/L detektiert (Kiichler et al. 2001, Wenzel et al.
1998). Fiir einige Proben lieBen sich jedoch hohe Konzentrationen der Steroide nachweisen: Estradiol
konnte zum Beispiel in 6 Oberflachenproben mit einem Median von 1,9 ng/l und einem Maximum von
29,1 ng/L nachgewiesen werden, Ethinylestradiol in 7 Oberflichenproben mit 3,4 ng/L (Median) und
42,9 ng/L (Maximum). Sitosterol lieB sich in fast allen untersuchten Proben in Konzentrationen bis zu
1405 ng/L (Oberflachenwasser, Median 319 ng/L) und bis zu 7105 ng/L (Abwasserproben, Median
590 ng/L) detektieren. Auch die von Wenzel ermittelten Konzentrationen der Chemikalien Nonyl-
phenol, Octylphenol und Bisphenol A (personliche Mitteilung, Frau Dr. Wenzel) stimmten gut mit den
Messungen von Holtey-Weber (2001) iiberein.

Im Gegensatz zur dioxin-dhnlichen Aktivitét gibt es fiir endokrin wirksame Schadstoffe bisher nur we-
nige Arbeiten, die sich mit der Ermittlung des Anteils bestimmter chemisch quantifizierter Substanzen
an der Summe der Effekte aus den Bioassays beschiéftigten. Analog zu dieser Studie konnten fiir die
von der Fraunhofer-Gesellschaft untersuchten Oberfldchenwasser- und Abwasserproben im Hefe-
Ostrogenrezeptor-Assay zum Teil endokrine Belastungen mit Estradiol-Aquvalenten gefunden wer-
den, die deutlich iiber den Analysenwerten lagen (personliche Mitteilung, Frau Dr. Wenzel). Durrer
(1999) untersuchte die endokrine Aktivitit von Fliissig-Fliissig-Extrakten, die aus Sammelproben
verschiedener Vor- und Nachkldrbecken von 8 Schweizer Abwassereinigungsanlagen hergestellt
wurden, mittels des Parameters Zellproliferation im E-Screen-Assay und immunoradiometrische Be-
stimmung des Ostrogen induzierten Proteins pS2 mit der transformierten Zelllinie MCF7-BUS. Dabei
konnte er bei allen untersuchten Proben eine endokrine Aktivitét feststellen, die bei der Zellproli-
ferationsrate von 19 % bis zu 64 % der mitgefiihrten Positivkontrolle 5 nM 17 B-Estradiol reichte.
Eine chemische Analyse der stark endokrin wirksamen Abwasserprobe der Kldranlage Biihl durch die
EAWAG ergab eine Nonylphenolkonzentration von 2 pg/L, so dass etwa 17 % des Ostrogenen
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Effektes des Wasserextraktes auf 4-Nonylphenol zuriickgefiihrt werden konnte (Durrer 1999). Am
Beispiel einer stiddeutschen kommunalen Kliranlage konnte gezeigt werden, dass die endokrine Akti-
vitdt von Wasserproben im E-Screen-Assay durch die Abwasserbehandlung um etwa 90 % reduziert
wurde und dass neun untersuchte endokrin wirksame Phenolderivate zwischen 0,7 und 4,3 % der
endokrinen Aktivitit des Kldranlagenauslaufes bewirkten (Korner et al. 2000).

Bioassay-dirigierte Untersuchungen von Abwasserproben kommunaler Kldranlagen in Grofbritannien
hinsichtlich 6strogen wirksamer Substanzen zeigten das Auftreten und die endokrine Wirksamkeit der
Hormone 178B-Estradiol und Estron in allen untersuchten Proben (Desbrow et al. 1998). Ihre Konzen-
trationen lagen zwischen 1 ng/L und 50 bzw. 80 ng/L. Des weiteren wurde an einigen Standorten
Ethinylestradiol als weiteres starkes Ostrogen in Konzentrationen von 0,2 bis 7,0 ng/L gefunden.

Acetonische Extrakte

Abb. 4.46 zeigt die endokrine Wirksamkeit von acetonischen Extrakten der Sedimentbewertungstri-
ade, die aufgrund der hohen Cytotoxizitit jeweils als NOEC der akuten Zelltests mit RTG-2-Zellen in
Konzentrationen von 2,6 bis zu 36,5 mg Sedimentdquivalent pro ml Testansatz im Dot-Blot-Assay
untersucht wurden. Jede Probe wurde in zwei unabhéngigen Ansdtzen mit Hepatocyten aus zwei
Spenderfischen untersucht. Obwohl die Hepatocyten schon ab einer Konzentration der Positivkon-
trolle von 10 pM 178B-Estradiol Vitellogenin-mRNA exprimierten, konnte nur fiir das Extrakt des hin-
teren Abschnittes der Flachwasserzone eine signifikant erhohte mRNA-Induktion ermittelt werden.
Die geringe endokrine Wirksamkeit der acetonischen Extrakte {iberraschte aufgrund der teilweise stark
erhohten Konzentrationen bei den chemischen Analysen (Abschnitt 4.5.6). Als mogliche Griinde fiir
die geringe endokrine Wirksamkeit der Sedimentextrakte im Dot-Blot-Assay kommen (1) eine Mas-
kierung der endokrinen Aktivitit durch cytotoxische Effekte (Beck & Karbe 2000, Hilscherova et al.
2000, Koistinen et al. 1998), (2) eine unzureichende Effizienz des verwendeten Losungsmittels Aceton
(Beck & Karbe 2000) oder (3) eine antidstrogene Wirksamkeit bestimmter Sedimentinhaltsstoffe
(Arcaro et al. 1999, Gagne et al. 1999) in Frage.

Da im Sediment des Forellenbaches deutlich erhdhte Konzentrationen endokrin wirksamer Substanzen
mit chemischer Analytik nachgewiesen werden konnten (Abschnitt 4.5.6), wurde dieses Sediment fiir
eine weitere Methodenstudie mit dem Dot-Blot-Assay verwendet.

Bioassay-dirigierte Fraktionierung

Zur Uberpriifung einer eventuellen Maskierung der endokrinen Wirksamkeit durch cytotoxische Ef-
fekte und zu einer ndheren Identifizierung der endokrinen Inhaltsstoffe wurden die Fraktionen einer
Fliissig/Fliissig-Fraktionierung nach pH-Wert (aus einem acetonischen Extrakt, Abschnitt 2.2.5) und
die Fraktionen F3, F4ac, F4alk und FZ einer sdulenchromatographischen Auftrennung eines Gesamt-
extraktes des Sedimentes Fb1 (aus einem Dichlormethan-Extrakt, Abschnitt 2.2.6) im Dot-Blot-Assay
untersucht (Wetterauer 2001). Wihrend fiir die neutralen, stark und schwach sauren sowie basischen
Fraktionen der Fliissig/Fliissig-Fraktionierung sowie fiir die sdulen-chromatographischen Fraktionen
F3, F4ac, F4alk keine endokrine Wirksamkeit im Dot-Blot-Assay nachgewiesen werden konnte,
bewirkte die Summe aller Alumina-Fraktionen (FX) eine deutliche mRNA-Induktion (Wetterauer
2001). Die Probe FX zeigte in zwei unabhidngigen Ansdtzen 31 % und 63 % des endokrinen Effektes
der mitgefiihrten Positivkontrolle von 1nM 17B-Estradiol, so dass eine 17B-Estradioldquivalentkon-
zentration von 84 und 173 ng/L fiir den Testansatz berechnet werden konnte. Da die Fraktion aufgrund
ihrer Cytotoxizitét erst mit einer 1:200-Verdiinnung untersucht werden konnte, ergab sich eine 17B-
Estradioldquivalentkonzentration von 16,7 bzw. 34,5 pg/L (!) fiir das unverdiinnte Extrakt (Konzen-
tration von 10 g Trockengewichts-Sedimentéquivalente pro ml DMSO).

Diese Teilstudie konnte somit die Hypothese bestétigen, dass cytotoxische Inhaltsstoffe eine endokrine
Aktivitidt maskieren konnen. Weiterhin konnte gezeigt werden, dass eine Fliissig/Fliissig-Fraktionie-
rung nach pH-Wert (aus einem acetonischen Extrakt) nicht geeignet ist, die cytotoxischen von den
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endokrinen Inhaltsstoffen abzutrennen. Im Gegensatz dazu eignete sich eine sdulenchromatogra-
phische Auftrennung eines Dichlormethan-Extraktes in Kombination mit dem Dot-Blot-Assay, um die
endokrine Belastung nachzuweisen. Da nur die Subfraktionen F3, F4ac, F4alk untersucht wurden und
diese keine endokrine Wirkung zeigten, sind die experimentell nicht untersuchten Fraktionen F1 (Ali-
phaten) und F2 (unpolare Aromaten) als Haupttréger fiir die endokrine Wirkung des Forellenbachsedi-
mentes zu vermuten.

Verwendung des Losungsmittels Methanol. Die Arbeitshypothese einer unzureichenden Extrak-
tionseffizienz des Losungsmittels Aceton fiir endokrine /n vitro-Untersuchungen wurde in einer wei-
teren Teilstudie untersucht (Wetterauer 2001). Dazu wurden Soxhlet-Extrakte des Sedimentes Forel-
lenbach 1 mit den Losungsmitteln Aceton und Methanol hergestellt und in einer Konzentration von 50
mg Sedimentrockengewicht-Aquivalenten pro ml Testansatz im Dot-Blot-Assay untersucht. Wéhrend
fiir das acetonische Extrakt wiederholt keine endokrine Wirkung nachgewiesen werden konnte,
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Abb. 4.49. Vergleich der endokrinen Wirksamkeit (Bio-TEQs) eines methanolischen Sedimentextraktes des
Forellenbaches nach der Kliranlageneinleitung (Fb1) im Dot-Blot-Assay, dargestellt als 17B-Estradiol-Aqui-
valentkonzentrationen in ng/L fiir den Testansatz, und der chemisch ermittelten TEQs (Chem-TEQs). Die Chem-
TEQs wurden als ng 176-Estradioldquivalente pro ml Testansatz im Dot-Blot angegeben (1:400-Verdiinnung des
Extraktes), um einen direkten Vergleich mit den Bio-TEQs zu ermdglichen. Fiir die Berechnungen der Bio-TEQs
wurden die Vitellogenin-mRNA-Gehalte aus Hepatocyten zweier Fische zugrunde gelegt (Wetterauer 2001).
Datengrundlage fiir die Berechnung der chemischen TEQs: Holtey-Weber (2001) und Diirr (unverdffentlicht; fiir
die Summe der PCBs und op -DDT). Die Chem-TEQs stellen den Anteil der nachgewiesenen endokrinen Wirk-
samkeit dar, der mit den Befunden aus den chemischen Analysen erklart werden kann. Die Chem-TEQs wurden
fiir das Szenario A mit Konzentrationen von 0 ng/L fiir Substanzen unter der Nachweisgrenze (NG) und bei
Szenario B (Worst-Case) mit den NGs (Tab. 4.8) berechnet. Im unteren Teil der Abbildung ist der relative Anteil
und der Betrag der nachgewiesenen Substanzen an der Summe der Chem-TEQs dargestellt.
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induzierte das methanolische Extrakt bei Hepatocytenkulturen aus zwei unabhingigen Testfischen
(1:400-Verdiinnung) mit 210 und 456 ng 17B-Estradioldquivalenten pro L Testmedium (Abb. 4.49)
zudem stirker Vitellogenin-mRNA als die Summe FX der Alumina-Fraktionierung. Somit scheint
Methanol als Losungsmittel fiir endokrine Bioassays eine grolere Extraktionseffizienz als Aceton und
Dichlormethan zu besitzen (Beck & Karbe 2000, Beck et al. 1999). Die dokumentierten Effekte kon-
nten nicht nur durch die absolute Extraktionseffizienz beziiglich endokrin wirksamer Substanzen,
sondern auch durch das relative Verhiltnis der Extraktionseffizienzen der cytotoxischen zu den endo-
krin wirksamen Substanzen begriindet sein.

Die Hypothese einer Maskierung der endokrinen Aktivitét organischer Sedimentextrakte bei /n vitro-
Bioassays durch eine cytotoxische Wirkung der Sedimentinhaltsstoffe wurde inzwischen auch durch
die Untersuchungen anderer Arbeitsgruppen bestitigt (Beck & Karbe 2000, Hilscherova et al. 2000,
Khim et al. 1999b, Koistinen et al. 1998). Es konnte analog zu den eigenen Befunden im Dot-Blot mit
dem Losungsmittel Methanol auch mit der Zelllinie MCF7-luc gezeigt werden, dass durch die Ver-
wendung des polareren Extraktionsgemisches Dichlormethan/Methanol das endokrine Schéddigungs-
potenzial besser abgebildet werden kann (Beck & Karbe 2000). Dies kann einerseits mit einer gerin-
geren cytotoxischen Wirksamkeit polarerer Extrakte erklért werden (Hollert & Braunbeck 1997, Hol-
lert et al. 2000a), aber auch die schlechtere Effizienz polarerer Losungsmittel fiir die Extraktion von
PAHs konnte von Bedeutung sein, da fiir diese eine antiostrogene Wirksamkeit bekannt ist (Arcaro et
al. 1999, Gagne et al. 1999), die zu einer kompetitiven Konkurrenz zwischen dstrogene und antidstro-
gene Sedimentinhaltsstoffen fithrt (Gagne et al. 1999). Erste Untersuchungen zeigen, dass sich die
Entfernung elementaren Schwefels durch eine Behandlung mit Kupfer (Khim et al. 1999b) oder Tetra-
butylammoniumsulfid (Legler 2001) mit einer anschliefenden Aufreinigung und Fraktionierung mit
Florisil-Saulenchromatographie (Khim et al. 1999¢) oder Silicagel (Johansson 1999) eignet, um die or-
ganischen Extrakte aufzubereiten.

Vergleich von Bio- und Chem-TEQs. Abb. 4.49 zeigt einen Vergleich der Bio-TEQs des metha-
nolischen Extraktes vom Sediment Forellenbach 1 mit den Chem-TEQs aus der chemischen Analytik
endokrin wirksamer Substanzen (Datengrundlage: Holtey-Weber 200; Summe der PCBs und op -
DDT: Diirr, unveroffentlicht). Die Daten aus Biotest und chemischer Analytik wurden jeweils in ng/L
als 17B-Estradiolédquivalentkonzentrationen im Testmedium des Dot-Blots angegeben. Wihrend bei
den Bio-TEQs der Unterschied zwischen den 17B-Estradioldquivalentkonzentrationen auf unter-
schiedliche Sensitivitdten der Spenderfische zuriickzufiihren ist, konnten fiir die Chem-TEQs, je nach
Modus der Berechnung, erhebliche Unterschiede ermittelt werden. Das optimistische und sicherlich
das Schadstoffpotenzial unterbewertende Szenario A ,,Alle endokrin wirksamen Substanzen, die
unterhalb der Nachweisgrenze (Tab. 4.8) detektiert wurden, sind in der Probe nicht existent®, fithrt zu
den links dargestellten Chem-TEQs (,,ohne NGs*). Im Gegensatz dazu stellt ,,mit NGs“ ein Worst-
case-Szenario (Szenario B) dar, bei dem davon ausgegangen wurde, dass alle Substanzen, die unter
der Nachweisgrenze detektiert wurden, in einer Konzentration vorkommen, die asymptotisch gegen
die Nachweisgrenze strebt. Der reale Wert der Chem-TEQs liegt a priori zwischen diesen beiden Ex-
tremen. Dieser Befund verdeutlicht, dass aufgrund von hohen Nachweisgrenzen insbesondere fiir
Steroide (hohe TEFs), eine Abschitzung der Chem-TEQs mit groen Ungenauigkeiten verbunden ist:
Selbst die Inter-Assay-Schwankungen des Dot-Blots zwischen verschiedenen Spenderfischen (Faktor
2-2,5) relativieren sich in Anbetracht der groBen moglichen Spannbreite der realen Chem-TEQs
(Faktor 20).

Abb. 4.49 zeigt weiterhin die relative Verteilungen und die Beitridge der einzelnen endokrin wirkenden
Substanzen an der Summe der Chem-TEQs: Bei Annahme des Szenarios A konnte nur ein Anteil von
durchschnittlich 9,4 % (6,9 % bei Fisch 1 bzw. 14,9 % bei Fisch 2) der biologischen Wirksamkeit
durch die chemisch (iiber der Nachweisgrenze) detektierten Substanzen erklart werden. Insbesondere
fiir Nonylphenol konnte ein Beitrag von 25 ng/L E2-Aquivalenten (EE) an der tatsichlichen bio-
logischen Wirkung (Bio-TEQs) von durchschnittlich 333 ng/L EE berechnet werden. Wéhrend die

146



100 pM-E2-Aquivalentfaktor

4 Integrierte Sedimentuntersuchungen

nachgewiesenen Konzentrationen an Octylphenol (4,4 ng/L EE) und op -DDT (1,7 ng/L EE) noch
einen geringen Einfluss auf die Hohe des Bio-TEQs besitzen, geht von den Phtalaten, die in hohen
Konzentrationen nachgewiesen werden konnten (Tab. 4.8), nur ein minimaler Beitrag (jeweils unter
0,1 ng/L EE) zur biologischen Wirksamkeit aus. Der hier nachgewiesene deutliche Beitrag von Alkyl-
phenolen (29,4 ng/L = 8,8 %) an der gesamten endokrinen Wirksamkeit von sedimentgebundenen
Inhaltsstoffen im Bioassay stimmt gut mit den Befunden einer Bioassay-dirigierten Fraktionierung und
Massenbilanzierung an Sedimenten der Masan-Bay und des Lake Shihwa in Korea durch Khim et al.
(1999a, b, c) liberein, die weniger als 20 % der Wirksamkeit verschiedener Fraktionen in MVLN-Zel-
len durch Alkylphenole erkléren konnten. Dieser Befund verdeutlicht, dass Alkylphenole bei den
sedimentassoziierten endokrinen Schadstoffen einen groBeren Beitrag zur endokrinen Wirksamkeit zu
liefern scheinen als bei den untersuchten Wasserproben.

Bei Annahme des Szenarios B wiirde das tatsdchliche endokrine Schidigungspotenzial aus den Bio-
assays mit 197 % (Fisch 1) und 137 % (Fisch 2) der nachgewiesenen Bio-TEQs iiberschitzt, so dass
zumindestens einige der analysierte Steroide deutlich unterhalb der Nachweisgrenzen vorzukommen
scheinen. Dennoch zeigt Szenario B, dass Steroide selbst knapp unterhalb der Nachweisgrenze einen
groflen Beitrag zur endokrinen Wirksamkeit von Sedimentextrakten besitzen konnen: Wiirden 178-
Estradiol und Ethinylestradiol in die Massen-Bilanzierung mit ihren Nachweisgrenzen eingesetzt,
wiéren sie fiir 32 % bzw. 62,6 % der Chem-TEQs verantwortlich und wiirden bereits eine héhere Vitel-
logenin-mRNA-Induktion als die biologisch nachgewiesene des Forellenbach-Extraktes bewirken.

Porenwasser

Die unfiltrierten Porenwasserproben der Sedimentbewertungstriade wurden im Dot-Blot-Assay mit
den Hepatocyten eines Spenderfisches mit einer 48-stiindigen Exposition untersucht, um eine mikro-
bielle Kontamination der Hepatocyten durch eine langere Expositionszeit der unsterilen Proben zu ver-
meiden. Da nur eine begrenzte Menge an Porenwasser zur Verfiigung stand, musste auf eine Test-
wiederholung verzichtet werden, so dass die Befunde unter Vorbehalt zu interpretieren sind. Als
Testkonzentrationen wurden 1:4-Verdiinnungen und in einem Fall (durch eine hohere Cytotoxizitét
der Probe Fb3) eine 1:8-Verdiinnung des nativen Porenwassers untersucht. Alle untersuchten Poren-
wisser fihrten im Vergleich zur mitgefiihrten Kontrolle zu einer statistisch signifikanten Erhhung der
Vitellogenin-mRNA-Induktion (Abb. 4.50). Insgesamt reagierten die Hepatocyten des Spenderfisches
unempfindlicher als bei den oben dargestellten Versuchen. Die niedrig dosierte Positivkontrolle von
100 pM E2 bewirkte zwar eine statistisch signifikante Erhohung der Vitellogenin-mRNA-Induktion
gegeniiber der Kontrolle, bei Berechnung der Aquivalentkonzentrationen ergab sich aber auch fiir die
Kontrolle eine rechnerische E2-Aquivalentkonzentration von 11 ng/L. Um das endokrine Schidigun-
gspotenzial der Porenwisser nicht zu iiberschitzen, wurden daher die E2-Aquivalentkonzentrationen
der Porenwésser um diesen Hintergrundwert bereinigt. Es konnten fiir die nativen Porenwasserproben

172 | Porenwasser Abb. 4.50. Endokrine Belastung von Poren-
wissern der Sedimentbewertungstriade im Dot-
Blot-Assay. Die Vitellogenin-mRNA-Induktion
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dennoch 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen von 45 bis zu 115 ng/L berechnet werden. Somit
konnte im Porenwasser der untersuchten Sedimente eine relative Aufkonzentrierung der endokrin
wirksamen Substanzen im Vergleich zum Oberflichenwasser nachgewiesen werden. In Anbetracht der
hohen Verfiligbarkeit und der zum Teil direkten Exposition von Jugendstadien von Fischen in
Sedimenten stimmen die ermittelten 17B8-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen bedenklich, da in Life-
Cycle-Experimenten bereits ab Ethinylestradiol- und 17B-Estradiol-Konzentrationen von 1 bis 100
ng/L bei Danio rerio, Oncorhynchus mykiss und Oryzias latipes eine Vitellogenin-Induktion in vivo
aber auch Verschiebungen bei den Geschlechterverhéltnissen nachgewiesen werden konnten (Islinger
2001, Bieberstein 2000, Knorr 2000, Routledge et al. 1998).

Zur okologischen Relevanz dieser Befunde

Die Hypothese einer mdglichen Beeintrachtigung des Fortpflanzungsverhaltens zahlreicher Spezies
und insbesondere von Fischen durch endokrin wirksame Umweltschadstoffe wurde durch zahlreiche
Studien iiberpriift (Ubersichten bei Ankley et al. 1998, Bitscher et al. 1999, Giilden et al. 1997, Is-
linger 2001, Islinger et al. 1999a, Schrenk-Bergt & Steinberg 1999, Vos et al. 2000). Obgleich labor-
nahe Studien das endokrine Potenzial zahlreicher Monosubstanzen bestétigen, und andere Studien eine
enge Assoziation zwischen Reproduktions- und Entwicklungsstorungen und endokrinen Umwelt-
schadstoffen im Freiland nachweisen konnten, stellt die Uberpriifung und Abschitzung der oko-
logischen Relevanz der Befunde aus chemischer Analytik und Bioassays zur endokrinen Aktivitét
nach wie vor ein Problem dar (Arcand-Hoy & Benson 1998, Bitscher et al. 1999, Cooper & Kavlock
1997, Vos et al. 2000).

Die eigenen Untersuchungen haben gezeigt, dass fiir die gelosten Wasserinhaltsstoffe, aber auch fiir
das Sedimentporenwasser eine eindeutige endokrine Wirksamkeit mit dem Biomarker Vitellogenin-
mRNA-Induktion in vitro nachgewiesen werden konnte. Fiir die grundséitzliche Bewertung des endo-
krinen Potenzials von Xenobiotica in der Umwelt sind /n vivo-Untersuchungen unerlésslich, da nur die
Belastung eines intakten Organismus Aufschluss liber Bioakkumulation, metabolische Umsetzung und
Exkretion von Xenoostrogenen geben kann (Islinger 2001). Ein Vergleich der Sensitivititen der Vitel-
logenin-mRNA-Induktion im eingesetzten Testsystem zu In vivo-Untersuchungen und Schadstoff-
konzentrationen in der Umwelt zeigte, dass die Induktion der Vitellogeninsynthese durchaus mit der
Auspriagung von populationsrelevanten Schadigungen in Fischen korrelierbar erscheint (Islinger
2001). Wihrend Nonylphenol in Regenbogenforelle, Zebrabarbling und Medaka in Konzentrationen
zwischen 8,5 und 25 pg/L eine Vitellogenin-Induktion in vivo bewirkte, konnte die Entwicklung von
Testis-Ova und ein Riickgang des Befruchtungserfolges bei Medaka bzw. Zebrabarbling ab einer
Nonylphenolkonzentration von 10-20 pg/L nachgewiesen werden (Ubersicht iiber die einzelnen Stu-
dien bei Islinger 2001, Kndrr 2000, Bieberstein 2000). Im Gegensatz dazu konnte fiir das natiirliche
Ostrogen 17B-Estradiol ab 20 ng/L und fiir das synthetische 17a-Ethinylestradiol ab 2,5 ng/L eine
Vitellogenin-Induktion beim Zebrabérbling in vivo nachgewiesen werden (Islinger 2001). Aufgrund
dieser niedrigen LOEC aus In vivo-Untersuchungen kann insbesondere fiir die Steroide und ihre
Metaboliten eine mogliche 6kologische Relevanz bei den untersuchten FlieBgewidssern angenommen
werden (Desbrow et al. 1998, Routledge et al. 1998).

Bjerselius et al. (1999) konnten in Laborversuchen mit Goldfischen zeigen, dass effektive Konzen-
trationen von 0,4 pg/L 17B-Estradiol signifikante Verdnderung des ménnlichen Reproduktionsverhal-
tens bewirkten. Weiterhin induzierte das Abwasser eines Klaranlagen-Auslaufes in Boras (Schweden),
in dem bis zu 40 ng/L 17B-Estradiol nachgewiesen werden konnte, gegeniiber Kontrollwasser eben-
falls signifikante Verhaltensdnderungen bei Goldfischen und Regenbogenforellen (Bjerselius et al.
2000). Fiir Verhaltensédnderungen beim Reproduktionsverhalten ménnlicher Fische, die durch dstrogen
wirksame Stoffe verursacht werden, kann a priori eine Relevanz auf der Ebene der Population ange-
nommen werden, da sich die statistische Wahrscheinlichkeit fiir eine erfolgreiche Reproduktion ver-
ringert (Bayley et al. 1999).
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4.7.9 Dioxin-ahnliche Wirksamkeit

Der Biomarker EROD-Induktion (in embryonaler Organkultur mit Hiihnerlebern) konnte als Nachweis
fiir dioxin-dhnliche Wirksamkeit wihrend zwei Forschungsaufenthalten in den Jahren 1999 und 2000
am Department of Environmental Toxicology der Universitit Uppsala und an der Universitit Orebro
(Schweden) unter Anleitung von Herrn Dr. Magnus Engwall erlernt und an acetonischen Sedimentex-
trakten und Fliissig/Fliissig-Fraktionen der Triade durchgefiihrt werden.

EROD-Assay und berechnete Bio-TEQs

Fiir alle untersuchten Sedimentextrakte konnte eine EROD-Induktion im embryonalen Hiithnerleber-
Assay nachgewiesen werden, wobei grofle Unterschiede in der Stirke der EROD-Induktion auftraten.
Abb. 4.51 zeigt die sigmoidale Dosis-Wirkungskurve fiir die Monosubstanz 2,3,7,8-TCDD, die als
stirkster bekannter EROD-Induzierer bei der Untersuchung der Sedimentextrakte in einer Konzentra-
tion von 1x10” M als Positivkontrolle eingesetzt wurde. Da die absolute EROD-Induktion zwischen
verschiedenen Assays variieren kann, wurde fiir jedes Extrakt der ECysrcpp-Wert ermittelt, der die
Sedimentkonzentration angibt, bei der 25 % der maximal moglichen EROD-Induktion (durch die
Positivkontrolle 1x10° M TCDD) erreicht wurde.
Fiir das Sediment nach der Kldranlageneinleitung am Forellenbach (Abb. 4.45) konnte mit einem
ECystepp-Wert von 0,2 mg Sedimentdquivalent pro ml Medium eine 50-fach stirkere EROD-Induk-
tion im Vergleich zum Referenzstandort Forellenbach 2 (Fb2, 10 mg/ml) ermittelt werden. Wahrend
das Extrakt nach dem Zusammenfluss der zwei FlieBgewédsserabschnitte (Forellenbach 3, Fb3) eine
vergleichbare dioxin-dhnliche Wirksamkeit wie der Forellenbach 1 besal3, konnte im Unterlauf eine
weitgehende Regeneration (Forellenbach 4, Fb4) ermittelt werden.
Abb. 4.52 zeigt eine Ubersicht iiber die EROD-Induktion von den anderen FlieBgewisserstandorten
aus dem Einzugsgebiet des Neckars. Die Dosis-Wirkungskurven im Elsenzgebiet zeigen, dass die
Kldranlage Eppingen keinen Einfluss auf die (hohe) EROD-Aktivitit der Sedimentextrakte hatte. Bei
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Abb. 4.51. Dosis-Wirkungskurven fiir die EROD-Induktion von 2,3,7,8-TCDD und acetonischer Sedimentextrakte des

Forellenbaches in embryonaler Hithnerleberkultur in vitro. Die EROD-Aktivititen sind angegeben als pmol x mg Leber™

x min"' und bezogen auf Sedimentiquivalente (mg seq/ml medium: mg extrahiertes trockenes Sediment pro ml Testme-

dium). Der EC,scpp wurde berechnet als die Konzentration, die 25 % der maximalen EROD-Induktion durch 1 x 10°M

TCDD bewirkte. Jeder Messpunkt représentiert den Mittelwert + Standardabweichung aus 6 Lebern.
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der Flachwasserzone Eberbach konnte eine starke Zunahme der EROD-Induktion fiir das Sediment
des temporir trockenfallenden Standortes (Eberbach 2) im Vergleich zur Referenz am Ubergang zum
Neckar (Eberbach 1) bestimmt werden.

Mit Hilfe des Toxicity equivalency factors-Konzeptes (TEF, Safe 1990, Van den Berg et al. 1998)
wurde versucht, den Anteil der chemisch-analytisch gemessenen Substanzen (TEQ) an der gesamten
dioxin-dhnlichen Wirksamkeit (Bio-TEQ) zu berechnen. Die Bio-TEQs wurden aus den EC,stcpp-
Werten nach Engwall et al. (1996) ermittelt und sind in Abb. 4.53 dargestellt. Die Konzentrationen
sind auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff (o.c.) bezogen, da PCBs, PCDDs/Fs, PAHs und
andere hydrophobe Verbindungen eng assoziiert mit dem Kohlenstoffanteil des Sedimentes vorkom-
men (Di Toro et al. 1991). Fiir die EROD-induzierenden Substanzen des Extraktes Forellenbach 1
konnten 930 ng Bio-TEQs/g organischen Kohlstoff ermittelt werden. Diese Konzentration war 310
mal hoher als die Bio-TEQ-Konzentrationen des See Jarnsjon im Siidosten Schwedens (3 ng Bio-
TEQs/g o.c.), der beziiglich dioxin-dhnlichen Substanzen einen Hot-Spot in Skandinavien darstellt.
Die Hintergrundkonzentration in einem Referenzseensystem stromaufwérts des Jarnsjon betrug 0,03
ng Bio-TEQs/g. o.c. (Engwall et al. 1996). Auch fiir die anderen Proben aus dem Einzugsgebiet des
Neckars konnten im Vergleich zu schwedischen Sedimenten hohe Belastungen mit dioxin-dhnlichen
Substanzen ermittelt werden.

PAHs und Bestimmung der Chem-TEQs

Die Konzentrationen von PAHs, PCBs und PCDDs/Fs sind in Tab 4.8 und Abb. 4.11-12 dargestellt.
Um den Anteil der analysierten PAHs an der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit der Extrakte im Biotest zu
bestimmen, wurden die EROD-Induktionen verschiedener PAHs in embryonalen Hiithnerleber-Assay
aus fritheren Untersuchungen herangezogen (Engwall et al. 1999). Die EROD-Induktion dieser PAHs
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betrug im Vergleich zu TCDD (= Toxicity equivalency factor, TEF) fiir Benzo(k)fluoranthen (B(k)F)
1.1 x 10, Indeno(1,2,3-c,d)pyren 9.9 x 107, Benzo(b)fluoranthen 5.5 x 107, Benzo(a)pyren 2.1 x 107,
Benzo(g,h,i)perylen <7.5 x 10°®* und Fluoranthen <7.5 x 10" (Engwall et al. 1999). Um auch solche
PAHs fiir die Berechnung der PAH-Toxizitdtsdquivalente (PAH-TEQs) nutzen zu kdnnen, fiir die
bisher noch keine TEFs existieren, wurde fiir die verbleibenden PAHs eine vergleichbare EROD-
Induktion wie fiir Benzo(k)fluoranthen angenommen (Engwall et al. 1999). Frithere EROD-Unter-
suchungen mit embryonalen Hiihnerleberkulturen zeigten, dass die meisten PAHs eine geringere
EROD-Induktion als Benzo(k)fluoranthen bewirken (Brunstrom et al. 1995, Engwall et al. 1999). Die
PAH-Toxizititsdquivalente (PAH-TEQs) wurden berechnet, indem die chemisch analysierten Konzen-
trationen der PAHs mit den jeweiligen TEFs multipliziert und alle Einzelkonzentrationen zu PAH-
TEQ summiert wurden. Die PCB-TEQs und PCDD/F-TEQs wurden analog zu den PAH-TEQs
berechnet. Als TEFs wurden 0,11 fiir PCB #126 (Engwall et al. 1999), 0,01 fiir PCB #169 (Van den
Berg et al. 1998), 0,0001 fiir die PCBs #114, #156 und 157 (Van den Berg et al. 1998), 0,0005 fiir
PCB #77, 0,0003 fiir PCB #105, 0,00003 fiir PCB #118 (Engwall et al. 1999) und 0,00001 fiir die
PCBs # 123, #167 und #189 (Van den Berg et al. 1998) eingesetzt. Analysierte PCBs, fiir die keine
Wirkdaten zur Verfiigung standen, wurden mit einem TEF von 0,0001 in die Berechnungen ein-
bezogen. Fiir die Berechnung der PCDD/F-TEQs wurden die WHO-TEFs benutzt (Van den Berg et al.
1998).

In Abb. 4.53 ist ein Vergleich der EROD-Induktion im Bioassay (Bio-TEQs) und der jeweiligen Toxi-
zitdtsdquivalente der PAHs, PCDDs/Fs und PCBs dargestellt. Mit den analysierten PAHs, PCDDs/Fs
und PCBs konnten zwischen 0,51 % und 107 % der tatsdchlichen EROD-Induktion (Bio-TEQs) erklart
werden. Wihrend die Summe der analysierten lipophilen Substanzen die dioxin-dhnliche Wirksamkeit
des Extraktes Forellenbach 2 vollstandig erklaren, konnte fiir die Extrakte Fblb, Mb2, Ebl und EI2
zwischen 16 und 22 % der biologischen Wirksamkeit und fiir alle anderen Extrakte weniger als 4 %

OPCDD/F-TEQs
mPCB-TEQs

B PAH-TEQs

W Bio-TEQs

TEQ [ng/g o.c.]

Abb. 4.53. Vergleich der mit Hilfe des embryonalen Hiihnerleber-Assay bestimmten Bio-TEQs und analytischen
TEQs fiir 18 PAHs, 17 PCDDs/Fs und 49 PCBs, nm: die Konzentrationen konnten aufgrund von Matrixeffekten
nicht quantifiziert werden, o.c. Organischer Kohlenstoffgehalt. Alle Daten sind mit einer logarithmischen Skalierung
dargestellt.
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der dioxin-dhnlichen Wirkung erklédrt werden. Da fiir Substanzen mit unbekannter EROD-Wirksam-
keit eine konservative Bestimmung der TEFs erfolgte, die von einer vermeintlichen dioxin-dhnlichen
Wirksamkeit ausging, wurde das tatsdchliche Schidigungspotenzial der Extrakte a priori
iiberbewertet. Trotz der Uberbewertung konnte mit Hilfe der chemischen TEQs bei den drei hoch-
kontaminierten Proben Fb1l, Fb3 und Mb1 mit 0,5 bis 0,7 % nur ein Bruchteil der dioxin-dhnlichen
Wirksamkeit erkldart werden. Dieser Befund verdeutlicht, dass selbst mit einem detaillierten che-
mischen Analysenprogramm keine Bewertung der dioxin-dhnlichen Wirkung erreicht werden kann.
Die Ergebnisse zeigen weiterhin, dass aus der alleinigen Verwendung der chemischen Analytik in
einigen Féllen drastische Fehleinschéitzungen des dioxin-dhnlichen Potenzials erfolgen konnen: So
induzierte das Extrakt des Miihlbaches im Oberlauf (Mb1) trotz seiner geringen Konzentrationen an
PAHs, PCBs und PCDDs/Fs siebenfach stirker EROD als die Sedimente des schwedischen Belas-
tungsschwerpunktes Jarnsjon (Engwall et al. 1996).

Bei dieser Abschétzung sei kritisch angemerkt, dass fiir die Sedimente Fbl und Mb2 aufgrund von
Verunreinigungen und Matrixeffekten keine PCDDs/Fs sowie fiir Fb3, Fb4, Eb1l und Eb2 keine PCBs
quantifiziert werden konnten (personliche Mitteilung, Dr. van Bavel Universitit Umed). Fiir das Sedi-
ment Fbl konnte mit Hilfe einer Bioassay-dirigierten Fraktionierung mit HPLC und nachfolgenden
EROD-Analysen mit der Zelllinie RTL-W1 die enorme dioxin-dhnliche Wirksamkeit bestitigt und
dennoch ein signifikanter Beitrag der PCBs und PCDDs/Fs an der gesamten dioxin-dhnlichen Wirk-
samkeit ausgeschlossen werden (Abschnitt 6).

Die Befunde verdeutlichen, dass insbesondere bei den hochkontaminierten Sedimenten Fb1, Fb3 und
Mb1 andere Substanzen als die analysierten PAHs, PCBs und PCDDs/Fs fiir die dioxin-dhnliche
Wirksamkeit verantwortlich gemacht werden miissen. Es sei angemerkt, dass in Umweltproben oft-
mals mehr als hundert PAHs nachgewiesen werden konnen (persénliche Mitteilung, Dr. van Bavel,
Universitidt Umed). Fiir einige dieser PAHs kann eine Affinitdt zum Ah-Rezeptor und damit die Fahig-
keit zur EROD-Induktion angenommen werden. Bioassay-dirigierte Fraktionierungen mariner Sedi-
mente haben gezeigt, dass nur ein kleiner Teil der EROD-Induktion in Fraktionen mit polyaroma-
tischen Inhaltsstoffe auf die analysierten 16 PAHs (Prioritdtenliste der Amerikanischen Umweltbe-
horde, EPA) zuriickgefiihrt werden konnte (Engwall et al. 1997a, b, 1998a). Obwohl keine komplette
Identifikation der unbekannten EROD-induzierenden Substanzen verfligbar ist, ist es bekannt, dass
zahlreiche andere substituierte und nicht-substituierte polyaromatische Hydrokarbonsduren Ah-
Rezeptor-Liganden sind und EROD zu induzieren vermdgen. Nitroaromaten sind beispielweise fiir
Ihre Affinitdt zum Ah-Rezeptor bekannt (Toftgard et al. 1985), chlorsubstituierte PAHs sind gegen-
iiber einer Biodegradation stabiler als die urspriinglichen PAHs und konnten in Abgasen von Kraft-
fahrzeugen, Emissionen von kommunalen Verbrennungsanlagen und urbanen Luftproben nachge-
wiesen werden (Haglund et al. 1987, Nilsson & Ostman 1993, Oehme et al. 1987, Ostman & Nilsson
1992). Chloriertes Chrysen besitzt eine starke EROD-induzierende Wirksamkeit in embryonaler Hiih-
nerleberkultur und ist nur einen Faktor 50.000 weniger wirksam als TCDD (Gustafsson et al. 1994).
Auch andere diaromatische Verbindungen kénnten zur beobachteten EROD-Induktion beitragen. Es
ist weiterhin bekannt, dass polychlorierte Naphtalene EROD induzieren konnen (Engwall et al. 1994).
Beispiele fiir weitere Substanzen, die eine hohe Affinitdt zum Ah-Rezeptor besitzen, sind Indol-
carbazole, heterozyklische Amine (Kleman & Gustafsson 1996) und Tryptophan-Derivate (Schrenk et
al. 1999). Indol[3,2-b]carbazol (ICZ) ist ein starker EROD-Induktor, der wihrend der Oligomeri-
sierung von Indol-3-carbinol (I3C), einem Abbauprodukt des Glucobrassicins entsteht, das wiederum
bei landwirtschaftlicher Nutzung von Brassicaceen in erhdhten Konzentrationen nachgewiesen werden
konnte. Da niedrige Konzentrationen von ICZ konnten auch in Extrakten aus menschlichem Kot nach-
gewiesen werden (Kwon et al. 1994), wire es denkbar, dass solche Substanzen iiber Kldranlagenein-
leitungen in den Forellenbach geleitet wurden und einen Beitrag zur dioxin-dhnlichen Wirksamkeit der
Probe Fbl leisteten.
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Bioassay-dirigierte Fraktionierung nach pH-Wert

Um néhere Informationen iiber die Identitit der unbekannten EROD-induzierenden Substanzen in den
Gesamtextrakten zu erhalten, wurde eine Fliissig/fliissig-Extraktion durchgefiihrt (Hollert & Braun-
beck 1997, Hollert et al. 2000a). Die Fraktionen der Sedimente des Forellenbaches bewirkten eine
unterschiedlich starke EROD-Induktion (Abb. 4.54). Ein Vergleich der Bio-TEQs des acetonischen
Gesamtextraktes und der Fraktionen der Bioassay-dirigierten Fraktionierung nach pH-Wert zeigte,
dass ein grofer Anteil der EROD-Induktion des Gesamtextraktes durch neutrale Substanzen induziert
wurde (Abb. 4.54). Auch fiir die stark sauren (Na,COs;-Fraktion) und die schwach sauren Inhaltsstoffe
(NaOH-Fraktion) konnte eine deutliche EROD-Induktion ermittelt werden. Es sei kritisch angemerkt,
dass die Summe der Bio-TEQs der einzelnen Fraktionen nicht die gesamten Bio-TEQs des Gesamt-
extraktes erklirte. Synergistische Effekte im Gesamtextrakt oder ein Verlust von EROD-induzieren-
den Substanzen wihrend der Fraktionierung konnten fiir die geringere Aktivitit verantwortlich sein
(Brack et al. 2000).

Eine vergleichbare Verteilung der toxischen Wirksamkeit konnte fiir organische Extrakte mariner
Sedimente mit dem Microtox-Assay (Ho & Quinn 1993b) und fiir acetonische Schwebstoffextrakte
des Neckars im Neutralrot-Assay mit der permanenten Zelllinie RTG-2 (Hollert et al. 2000a) nachwie-
sen werden. Weiterhin konnte mit einer Fliissig/fliissig- und HPLC-Fraktionierung und dem Endpunkt
Ames-Test gezeigt werden, dass saure Substanzen fiir den Hauptteil der mutagenen Wirksamkeit von
partikular gebundenen organischen Luftschadstoffen der Region Ludwigshafen/Mannheim verant-
wortlich gemacht werden konnen (Erdinger et al. 1997). Diese Studie zeigte weiterhin, dass poly-
zyklische und polyaromatische Hydrokarbonsduren, die aus einer oxidativen Transformation von
PAHs und PCBs stammen konnen, einen gro3en Anteil an der Gesamtmutagenitit besalen. Da die
Kldranlage ein groBes Einzugsgebiet am Kohlhof besitzt, das sich in der Abluftfahne der Region
Heidelberg/Ludwigshafen befindet, kann neben der direkten Beeintrdchtigung durch die Klédranlage
auch ein indirekter Einfluss partikuldr gebundener Luftschadstoffe auf die Sedimentqualitét des Forel-
lenbaches 1 angenommen werden. Daher kdnnten auch Teile der EROD-Aktivitét in den sauren Frak-
tionen des Sedimentextraktes Fbl durch eine oxidative Transformation von PCBs und PAHs erklért
werden (Hollert et al. 2001).

Zusammenfassend konnte mit einer einfachen Fraktionierungsmethode gezeigt werden, dass nicht nur
die klassischen EROD-induzierenden Substanzen zur sehr hohen dioxin-dhnlichen Wirksamkeit des
Sedimentextraktes Fbl beitrugen. Dieser Befund stimmt mit denen fritherer Studien iiberein, in denen
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Abb. 4.54. Links: Vergleich der Bio-TEQs von Gesamtextrakten und Fraktionen einer Fliissig/fliissig-Extrak-
tion nach pH-Wert des Sedimentes vom Standort Forellenbach 1. Die Bio-TEQs wurden mit Hilfe von EROD-
Induktion in embryonaler Hiithnerleberkultur bestimmt. Rechts: Vergleich der Bio-TEQs der Gesamtextrakte
und Neutralfraktionen einer Saure-Base-Trennung verschiedener Standorte am Forellenbach.
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polare Fraktionen eine signifikante EROD-Induktion bewirkten (Brack et al. 2000). Mit einer Fliissig/-
fliissig-Extraktion kann keine ndhere Identifizierung der problematischen Sedimentinhaltsstoffe er-
folgen. Daher wurde in dieser Studie das Sediment mit der hochsten dioxin-dhnlichen Wirksamkeit
(Fbl) als Modell fiir eine komplexere Bioassay-dirigierte Fraktionierung mit Sdulenchromatographie
und HPLC-Auftrennung und den Endpunkten EROD-Induktion in der permanenten Zelllinie RTL-W1
sowie Mutagenitét im Ames-Test gewidhlt (Abschnitt 6).

Relevanz der EROD-Induktion fiir die Fliefigewdsserbiozonose und den Menschen

Chemikalien, die vergleichbare toxische Effekte wie TCDD bewirken, werden als dioxin-dhnlich
wirksame Substanzen zusammengefasst und sind fiir ihre Embryotoxizitét, Teratogenitdt, Immuno-
toxizitdt, sowie letale und karzinogene Wirkung bei vielen Spezies bekannt (Hilscherova et al. 2000,
Van den Berg et al. 1998). Zahlreiche Studien haben gezeigt, dass die biologische Wirkung von dio-
xin-dhnlichen Substanzen oftmals durch eine Bindung an den Ah-Rezeptor initiiert und mit einer
Induktion von Cytochrom P4501A assoziiert ist (Hahn & Stegeman 1992, Hilscherova et al. 2000,
Payne et al. 1987, Van den Berg et al. 1998). Der Nachweis von Cytochrom P4501A und des Bio-
transformationsenzymes EROD wird daher als ein Biomarker fiir dioxin-ghnliche Wirksamkeit von
Umweltproben eingesetzt und ist in angelséchsischen Léndern (Hilscherova et al. 2000, Lee et al.
1993, Whyte et al. 1998) und Skandinavien (Brunstrom et al. 1995, Engwall et al. 1996, 1998a, Gok-
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Abb. 4.55. Integrierte Bewertung des Forellenbaches nach dem Konzept von Chapman (1996). Die Befunde
der Triade-Komponenten Sediment-Chemie (PAH-TEQs, TEQ), potenzielle Sedimenttoxizitit (Bio-TEQ)
und Verdnderungen der Biozonose (Saprobienindex nach der erweiterten Taxaliste, SAP) sind in ihrer
relativen GroBle zwischen 0 % (geringster Befund) und 100 % (hochste Belastung) aufgetragen. Alle Daten
sind logarithmisch dargestellt. Kartengrundlage: modifiziert nach Winn (2000).
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soyr & Forlin 1992, Koistinen et al. 1998) aber auch von der World Health Organisation (Van den
Berg et al. 1998) fiir ein Risk Assessment von FlieBgewéssern und Sedimenten anerkannt. Es sind aus
kombinierten aquatischen Labor- und Feldstudien signifikante Korrelationen der Induktion von Cyto-
chrom P4501A und histologischen Schadigungen bei Fischen bekannt (Goksoyer & Husoy 1998, Hug-
gett et al. 1992, Payne et al. 1987).

Uber die Korrelation von EROD-Induktion mit Stérungen auf Populationsebene ist wenig bekannt, sie
miissen aber a priori angenommen werden (Benson & DiGiulio 1992). Daher soll im folgenden Ab-
schnitt dieser Studie eine vergleichende Gegeniiberstellung von EROD-Befunden und Stérungen von
Makrozoobenthos-Biozonosen in sifu versucht werden.

(1) Forellenbach. Die Uberpriifung der kologischen Relevanz der EROD-Untersuchungen des Sedi-
mentes Fbl erscheint vor dem Hintergrund der sehr hohen ermittelten Bio-TEQs besonders wichtig.
Abb. 4.55 gibt einen Uberblick iiber die Belastungssituation des Forellenbaches beziiglich der Triade-
Komponenten Biotest (Bio-TEQ), Chemische Analytik (PAH-TEQ) und Verdnderungen in situ (Sa-
probienindex nach der erweiterten Taxaliste) und wurde in Form von Triade-Plots nach Chapman
(1990) dargestellt. Sowohl die Fliche als auch die Symmetrie der Dreiecke geben einen Uberblick
iiber Hohe und Muster der okologischen und 6kotoxikologischen Belastung. Hohe Werte bei allen
Parametern ergeben beispielsweise ein grofles gleichseitiges Dreieck. Der Standort Fb1 nach der Klar-
anlageneinleitung zeigte beispielsweise hohe PAH- und Bio-TEQs aber auch eine gestorte Zusam-
mensetzung der Biozonose, wie der hohe Saprobienindex und der Okotoxikologische Index nach Car-
margo dokumentieren. Nach Chapman (1996) kann ein solcher Befund als eindeutiger Hinweis
(,,weight-of-evidence®) fiir eine Schadstoff-induzierte Degradation eines Standortes interpretiert wer-
den (Abschnitt 4.1). Die fiir den Standort Forellenbach 1 (Fb1) ermittelten Storungen der Biozdnose
dokumentieren die dkologische Relevanz der Befunde aus Biotests und chemischer Analyse. Nach
Chapman (1996) sollte ein solches Ergebnis eine umfassendere Untersuchung des Standortes mit
Methoden der Bioassay-dirigierten Fraktionierung (Ankley & Schubauer-Berigan 1995, Brack et al.
2000, Engwall et al. 1996) initiieren, um letztendlich die Identifizierung der problematischen Sub-
stanzen zu erreichen. Daher wurde das stark kontaminierte Sediment des Standortes Fb1 im Abschnitt
6 dieser Studie mit einer umfassenderen Bioassay-dirigierten Fraktionierung untersucht. Der Dreiecks-
plot Fb2 verdeutlicht die geringe Schadstoff-induzierte Degradation des Referenzstandortes am
Forellenbach. Im Gegensatz dazu konnte fiir den Standort nach dem Zusammenfluss der beiden FlieB3-
gewdsserabschnitte (Fb3) eine signifikante Degradation im Vergleich zur Referenz und fiir Fb4, einige
Kilometer stromabwdrts, eine deutliche Regeneration nachgewiesen werden.

(2) Andere FlieBgewisserstandorte. Fiir die Mehrheit der untersuchten Standorte konnten Stérungen
in der Zusammensetzung der Biozonose gezeigt werden (Tab. 4.11). Im Elsenzgebiet konnten bei-
spielsweise fiir alle untersuchten FlieBgewisser hohe Bio,- PAH-, PCDD/F- und PCB-TEQs, aber
grofle Unterschiede beim Saprobienindex nach der erweiterten Taxaliste festgestellt werden. Wahrend
der Saprobienindex und der Okotoxikologische Index nur geringe Storungen beim Makrozoobenthos
des Referenzstandortes Hil nachweisen konnte, zeigten die Elsenzstandorte El1 und EI2 deutlich h6h-
ere Verdnderungen in sifu. Im Gegensatz zum Forellenbach resultierte aus der Einleitung der Kléran-
lage Eppingen keine Verschlechterung der (hohen) saprobiellen Belastung, wohl aber ein deutliches
Ansteigen des Okotoxikologischen Indexes. Wihrend sehr hohe Bio-TEQs fiir den Standort Mbl1 er-
mittelt werden konnten, ergaben die chemischen Analysen und Aufnahmen des Makrozoobenthos ein
geringeres Belastungspotenzial. Nach Chapman (1996) sollte ein solches Ergebnis als ein Hinweis auf
nicht-identifizierte Kontaminanten verstanden werden, die eine potenzielle Degradation des Standortes
bewirken konnen. Als mogliche Griinde kommen Sediment-gebundene toxische Substanzen in Frage,
die fiir die Organismen des Freilandes nicht direkt bioverfligbar sind, oder die Dominanz solcher
Organismen, die nicht direkt dem Sediment exponiert sind.
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Tab. 4.11. Vergleichende Ubersicht iiber die ermittelten PAH- und Bio-TEQs sowie die Befunde der Unter-
suchungen in situ (Saprobienindex nach der erweiterten Taxaliste und Okotoxikologischer Index nach Carmargo
1990). Die Daten sind dargestellt als Rohdaten und transformiert in eine Skala zwischen 0 % (niedrigste Be-
lastung) und 100 % (hochste Belastung).

Saprobic index Ecotoxicological index Bio-TEQs PAH-TEQs

Site Index (%) Index (%) ng/g o.c. (%) ng/g o.c. (%)

Fbl 2,7 100,0 76,5 99,1 931,6 100,0 2,557 100,0
3 Fblb n.i. n.i. n.i. n.i. 14 1,4 0,379 14,4
§ Fb2 1,8 25,0 73,5 95,2 1,4 0,0 0,044 1,2
'g Fb3 2,0 41,7 29.4 38,1 42 4,3 0,124 4,3
° Fb4 1,6 8,3 0,0 0,0 3 0,2 0,014 0,0
@ Mbl1 1,5 0,0 0,0 0,0 22,5 2,27 0,025 0,4

Mb2 2,6 91,7 77,2 100,0 7,7 0,68 0,251 9,3
E Hil 1,7 0,0 0,0 0,0 6,5 100,0 0,117 69,3
_§ Ell 32 100,0 53,0 73,6 5,8 88,5 0,159 100
_g El2 3,2 100,0 72,0 100,0 4,7 70,5 0,143 88,3
g
«% Ebl 2,3 38.8 0,0 0,0 0,4 0 0,022 0
§ Eb2 2,2 32,0 32,4 45,0 3.4 49,2 0,089 48,9

n.i. nicht untersucht, % Prozent der maximalen Belastung. Die Daten-Normalisierung fiir den Saprobienindex
und den Okotoxikologischen Index wurde in zwei Gruppen mit einer vergleichbaren FlieBgewisser-Typologie
durchgefiihrt. Die Standorte Fb1-Mb2 reprisentieren FlieBgewidsser mit Silikat-dominierten Einzugsgebieten, die
Standorte Hil-Eb2 Loss-dominierte, eutrophere FlieBgewésser. Um die TEQ-Daten mit den In sifu-Daten korre-
lieren zu konnen, wurde die gleiche Normalisierung auch fiir die Bio-TEQs und PAH-TEQS durchgefiihrt. Die
jeweiligen Referenzstandorte sind grau unterlegt.

Am Referenzstandort Ebl der Neckar-Flachwasserzone konnten niedrige Bio-TEQs und niedrige
PAH- und PCDD/F-TEQs korreliert werden (Tab. 4.11). Im Gegensatz dazu, konnten fiir den stindig
remobilisierten Standort Eb2 sowohl hohere Bio-TEQs als auch PAH- und PCDD/F-TEQs
nachgewiesen werden. Wéhrend der Saprobienindex keine Unterschiede in der Belastung nachweisen
konnte, korrelierten die Befunde des Okotoxikologischen Indexes gut mit den Befunden der biolo-
gischen Wirktests und der chemischen Analysen. Dieses Ergebnis kann durch eine vergleichbare Be-
lastung der beiden Standorte beziiglich von Makroschadstoffen und einer, mit dem Okotoxikolo-
gischen Index erfassbaren, Anreicherung von Mikroschadstoffen am Standort Eb2 erklédrt werden
(Hollert et al. 2001).

Ein Vergleich der beiden /n situ-Indices ergab, dass die alleinige Erfassung der saprobiellen Belastung
fiir die Bewertung der Storungen der Biozonosen nicht ausreicht. Vielmehr kann durch den gemein-
samen Einsatz des Saprobienindex und des 0kotoxikologischen Index eine umfassende Analyse des
Zustandes in situ erfolgen (siehe auch Abschnitt 4.6).

Ausblick

Diese Studie hat gezeigt, dass fiir zahlreiche FlieBgewisser im Einzugsgebiet des Neckars ein hohes
dioxin-dhnliches Schidigungspotenzial von den Sedimenten ausgeht, das in vielen Fillen auch mit
hohen Belastungen an PAHs, PCBs und PCDDs/Fs korreliert werden konnte. Insbesondere fiir die
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Standorte mit einer hohen dioxin-dhnlichen Wirksamkeit konnte die umfassende chemische Analytik
nur einen geringen Anteil der Belastung identifizieren, so dass nur mit Hilfe von Bioassay-dirigierten
Fraktionierungstechniken eine nédhere Identifizierung der wirksamen Substanzen erfolgen kann (Ab-
schnitt 6). Der Vergleich der ermittelten Bio-TEQs mit Daten aus Schweden verdeutlicht das enorme
AusmaB} der dioxin-dhnlichen Belastung in den untersuchten FlieBgewéssersedimenten des Neckar-
einzugsgebietes. Daher sollten in Zukunft Bioassays zur Bewertung der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit
einen groferen Stellenwert nicht nur in der universitiren Forschung, sondern insbesondere bei Unter-
suchungen zu Baggergutumlagerungen und Sedimentkartierungen durch Vollzugsbehorden erhalten.
Obwohl P4501A-vermittelte Toxizitdt auf fiir Invertebraten bekannt ist (Fossi et al. 1998, Porte &
Escartin 1998) gibt es bisher keine groBeren kombinierten Freiland- und Laborstudien, die die Rele-
vanz des Biomarkers beziiglich Verinderungen aus Populationsebene und Biozonose umfassend
untersuchen. Die hier dokumentierte gute Korrelation der Befunde aus Biotest und Freiland ist ein
weiterer Hinweis fiir die hohe dkologische Relevanz von Untersuchungen des Biotransformations-
enzymes. Es besteht hier erhohter Forschungsbedarf fiir kombinierte Freilanduntersuchungen sowie In
vivo- und in vitro-Studien.
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5 Uberpriifung verschiedener statistischer Bewertungsmethoden am Bei-
spiel der Befunde einer Sedimenttriade

Zusammenfassung. Wihrend inzwischen zahlreiche Testverfahren zur Untersuchung von
partikelgebunden Schadstoffen entwickelt und erprobt wurden, gibt es einen grofien
Forschungsbedarf bei der Aggregation der Daten und der Ableitung von ausreichend vali-
dierten Bewertungsstrategien. Am Beispiel des Datensatzes einer integrierten Untersuchung
von 12 verschiedenen Flieffgewdsserstandorten im Einzugsgebietes des Neckars (Abschnitt 4)
wurden in dieser Teilstudie verschiedene statistische Methoden zur Prdsentation und Bewer-
tung der Befunde, insbesondere vor dem Hintergrund ihrer Eignung fiir den gewdsserrecht-
lichen Vollzug, tiberpriift. Dazu wurden Rangsummen-basierte Verfahren, Clusteranalysen,
Hasse-Diagramm-Technik und ein Fuzzy Logic-basiertes Expertensystem eingesetzt. Die Er-
gebnisse dokumentieren die Vor- und Nachteil der verschiedenen Methoden fiir die Uber-
priifung und Klassifikation von Daten aus komplexen Datenmatrices. Rangsummen-basierte
Verfahren und die Hasse-Diagramm-Technik erwiesen sich dabei als geeignete Methoden, um
die Hohe und die Belastungsmuster des okotoxikologischen Schddigungspotenzials aufzu-
zeigen. Dennoch wird fiir den Einsatz dieser Bewertungsmethoden und die Interpretation der
Ergebnisse ein umfassendes okotoxikologisches und okologisches Expertenwissen bendtigt,
das bei Entscheidungsfindungen im Gewdsserrechtlichen Vollzug nicht immer vorausgesetzt
werden kann. Im Gegensatz dazu erwies sich die Fuzzy Logic als geeignet, ein einfach anzu-
wendendes und je nach Untersuchungsansatz zu modifizierendes ortsabhdngiges Experten-
system zu erarbeiten, mit dem die 6kotoxikologische Belastung von integrierten Untersuchun-
gen umfassend bewertet werden konnte.

Publikationen, die bisher aus dieser Teilstudie entstanden sind:

Hollert, H., Heise, S., Pudenz, S., Briiggemann, R., Ahlf, W. & Braunbeck, T., 2000: Application of a sediment
quality triad and different statistical approaches (Hasse diagrams and fuzzy logic) for the comparative eva-
luation of small streams. Ecotoxicology: submitted.

Einleitung. Integrierte Untersuchungen wie Sedimenttriaden (SQT) generieren umfassende Datenma-
trices, die aufgrund der komplexen gegenseitigen Beziehungen zwischen den Variablen nicht einfach
zu analysieren und zu interpretieren sind. Die Interpretation der Daten der einzelnen Komponenten
einer Triade sollte jeweils im Sinne eines ,,weight of evidence* erfolgen, der als Schlussfolgerung auf
Basis aller zur Verfiigung stehender Information definiert ist (DelValls et al. 1998c). Gegenwiértig
werden drei verschiedene Ansétze zur Bewertung von Triade-Daten benutzt, die sich nicht gegenseitig
ausschlieBen: Summen-Indices, Entscheidungsmatrices in Tabellenform (siehe Abschnitt 4.1) und
multivariate Ansdtze (Chapman 1996). Das Konzept der Aggregation der Daten einer Triade zu ein-
fachen Indices mit Hilfe von dreieckigen Triade-Plots (Abschnitt 4.7.9) wurde von Chapman (2000)
als ein Fehler fritherer Studien kritisiert, da es zu einem substanziellen Verlust an Informationen fiihre
und die Relevanz sowie rdumliche Einfliisse nicht statistisch abgesichert ermittelt werden konnen. Bei
neueren SQT-Studien werden oftmals multivariate Verfahren eingesetzt, um die einzelnen und kombi-
nierten SQT-Komponenten zu aggregieren und zu bewerten (Chapman 1996, 2000, DelValls et al.
1998b, d, Green & Montagna 1996, Shin & Fong 1999). Die Befunde solcher komplexer Verfahren
sind nicht einfach zu interpretieren und zu verstehen, insbesondere fiir Fachfremde in Behorden.
Daher ist es ein Ziel dieser Teilstudie, verschiedene statistische Methoden (Rangsummen-basierte
Verfahren, Clusteranalysen, Hasse-Diagramm-Technik und Fuzzy Logic) fiir Aggregation, Bewertung
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und Présentation der SQT-Daten (unter Beriicksichtigung der Anforderungen einer Entscheidungsfin-
dung in Umweltfragen) zu vergleichen. Ein Ranking der Befunde ist ein wichtiger erster Schritt im
Risk-Assessment kontaminierter Standorte. Eine Moglichkeit stellen Rangsummen-basierte Verfahren
fiir jeden untersuchten Einzelparameter dar, die im Anschluss mit verschiedenen Methoden zu einem
einzigen oder wenigen Indices aggregiert werden (Canfield et al. 1994, Carr et al. 1996a, Chapman
1990, Gratzer & Ahlf 1999a). In dieser Studie wurden die SQT-Komponenten Toxizitit, Makrozoo-
benthos und Chemische Analyse mit einem Rangsummen-basierten Verfahren modifiziert nach Can-
field et al. (1994) berechnet (Abschnitt 2.7.3).

Der Verlust von Informationen, den die Verwendung von Rangsummen-basierten Verfahren mit sich
bringt, kann durch die Verwendung der Hasse-Diagramm-Technik vermieden werden (Briiggemann &
Halfon 1997). Die Hasse-Diagramm-Technik basiert auf der Theorie der partiellen Ordnungen (abbre-
viated "posets") und vermag die Informationen eines komplexen Ranking zu visualisieren (Ubersicht
bei Briiggemann et al. 1997). Bisher wurde die Hasse-Diagramm-Technik erst in wenigen Studien
zum Ranking von kontaminierten Sedimenten (Briiggemann & Halfon 1997, Briiggemann et al. 1994,
Gratzer & Ahlf 1999a, Heise et al. 2000) eingesetzt, wogegen sie bei SQT-Studien bisher wurde noch
nicht angewendet wurde. Da bei der Untersuchung von groflen Datenmatrices Hasse-Diagramme ent-
stehen konnen, die durch die Fiille graphischer Représentationen uniibersichtlich werden, wurde in
dieser Studie eine Fuzzy-Clusterung eingesetzt, um die umfassende Datenmatrix zu reduzieren. Die
Fuzzy Set-Theorie wurde von Zadeh (1965) entwickelt und vermag unsichere Datensdtze, lingu-
istische Beschreibungen (,,ungefahr so gro3 wie*) und Expertenwissen zu verrechnen. Im Vergleich zu
konventionellen Methoden erlaubt die Fuzzy Logic einen deutlich wirkungsvolleren Umgang mit
unprazisen Daten und vagem Wissen. Die Hauptanwendungen der Fuzzy Logic in der 6kologischen
Forschung sind Datenanalysen, Entscheidungsfindungsprozesse und Expertenwissen-basierete Model-
lierungen (Salski et al. 1996). Nach dem International Council for the Exploration of the Sea

50-60 %:
gradual
membership

80-90%:
gradual
membership

| —
20-40 %:
total

membership

membership

Membership function ps
o
[&)]

Conventional Fuzzy set
set
oo o L ]
0 Class | ' Class Il Class IV Class V
T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100

Parameter (e.g. mortality (%))

Abb. 5.1. Konventionelle Zugehdrigkeitsfunktion und Fuzzy Set-Zugehdrigkeitsfunktion. Normalerweise wird
der Wert ,,1* der Zugehorigkeitsfunktion fiir die Zahlen angenommen, die vollstindig zur jeweiligen Klasse
(z.B. 20 — 40 % Mortalitit) gehdren, wogegen ,,0“ fiir alle Zahlen angenommen wird, die nicht zur Klasse
gehoren. Im Gegensatz zur konventionellen Logik ist die Fuzzy set-Theorie durch graduelle
Zugehorigkeitsfunktionen gekennzeichnet; 60 — 80 % Mortalitdt gehort beispielsweise vollstindig zum Fuzzy
set, wogegen die Daten 50 — 60 % and 80 — 90 % ecine partielle Zugehorigkeit zur Fuzzy-Klasse 60 — 80%
besitzen. Der Hauptvorteil der Fuzzy-Theorie ist somit, dass Daten nahe des Grenzwertes zweier Klassen in
zweli verschiedene Klassen klassifiziert werden kdnnen.
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Abb. 5.2. Ergebnisse einer umfassenden Untersuchung von zwei Standorten einer Flachwasserzone mit
Verbindung zum Neckar. Am Standort Eb2 ist der Wasserstand stark vom Schiffsverkehr auf dem Neckar
beeinflusst, der zu einer stindigen Remobilisierung von Sedimenten und einem temporédren Trockenfallen des
Habitates mit einer Anreicherung von leichter austauschbaren Metallbindungsspezies im Sediment und im
Wasser flihrt. Ebl ist ein Referenzstandort mit einer vergleichbaren KorngroBe wie Eb2, der sich nahe des
Ausflusses der Flachwasserzone zum Neckar befindet. Die Daten wurden mit einem Rangsummen-basierten
System berechnet, wobei alle Parameter proportional zwischen 1 % fiir den geringsten Effekt und 100 % fiir den
hochsten Effekt skaliert wurden. Im Anschluss wurden die Daten nach zunehmender okotoxikologischer
Belastung in fiinf Aquivalentklassen mit Vielfachen des Wertes 20 % als Klassengrenzen klassifiziert.
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(ICES, 1999) besitzt die Fuzzy Logic ein sehr groles Potenzial beziiglich der Entwicklung von Bewer-
tungssystemen fiir komplexe marine Datensétze. Derzeit wird die Fuzzy Logic fiir die Erarbeitung
eines ortsunabhéngigen Klassifikationssystems fiir Binnensedimente eingesetzt (Heise et al. 2000). Im
Gegensatz zur scharfen Logik, nutzt die Fuzzy Logic unscharfe Zahlenbegriffe und Zugehdorigkeits-
funktionen (Abschnitt 2.7.3). Mit Hilfe der Fuzzy Logic kann eine Klassifikation erarbeitet werden,
bei der scharfe Grenzwerte durch ein flieBendes Kontinuum eines Grenzwertbereiches ersetzt werden
(Abb. 5.1).

Bei statistischen Berechnungen kann in der Fuzzy Logic mit unscharfen Zahlenwerten operiert wer-
den, die eine graduelle Zugehorigkeit zu verschiedenen Klassen besitzen, so dass wihrend der mathe-
matischen Operationen nur wenige Informationen verloren gehen. Erst in einem letzten, sogenannten
Defuzzyfizierungsschritt wird wieder eine absolute Zugehdrigkeit zu nur einer Klasse ermittelt.

Ergebnisse und Diskussion

Rangsummen-basierte Klassifikationsverfahren. Abb. 5.2 gibt eine Ubersicht iiber die Giiteklassen
einer Flachwasserzone bei Eberbach, die mit Hilfe eines Rangsummen-basierten Klassifikationsver-
fahrens (Abschnitt 2.7.3) berechnet wurden. Diese Darstellungsweise erlaubt einen direkten Vergleich
der dkotoxikologischen Belastung an den zwei Standorten der Flachwasserzone: Der Standort Eb2 be-
sitzt eindeutig ein hoheres Schidigungspotenzial als der Referenzstandort Eb1. Bei einigen untersuch-
ten Parametern (z.B. Genotoxizitit des Porenwassers im Comet-Assay und endokrines Potenzial von
XAD-Wasserextrakten im Dot-Blot-Assay) konnte auch fiir den Referenzstandort eine geringe Giite
nachgewiesen werden. Die Klassifikation zeigt einen deutlichen Unterschied in der embryotoxischen
Wirkung zwischen den beiden Standorten: Wéahrend das Sediment des Referenzstandortes bei den drei
untersuchten Expositionspfaden natives Sediment, wissriges Eluat und acetonischer Extrakt nur
geringe Schiadigungen bewirkte, konnte jeweils die hochste Belastung aller untersuchten Triadestand-
orte fiir den Standort Eb2 der Flachwasserzone ermittelt werden. Dieser Befund kann als mdgliche Er-
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Abb. 5.3. Ergebnisse einer Aggregation der Giiteklassen der einzelnen Parameter, die durch Berechnung des
Medians, des Mittelwertes, der Standardabweichung und der 5 %, 25 %, 75 % und 95 % Perzentilen erhalten
wurde. Die Referenzstandorte Ebl und Fbl sind fett dargestellt. Signifikante Unterschiede zwischen den
Standorten wurden mit Hilfe eines Rang-Summen-Tests nach Mann-Withney untersucht. * p < 0,05, ** p < 0,01
and *** p <0,001.
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klarung fiir das Fehlen juveniler Fische am Standort Eb2 (Geier 1994, Hollert et al. 1999a), der
urspriinglich als Laichrefugium konzipierten Flachwasserzone dienen. Als mogliche Erklarungen
kommen Wasserstandsschwankungen durch vorbeifahrende Neckarschiffe in Frage, die zu einer stén-
digen Remobilisierung von Sedimenten und einem tempordren Trockenfallen der Flachwasserzone
fiihren, so dass z.B. eine Anreicherung leicht austauschbarer Metallbindungsspezies stattfinden kann
(Song & Miiller 1993, Abschnitt 4.5).

Abb. 5.2 zeigt, dass die Rangsummen-basierte Klassifikation eine iibersichtliche Darstellung komp-
lexer Datenmatrices erlaubt, bei der nur wenig Informationen zum Charakter des ermittelten Schadi-
gungspotenzials verloren gehen. Eine Aggregation der Rangsummen-basierten Giiteklassen, die durch
Berechnung des Medians und anderer statistischer Kenngroflen durchgefiihrt wurde, illustriert signi-
fikante Unterschiede zwischen den Referenzstandorten und den kontaminierten Standorten (Abb. 5.3).
Die nur geringen Unterschiede zwischen dem Referenzstandort Fb2 am Forellenbach und dem Re-
generationstandort Fb4 verdeutlichen die weitgehende okologische und dkotoxikologische Regenera-
tion des Forellenbaches im Unterlauf.

Clusteranalyse. Eine Clusteranalyse der Bioassays, chemischen Parameter und dem Saprobienindex
nach der erweiterten Taxaliste identifizierte vier Cluster (A-D), die alle 12 Standorte der Triade ent-
hielten (Abb. 5.4). Cluster C fasst die FlieBgewisserstandorte mit einer geringen dkotoxikologischen
Belastung zusammen und beinhaltet daher die Referenzstandorte Fb2, Mb1, Ebl und den Regenera-
tionsstandort Fb4. Die anderen Cluster beinhalten Probennahmestellen mit einem groBeren Belas-
tungspotenzial. Der Referenzstandort Hil ist in einem eigenen Cluster mit den anderen Standorten des
Elsenzgebietes gruppiert. Die relativ hohe Belastung des Referenzstandortes Hil konnte auf die inten-
sive Landwirtschaft oder den hohen Abwasseranteil im gesamten Einzugsgebiet der Elsenz zuriick-
zufiihren sein. Die Verteilung der kontaminierten Standorte in die Cluster ist eindeutig durch die geo-
logische Situation im Einzugsgebiet beeinflusst: Alle kontaminierten Sandsteinstandorte (Fbl, Fblb,
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Abb. 5.4. Clusteranalyse (Complete Linkage, Euklidische Distanzen) der Befunde aus Bioassays, chemischen
Analysen und /n situ- Untersuchungen aller beprobten Standorte.
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F3) und alle Loss-dominierten Standorte (Ell, El2, Hil, Eb2) sind in einem Cluster gruppiert. Im
Gegensatz dazu wurde der Unterlauf des Miihlbaches (Mb2) mit seinem gemischten Einzugsgebiet aus
Buntsandstein, alluvialen Sedimenten und Ldss in ein eigenes Cluster gruppiert. Dieser Befund ver-
deutlicht, dass vergleichbare Muster in Clustern in diesem Falle nicht nur vom 6kotoxikologischen
Schéadigungspotenzial alleine abhéngen. Zudem veranschaulicht der Einfluss des Einzugsgebietes auf
die Ergebnisse der Clusteranalyse die Notwendigkeit von flieBgewissertypologischen Klassifikations-
verfahren (Braukmann & Pinter 1997a).

Fuzzy Logic-basiertes Expertensystem. Auf der Basis der Ergebnisse des Rangsummen-basierten
Klassifikationssystems und der Clusteranalyse wurde eine Klassifikation erarbeitet, die die Hohe und
die Belastungsmuster der Standorte moglichst gut représentiert. Diese Klassifikation (Tab. 5.1) wurde
im Programm DataEngine in eine Regelbasis transformiert (Abschnitt 2.7.3), die als Grundlage fiir die
spiteren Berechnungen mit dem Fuzzy Logic-Expertensystem diente. Abb. 5.5 gibt einen Uberblick
iiber die Giiteklassen, die mittels dieses Fuzzy Logic-Expertensystems berechnet wurden. Nicht nur
die Referenzstandorte F2, Mb1, Hil, Ebl, sondern auch der Regenerationsstandort am Forellenbach
(F4) wurden in Klassen mit geringer Belastung eingeteilt. Im Gegensatz dazu wurden alle anderen
Standorte der SQT der Klasse 4 (stark belastet) zugeordnet. Der ausschlieBliche Einsatz von Daten
von Bioassays mit dem Expositionspfad Porenwasser modifizierte die Fuzzy-Klassifikation leicht
(Abb. 5.6): Wihrend die Giiteklassen von zwei Referenzstandorten (F2, Eb1) jeweils um einen Klasse
zunahmen, zeigten die Standorte F3 und Mb1 eine geringere Belastung. Die Befunde veranschau-
lichen, dass Fuzzy Logic-basierte Expertensysteme ein praktikables Hilfsmittel darstellen, die Hohe
und die Verteilung von partikelgebundenen Schadstoffen hinsichtlich verschiedener Expositionspfade
zu untersuchen. Das Verfahren erlaubt genaue Differenzierung in der Entscheidungsfindung, da je-
weils die 6kologisch relevanten Szenarien benutzt werden kdnnen: Der Einsatz von wéssrigen Eluaten
ermoglicht beispielsweise eine Bewertung von Sedimenten vor dem Hintergrund einer Remobili-
sierung wahrend Hochwasserereignissen (Hollert et al. 2000a) oder einer Verklappung von Sedimen-
ten in Fliissen mit einer einhergehenden Oxidation (Burton 1991, Hollert et al. 2000d).

Tab. 5.1. Sedimentklassifikation, die auf Basis der Rangsummen-basierten Bewertungsmethode und der
Clusteranalyse erarbeitet wurde. Die Regeln wurden in linguistische Variablen transformiert und als Basis fiir die
Erarbeitung eines Fuzzy Logic-Expertensystems genutzt.

Giiteklasse Beschreibung
1 (unbelastet) BIO-, SAP- & CHE-Index jeweils < 20 %;
Summe gio, sap, cue < 40 %
2 (gering belastet) BIO-, SAP- & CHE-Index jeweils < 60 %;
Summe gio, sap, cur 40 % <x <110 %
3 (méaBig belastet) Ein Index: 50 % < x < 80 %, iibrige Parameter jeweils < 80 %),
Minimum BIO, SAP, CHE > 20 % und Summe BIO, SAP, CHE <190 %
4 (stark belastet) BIO-, SAP- oder CHE-Index > 80 %;

Minimum BIO, SAP, CHE > 40 %; Summe BIO, SAP, CHE > 180 %

Der Index BIO basiert auf den Ergebnissen der In vitro-Bioassays und wurde wihrend den Berechnungen variiert, um eine
Einsicht in den Charakter des Schadstoffpotenzials zu erhalten. SAP: Saprobienindex nach der erweiterten Taxaliste (LAWA
1998), CHE: Chemischer Index, der aus 26 chemischen und limnochemischen Parametern berechnet wurde.
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Ecotoxicological

Quality class
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Abb. 5.5. Klassifikation der SQT-Standorte mit einem Fuzzy Logic-Expertensystem. Die Berech-
nungen wurden mit dem Index BIO mit Ergebnissen aus Bioassays durchgefiihrt (Natives Sediment.
Arthrobacter globiformis, Porenwasser: Danio rerio und RTG-2-Zellen, Extrakt: Danio rerio, RTG-
2-Zellen, Arthrobacter globiformis, EROD-Induktion in embryonaler Hiihnerleberkultur), der Index
CHE bestand aus 26 chemischen Parametern und SAP stellt das Ergebnis des Saprobienindex dar.
Die Referenzstandorte sind als helle Balken dargestellt. Der Referenzstandort F2 wurde in die Klasse
1 eingeordnet, die anderen Referenzstandorte in die Klasse 2. Im Gegensatz dazu wurden alle anderen
Standorte auler F4 als stark belastet identifiziert.

Quality class

Ecotoxicological

<&V O E &\\& D d S

Abb. 5.6. Klassifikation der SQT-Standorte mit einem Fuzzy Logic-Expertensystem. Im Gegensatz zur
vorhergehenden Abbildung wurde der Index BIO nur aus Bioassays mit dem Expositionspfad Poren-
wasser berechnet: Arthrobacter globiformis, Danio rerio sowie RTG-2-Zellen mit und ohne S9. Im
Vergleich zu Abb. 5.5 verschlechterte sich die Giiteklasse von 2 Standorten (F2, Ebl) um jeweils 1
Stufe und das Schédigungspotenzial von den Standorten F3, F4 and Mb2 verringerte sich signifikant.
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Hasse-Diagramm-Technik. Fine Ranganalyse von 27 Untersuchungsparametern der SQT mit der
Hasse-Diagramm-Technik ergab ein Diagramm mit einer sogenannten Antikette. Dieser Befund
verdeutlicht, dass die Standorte keine Ubereinstimmungen beim Ranking ergaben, und daher die
Individualitét der Standorte liberreprisentiert wurde. Mit Hilfe einer nachfolgenden Sensitivitdtsana-
lyse wurde die Informationsbasis schrittweise verringert, um die Redundanz der Parameter zu redu-
zieren. Die Reduktion durch die Sensitivitdtsanalyse resultierte in einer deutlichen horizontalen und
vertikalen Differenzierung der berechneten Hasse-Diagramme (Abb. 5.7). Mit Hilfe der Hasse-Dia-
gramm-Technik ergab sich folgendes Ranking der Standorte nach zunehmender Skotoxikologischer
Belastung: F4 <F2, Mbl, Hil, Ebl <F1, Flb, F3, Mb2, Ell, EI2, Eb2.

Die Befunde verdeutlichen, dass mit der Hasse-Diagramm-Technik eine Klassifikation der Belas-
tungen erreicht werden kann. Da die Hasse-Diagramm-Technik die Befunde unabhéngig von statis-
tischen Unterschieden in den Proben berechnet, kann das resultierende Diagramm mitunter sehr komp-
lex werden (Briiggemann et al. 1998, Gratzer & Ahlf 1999a). Eine Mdoglichkeit, einfacher zu interpre-
tierende Hasse-Diagramme zu erhalten, stellt die Fuzzy Logic-basierte Clusteranalyse dar. Ein Hasse-
Diagramm, das nach einer Fuzzy-Clusterung erhalten wurde, ist in Abb. 5.8 dargestellt. Im Gegensatz
zu Abb. 5.7 sind die Standorte F2, F4 und Ebl, F1 und F1b sowie Mb2, El1, EI2 und Eb2 in sogenann-
ten Aquivalentklassen aggregiert, die jeweils durch vergleichbare Hohe und Muster in ihrer dkotoxi-
kologischen Belastung charakterisiert sind. Zusammengefasst kann die Hasse-Diagramm-Technik,
insbesondere in Kombination mit vorausgegangener Fuzzy-Clusterung als ein praktikables Hilfsmittel
zur Visualisierung von Ranking-Analysen und Klassifikation von Daten einer SQT hinsichtlich ihrer
okotoxikologischen Belastung aufgefasst werden (Pudenz et al. 2000).

cotoxicological

Used attributes: 1, 2, 3,4,5,7, 8
(Gaps: max)

Classifications: none

Equivalent objects: none

17]
Solid phase: Arthrobacter globiformis
Pore water: Danio

Extract: RTG-2 w S9, Danio, EROD
Sum EPA PAHs
Saprobic index

Abb. 5.7. Hasse-Diagramm, das nach der Reduktion der Informationsbasis auf die folgenden Parameter be-
rechnet wurde: Natives Sediment: Arthrobacter globiformis, Porenwasser: Danio rerio, Extrakt: Danio rerio,
RTG-2-Zellen mit S9, EROD-Induktion in embryonaler Hiihnerleberkultur, Summe der prioritdren PAHs nach
der amerikanischen Umweltbehorde (EPA) und Saprobienindex. Dunkle Symbole reprisentieren Referenzstand-
orte der SQT, F4 ist der Regenrationsstandort des Forellenbachs. Zur Leseweise der Hasse-Diagramm siehe Abb.
2.15.
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Ecotoxicological

{F2, F4, Eb1} Extract: EROD and RTG-2 w S9

Sum EPA PAHs

Abb. 5.8. Hasse-Diagramm nach einer Fuzzy-Clusteranalyse, um Standorte mit vergleichbarer Hohe und Muster
der Okotoxikologischen Belastung zu identifizieren. Wahrend bei der vorhergehenden Graphik das Hasse-
Diagramm durch nicht vergleichbare Standorte charakterisiert war, resultieren aus der Kombination von Fuzzy-
Clusterung und Hasse-Diagramm-Technik sogenannte nicht-triviale Cluster, die mehr als ein Objekt beinhalten
und beziiglich der Belastungshohe und des Belastungsmusters vergleichbar sind. So zeigt beispielsweise der
nicht-triviale Cluster {Mb2, Elsl, Els2, Eb2} an, dass diese Standorte ein gleiches Schadigungspotenzial beziig-
lich EROD-Induktion, Cytotoxizitdt im Ansatz mit S9 und der Summe der PAHs besitzen.

Ausblick

Analog zu den Studien von Carr et al. (1996b), Chapman (2000), Chapman et al. (1992), DelValls et
al. (1998c) und Pascoe et al. (1994) konnte auch in dieser Arbeit gezeigt werden, dass mit Hilfe des
SQT-Konzeptes FlieBgewasserstandorte hinsichtlich ihrer Schadstoff-induzierten Degradation klassi-
fiziert werden konnen. Solch eine Klassifikation wére ohne den integrierten Einsatz aller drei Kompo-
nenten der Triade nicht mdglich gewesen.

Die Anwendung verschiedener statistischer Bewertungsmethoden, die in dieser Studie eingesetzt wur-
den, zeigte eine starke dkotoxikologische Belastung fiir einige der untersuchten FlieBgewasserstand-
orte im Einzugsgebiet des Neckars. Im Hinblick auf eine Identifizierung und Eliminierung von Schad-
stoffemittenten besitzt die Untersuchung von FlieBgewdssern kleiner und mittlerer Einzugsgebiete
offensichtlich eine groBe Relevanz, zumal hier Emissionsquellen leichter identifiziert werden und mit
einer Toxicity Reduction Evaluation (TRE) eliminiert werden konnten (EPA 1999).

Die Befunde dieser Studie dokumentieren die Vor- und Nachteile der eingesetzten statistischen Me-
thoden fiir die Aggregation und Bewertung von umfangreichen Datensétzen. Die Rangsummen-basier-
te Klassifikation und die Hasse-Diagramm-Technik erwiesen sich als geeignet, um einen umfassenden
Uberblick iiber die Hohe und die Muster der dkotoxikologischen Belastung zu erhalten (Briiggemann
et al. 1994, Canfield et al. 1994, Pudenz et al. 2000). Es wird zugleich offensichtlich, dass fiir die
Durchfithrung und die Interpretation der Daten aus diesen Bewertungsmethoden ein umfangreiches
Expertenwissen bendtigt wird, so dass die Methoden nur eingeschrinkt von Behorden fiir Entschei-
dungsfindungen in Umweltfragen eingesetzt werden konnen. Im Gegensatz dazu konnte mit der Fuzzy
Logic ein ortsspezifisches Expertensystem fiir die Bewertung der 6kotoxikologischen Belastung er-
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arbeitet werden und zudem — {iber den Vergleich verschiedener Expositionspfade — ein Einblick in die
Muster des Schadigungspotenzials erhalten werden.

Bisher war die Einbeziehung von Expertenwissen bei Entscheidungsfindungen im Uberschneidungs-
bereich zwischen Umweltwissenschaften und Politik und Behorden oftmals mit einer gewissen Sub-
jektivitiat verbunden. Wihrend bei kleinen, iiberschaubaren Fragestellungen Begriffe aus dem alltig-
lichen Sprachgebrauch fiir die Beschreibung von Sachverhalten oftmals eingesetzt wurden und dort
aufgrund einer hinreichenden Uberpriifbarkeit sicherlich ihre Berechtigung haben, sind Werteskalen
und Klassifikationssysteme bei grofleren Fragestellungen zum Teil dem Vorwurf der Subjektivitét aus-
gesetzt, da Wissenschaftler zu einer personlichen Einschidtzung gezwungen werden (Steinberg 1999).
Dieser Sachverhalt spiegelt sich auch in allgemein akzeptierten Klassifikationssystemen, wie etwa
dem Saprobiensystem wider. Die bundesdeutschen Gewdéssergiliteklassen sind letztendlich fuzzy sets;
es sind Kategorien wie ,,gering oder miflig belastet®, die sich aus dem menschlichen Sprachgebrauch
und Denken ableiten und oftmals numerisch nur schwer zu fassen sind (vgl. Steinberg 1999). Wahrend
bei einem altbekannten System wie dem Saprobiensystem solche fuzzy sets auf eine groe Akzeptanz
stoBBen, scheuen sich Wissenschaftler bei neueren Forschungsaspekten wie etwa Genotoxizitit und
endokriner Belastung, moglicherweise aufgrund des Vorwurfes einer zu geringen quantitativen Ab-
sicherung, ihre qualitativen Beobachtungen fir umweltpolitische Entscheidungsfindungen zur Verfii-
gung zu stellen. Fuzzy Logic-basierte Verfahren kdnnten in Zukunft als Bindeglied zwischen For-
schung und Entscheidungstragern fungieren, da mit Ihrer Hilfe im umgangssprachlichen Sprachge-
brauch formulierte wissenschaftliche Beobachtungen in numerische Daten transformiert werden kon-
nen (Salski et al. 1996, Salski & Kandzia 1996, Urbanski 1999, Zimmermann et al. 1995). Ein groB3er
Vorteil einer Fuzzy Logic-Klassifikation ist, dass sie nach der Erarbeitung durch Experten auch von
Nicht-Experten zur Bewertung von Datensédtzen angewendet werden kann und sich die Ergebnisse
einfach interpretieren lassen (Heise et al. 2000). Fuzzy Logic-basierte Expertensysteme besitzen nicht
nur ein grofes Potenzial flir die Bewertung von ortsabhéngigen Datensédtzen, sondern auch fiir die Ent-
wicklung von ortsunabhingigen Klassifikationssystemen (Heise et al. 2000), die mittel- bis langfristig
aus einer Synthese einzelner integrierter Untersuchungen erarbeitet werden sollten.

Der signifikante Einfluss des geologischen Charakters des Einzugsgebietes auf die Befunde der Triade
(Abschnitte 4.5, 4.6. und 4.7) und auf die hier dargestellte Klassifikation verdeutlicht, dass integrierte
Klassifikationssysteme fiir FlieBgewdsser unbedingt flieBgewadssertypologisch konzipiert sein sollten.
Wihrend sich diese Erkenntnis bei limnologisch orientierten Untersuchungen weitgehend durchsetzen
konnte (Braukmann & Pinter 1997a), dominieren bei Sedimenten nach wie vor undifferenzierte Unter-
suchungs- und Bewertungskonzepte (BfG 2000, Gratzer & Ahlf 1999a, Rechenberg 2000, Zipperle &
Deventer 2000).
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6

Wirkungsbezogene Identifizierung cytotoxischer, mutagener und
Dioxin-dhnlicher Inhaltsstoffe — Fallbeispiel eines Sedimentes nach

einer Klaranlageneinleitung am Forellenbach

Zusammenfassung. Um die chemische Identitdit der Substanzen ndher zu identifizieren, die im
Sediment des Forellenbaches nach der Kliranlageneinleitung fiir das hohe mutagene und
dioxin-dhnliche Schidigungspotenzial verantwortlich sind, wurde in dieser Teilstudie in Ko-
operation mit Dr. Brack (Umweltforschungszentrum, Leipzig) eine komplexe Bioassay-diri-
gierte Fraktionierung (Alumina-Sdulenchromatographie, Normalphasen- und Umkehrphasen-
HPLC) durchgefiihrt. Neben den lipophileren Schadstoffen wurde ein Schwerpunkt auf die
Untersuchung der polareren Inhaltsstoffe gelegt. Die Fraktionen wurden mit den biologischen
Endpunkten Cytotoxizitdit im akuten Zelltest mit RTG-2-Zellen, Genotoxizitit im Comet-Assay
mit RTG-2-Zellen, Mutagenitdit im Ames-Test mit dem Stamm TA 98 und dioxin-dhnlicher
Wirksamkeit im EROD-Assay mit der Zellline RTL-WI untersucht. Teilproben mit hohem
Schddigungspotenzial im Biotest wurden jeweils mit komplexeren Verfahren weiterfraktioniert
und mit Gaschromatographie/Massenselektiver Detektion (GC/MSD) chemisch-analytisch
untersucht, um die biologisch wirksamen Substanzen zu identifizieren.

o FEs konnte gezeigt werden, dass eine Alumina-Fraktionierung die sehr polaren
cytotoxischen Substanzen irreversibel an dem Adsorbens adsorbierte und so zu einer
Aufreinigung der Probe fiihrte. Die Fraktionen der unpolaren Aromaten (F2) und der
polareren dissoziierten Verbindungen (F3) konnten als Haupttriger der verbleiben-
den Cytotoxizitdt identifiziert werden.

o [m Comet-Assay und im Ames-Test mit dem Stamm TA9S konnten in den Fraktionen
F2 und F3 eine hohe gentoxische Wirksamkeit nachgewiesen werden. Mit Hilfe von
mehreren hintereinandergeschalteten HPLC-Fraktionierungen der Teilprobe F2
konnten in der Fraktion F2.8.7 (Induktionsfaktor von 10 im Ames-Test) PAHs der
Molekulargewichte 264 und 266 identifiziert werden, fiir die bisher nur wenige bio-
logische Wirkdaten vorliegen. Eine Fraktionierung der Teilprobe F2.7, in der auch
Benz[a]pyren eluierte, konnte im Ansatz mit 89 die Mutagenitdt der Gesamtprobe auf
eine einzige Teilprobe (F2.7.8) zuriickfiihren. Ein grofSer Anteil der mutagenen Aktivi-
tit der polareren Inhaltsstoffe (F3) ging von Substanzen aus, die in der Teilprobe
F3.4.4 eluierten und keiner Aktivierung durch das P450-System benotigten. Obwohl in
der Probe F3.4.4 einige Peaks mit dem GC/MSD nachgewiesen werden konnten,
liefsen sich diese bisher keiner bekannten Verbindung zuordnen.

o Wihrend bei der Untersuchung der Primdrfraktionen das héchste dioxin-dhnliche
Potenzial erwartungsgemdp fiir die Fraktion mit den aromatischen Verbindungen (F2)
detektiert werden konnte, bewirkten auch die polareren nicht-dissoziierten Ver-
bindungen (F3) eine deutliche EROD-Induktion. Eine Subfraktionierung der Fraktion
F2 ergab, dass mono- und diaromatische Verbindungen (PCDDs/Fs, PCBs, PCNs),
die als die klassischen EROD-Induktoren gelten, keinen signifikanten Beitrag zur
dioxin-dhnlichen Wirksamkeit der Ausgangsfraktion lieferten. Vielmehr konnte gezeigt
werden, dass die Teilfraktion F2.6 die EROD-Induktion der Ausgangsfraktion zu 70 %
erklirte. Hier lieffen sich als dominante Verbindungen die PAHs Triphenylen,
Benz(a)anthracen, Chrysen und zahlreiche ihrer Methyl- und Dimethylderivate identi-
fizieren.+
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Einleitung

Ziel von Bioassay-dirigierten Fraktionierungen ist es, die biologisch wirksamen Substanzen (Sub-
stanzklassen) zu ermitteln. Hierzu werden die Umweltproben fraktioniert und im Bioassay getestet.
Nur biologisch aktive Fraktionen werden einer weiteren chemischen Analytik unterzogen.

In dieser Teilstudie soll das hochbelastete Sediment des Forellenbaches nach der Kldranlageneinlei-
tung (Fbl) — fiir das ein hohes dioxin-dhnliches Schadigungspotenzial (Abschnitt 4.7.9) und nach einer
Fliissig/Fliissig-Extraktion eine hohe Mutagenitét (Abschnitt 4.7.7) nachgewiesen werden konnte — mit
Hilfe einer Biotest-geleiteten Fraktionierung detaillierter untersucht werden. Dazu wurde von Herrn
Dr. Brack und Herrn Dipl. Chem. Kind (Umweltforschungszentrum Leipzig/Halle) komplexe Fraktio-
nierungen mit Alumina-S&ulenchromatographie, Normalphasen- und Umkehrphasen-HPLC (High
Performance Liquid Chromatography) durchgefiihrt. Die Fraktionen wurden mit den biologischen
Endpunkten Cytotoxizitit im akuten Zelltest mit RTG-2-Zellen, Genotoxizitit im Comet-Assay mit
RTG-2-Zellen, Mutagenitit im Ames-Test mit dem Stamm TA 98 und dioxin-dhnlicher Wirksamkeit
im EROD-Assay mit der permanenten Zellline RTL-W1 aus der Regenbogenforelle untersucht. Die
Messungen zur dioxin-dhnlichen Wirksamkeit wurden am Umweltforschungszentrum Leipzig durch-
gefiihrt und von Herrn Dr. Brack freundlicherweise zur Verfligung gestellt.

Chromatographische Auftrennungen von Extrakten wurden insbesondere fiir gentoxische Biotests
mehrfach angewendet; Grifoll et al. (1990) verwendeten dazu Aluminiumoxid-Sdulen, West et al.
(1986) Aluminiumoxid-Saulen in Verbindung mit Normalphasen-HPLC, Jarvis et al. (1996) eine Sili-
cagel-Fraktionierung, Braunbeck et al. (1997b), Erdinger et al. (1997), Hollert & Braunbeck (1997),
Hollert et al. (1998a), Samoiloff et al. (1983) eine Florisil®-Fraktionierung, Fernandéz et al. (1992)
eine Kombination aus Gelpermeationschromatographie, Normalphasen-HPLC und Umkehrphasen-
HPLC sowie Maruoka et al. (1986) eine Diinnschichtchromatographie (TLC) mit anschlieBender
HPLC-Auftrennung. Zum Nachweis der dioxin-ghnlichen Wirksamkeit wurden Extrakte von Umwel-
tproben mehrfach mit S&dulenchromatographie beziehungsweise HPLC aufgetrennt und in permanen-
ten Zellkulturen mit den Zelllinien RTL-W1 (Brack et al. 1999b, 2000) und H4IIE-luc (Hilscherova et
al. 2000, Khim et al. 1999b, c¢) oder in embryonaler Hithnerleberkultur untersucht (Brunstrém et al.
1992, Engwall et al. 1994, 1996, 1997a, b, 1998a, Norrgren et al. 1998). Zur Identifizierung akut
toxischer Substanzen haben Ho & Quinn (1993b) eine Fliissig/Fliissig-Extraktion und Reemtsma et al.
(1999) eine HPLC-Fraktionierung mit dem Endpunkt Microtox-Assay durchgefiihrt, Galassi & Ben-
fenati (2000) untersuchten die Toxizitdit von HPLC-Extrakten mit Daphnia magna, Cytotoxizitétstests
mit RTG-2-Zellen wurden mit HPLC-Extrakten von Abwasserproben (Castano et al. 1994) und Frak-
tionen einer Florisil®-Trennung von Schwebstoffextrakten (Braunbeck et al. 1997b, Hollert & Braun-
beck 1997) untersucht. Brack et al. (1998, 1999b) kombinierten eine Alumina- und HPLC-Fraktionie-
rung von Sedimentextrakten mit einer Biotestbatterie aus Vibrio fischeri, Daphnia magna, dem Algen-
hemmtest mit Scenedesmus vacuolatus und dem Cytotoxizititstest mit der Zelllinie RTG-2.

Cytotoxische Wirkung

Eine Untersuchung der cytotoxischen Wirksamkeit der Priméarfraktionen einer Alumina-Fraktionie-
rung (F1-F4alk), der Mischung aller Fraktionen (Fx) und des Ausgangsextraktes der Fraktionierung
(Fo, Losungsmittel Dichlormethan) ist in Abb. 6.1 dargestellt. Die unpolaren Aromaten (F2) und die
polareren nicht-dissoziierten Verbindungen (F3) erklédren einen betridchtlichen Anteil der cytotoxisch-
en Wirkung des Ausgangsextraktes. Wéhrend beim Gesamtextrakt der Ansatz ohne S9 etwas toxischer
wirkte, toxifizierte die S9-Supplementierung die Fraktionen F2 und F3 deutlich. Somit konnte in
beiden Teilfraktionen die Dominanz solcher Substanzgruppen nachgewiesen werden, die erst durch
den biotransformationskompetenten S9-Mix toxifiziert werden. Die geringere Cytotoxizitit der
Mischung aller Teilfraktionen Fx im Vergleich zum Ausgangsextrakt und die relative Dominanz der
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S9-abhéngigen Cytotoxizitdt in Fx zeigen, dass die Alumina-Fraktionierung zu einer Aufreinigung des
Gesamtextraktes gefiihrt hat. Offensichtlich lieen sich die polareren cytotoxischen Verbindungen, die
fir einen Grof3teil der Toxizitit des Gesamtextraktes im Ansatz ohne S9 verantwortlich waren, mit den
eingesetzten Losungsmitteln nicht von der Alumina-Séule eluieren.

Da das cytotoxische Schadigungspotenzial des Forellenbachsediments nach der Kliaranlageneinleitung
im Vergleich zu den anderen untersuchten Standorten der Triade eine geringere Hohe besal3 (Ab-
schnitt 4.7.4), wurde die Auftrennung dieses Extraktes hinsichtlich der cytotoxischen Wirksamkeit
nicht weiter fortgefiihrt.

100

200

300

Increasing toxici>

NRso [mg sediment / ml medium]

NRs, > 400

Abb. 6.1. Cytotoxizitdt der Primérfraktionen (F1-F4alk), der Mischung aller Fraktionen (Fx) und des Ge-
samtextraktes des Sedimentes am Forellenbach nach der Klédranlageneinleitung. Als Hochstkonzentration im
Neutralrottest wurde 400 mg Sedimentdquivalent pro ml Medium eingesetzt; w S9 und w/o S9: mit und ohne S9-
Supplementierung.

Gentoxische Wirkung

Wihrend fiir ein acetonisches Extrakt des Forellenbachsedimentes nach der Kldranlageneinleitung
(Standort Fbl) keine Genotoxizitdt im Comet-Assay detektiert werden konnte (Abschnitt 4.7.6),
wirkte das Gesamtextrakt mit dem Losungsmittel Dichlormethan nach einer Schwefelentfernung mit
aktiviertem Kupfer nur in hohen Konzentrationen cytotoxisch und induzierte bei 25 und 50 mg
Sedimentdquivalente pro ml Testmedium eine signifikante Genotoxizitdt mit Induktionsfaktoren bis zu
7,4 (Abb. 6.2). Das Dichlormethan-Extrakt wurde mit Hilfe einer sdulenchromatische Auftrennung mit
Aluminiumoxid-Séule in 5 Fraktionen mit zunehmender Polaritit sequenziert, um eine Identifizierung
der gentoxischen Substanzgruppen zu erhalten.
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Im Comet-Assay mit der permanenten Zelllinie RTG-2 konnte fiir die Fraktionen F1 (Aliphaten), F2
(unpolare Aromaten) und F3 (polarere nicht dissoziierte Verbindungen) eine signifikante gentoxische
Wirksamkeit mit Induktionsfaktoren bis zu 5,8 nachgewiesen werden. Das hochste Schidigungspoten-
zial besaBlen die Fraktionen F2 und F3, die auch bei der geringsten untersuchten Konzentration von
100 mg/ml noch deutlich gentoxisch wirkten, wogegen fiir die Fraktion F1 bei 100 mg/ml keine signi-
fikante Genotoxizitdt mehr nachgewiesen werden konnte. Von den acidischen und alkalischen polaren
Verbindungen (F4ac und F4alk) ging keine signifikante Genotoxizitdt aus. Eine Mischung aller Sub-
fraktionen (MFx) zeigte ein leicht u-formige Dosis-Wirkungsbeziehung mit einer maximalen Induk-
tion von 5,8 bei der Konzentration 50 mg/ml. Die u-férmige Kurve verdeutlicht die Uberlagerung der
gentoxischen durch eine cytotoxische Wirkung (vergleiche Abschnitt 4.7.6). Ein Vergleich des Ge-
samtextraktes mit der Mischung aller Teilfraktionen MFx zeigt, dass die Aluminiumoxid-Fraktio-
nierung wie ein Clean-up der Probe gewirkt und zu einer Abtrennung cytotoxischer Substanzen ge-
fithrt hat.

Die Resultate der Alumina-Fraktionierung in Comet-Assay korrelieren sehr gut mit denen des Ames-
Tests. Sie zeigen, dass der Comet-Assay als Endpunkt fiir Bioassay-dirigierte Fraktionierungen sehr
gut geeignet ist. Ein Vorteil des Comet-Assays gegeniiber dem Ames-Test ist, dass er etwa 90 %
weniger Probenvolumen benétigt und so insbesondere fiir die Bioassay-dirigierte Fraktionierung von
Wasserextrakten geeignet ist, bei denen oftmals nur geringe Probenvolumina zur Verfiigung stehen.
Aufgrund der groBeren Probenkapazitit und der hoheren Relevanz des Endpunktes Mutagenitét
gegeniiber der Genotoxizitdt im Comet-Assay wurde fiir die weiteren Fraktionierungen nur noch der
Ames-Test als Untersuchungsendpunkt verwendet.
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Abb. 6.2. Gentoxische Wirkung der Fraktionen einer biotestgeleiteten Se-
quenzzierung eines Sedimentextraktes des Forellenbaches nach der Kléran-
lageneinleitung mit Aluminiumoxid-Saulenchromatographie im Comet-
Assay mit RTG-2-Zellen ohne S9-Supplementierung. Die Genotoxizitét ist
in der Einheit mg extrahiertes Sedimenttrockengewicht pro ml Testansatz als
Tail moment (von jeweils 100 Zellen) und als Induktionsfaktor angegeben.
Die mit * markierten Konzentrationen bewirkten eine signifikante Geno-
toxizitit (Dunnett-Test mit p < 0,05), nd: nicht untersucht.
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Mutagene Wirkung

Aluminiumoxid-Fraktionierung. Abb. 6.3 gibt einen Uberblick iiber die Mutagenitit der Alumina-
Fraktionen im Ames-Test mit dem Stamm TA 98. Wahrend beim Extrakt eine bakterientoxische
Wirkung die mutagene iiberlagerte (Zeiger & Pagano 1984), konnte fiir die Mischung aller Fraktionen
(MFx) im Ansatz mit und ohne S9-Supplementierung eine deutliche Mutagenitdt mit Induktionsfak-
toren bis zu liber 3 nachgewiesen werden. Die Teilfraktionen F2 (unpolare Aromaten) und F3 (pola-
rere, nicht-dissoziierte Verbindungen) konnten fiir den Grofteil der Mutagenitét verantwortlich ge-
macht werden, so dass nur diese Teilproben weiter untersucht wurden.

200 -
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Abb. 6.3. Mutagenitit der Fraktionen einer Biotest-geleiteten Fraktionierung eines Sedimentextraktes
des Forellenbaches nach der Kliranlageneinleitung mit Alumina-S&ulenchromatographie im Ames-Test,
Stamm TA 98 mit (w S9) und ohne (w/o S9) S9-Supplementierung. Die Mutagenitit ist als Revertanten
pro Ames-Platte in der Einheit mg extrahiertes Sedimenttrockengewicht pro Ames-Platte (SEq/plate)
angegeben. Die mit * markierten Konzentrationen bewirkten eine signifikante Mutagenitdt (Dunnett-
Test mit p < 0,05). Extract = Gesamtextrakt nach Schwefelentfernung, F1-F4alk = Einzelfraktionen,
MFx = Summe der Fraktionen F1-F4alk.

HPLC-Fraktionierung der Unterprobe F2 (unpolare Aromaten). Abb. 6.4. zeigt die Mutagenitit
der Teilfraktionen einer Auftrennung der Fraktion F2 mit unpolaren Aromaten nach Aromatizitit. Da
diese Fraktionierungstechnik zuvor mit Standardsubstanzen validiert wurde (Brack et al. 2001a), kann
jeder Fraktion eine Beispielsubstanz zugeordnet werden, die aufgrund ihrer Aromatizitét (Anzahl der
C-Atome mit delokalisierten n-Elektronensystemen) in dieser Fraktion eluieren wiirde. Die Beispiel-
substanzen miissen aber nicht zwangsldufig fiir die mutagene Wirkung in der jeweiligen Fraktion ver-
antwortlich sein. Wéahrend im Ansatz ohne S9-Supplementierung nur die Fraktion F2.8 mutagen wirk-
te, die als Beispielsubstanz Perylen mit einem Molekulargewicht (MG) von 252 enthielt, induzierten
im Ansatz mit S9-Supplementierung die Fraktionen F2.6 (Chrysen, MG 228), F2.7 (Benzo[a]pyren,
MG 252), F2.8 (Perylen, MG 252), F2.9 (Anthranen, MG 276) und F2.10 (gro8ere PAHs, MG > 276)
eine deutliche Mutagenitét mit Induktionsfaktoren iiber 2.
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Abb. 6.4. Mutagenitit der Fraktionen einer Biotest-geleiteten Fraktionierung der Aluminafraktion F2 mit
HPLC. Die mit * markierten Konzentrationen bewirkten eine signifikante Mutagenitit (Dunnett-Test mit
p <0,05). F2 = Aluminafraktion F2, F2.1-F2.10 = Einzelfraktionen, MF2x = Summe der Fraktionen F2.1-
F2.10.

Um die mutagenen Inhaltsstoffe in den jeweiligen Teilfraktionen zu identifizieren, wurden weitere
HPLC-Fraktionierungen der Fraktionen F2.6, F2.7 und F2.8 peakorientiert durchgefiihrt (Abschnitt
2.2.6) und im Ames-Test untersucht. Fiir die Unterproben der Fraktion F2.6 lieB sich keine deutliche
Mutagenitit nachweisen. Im Gegensatz dazu konnte mittels einer weiteren HPLC-Sequenzierung der
Probe F2.7 gezeigt werden, dass der Grofiteil der Wirkung im Ansatz mit S9-Mix auf eine einzige
Fraktion (F2.7.8 mit Induktionsfaktoren bis zu 5,9) zuriickgefiihrt werden kann. Ein besonderer
Schwerpunkt wurde bei den nachfolgenden Untersuchungen auf die Fraktion F2.8 gelegt, da diese
Fraktion unabhéngig von exogener Biotransformierung mutagen wirkte.

Abb. 6.5 zeigt die Mutagenitit dieser HPLC-Fraktionierung im Ames Test. Im Ansatz mit S9 konnte
die hohe Mutagenitit der Summe aller Fraktionen (MF2.8x) auf die Teilfraktion F2.8.7 zuriickgefiihrt
werden, die einen Induktionsfaktor von 10 (!) bewirkte.

Im Ansatz ohne S9 wirkten mehrere Teilfraktionen (F2.8.4-F2.8.8) deutlich mutagen, wobei insgesamt
niedrigere Induktionsfaktoren als im Ansatz mit S9 nachgewiesen werden konnten. In der Fraktion
F2.8.7 konnte somit eine Substanz, bzw. Substanzklasse detektiert werden, die erst nach exogener
Metabolisierung stark mutagen wirkte. Nachfolgende chemische Analyen dieser Fraktion im GC/MS
ergaben eine Dominanz von PAHs der Molekulargewichte 264 und 266, fiir die bisher nur wenige bio-
logische Wirkdaten vorliegen. Dieser Befund zeigt, dass mittels bioassay-gesteuerter Fraktionierung
auch toxisch wirkende Substanzen detektiert werden kdnnen, die bei einer reinen chemischen Analytik
nicht weiter aufgefallen wéren.
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Abb. 6.5. Mutagenitdt der Fraktionen einer Biotest-geleiteten Fraktionierung der HPLC-Fraktion F2.8. Die
mit * markierten Konzentrationen bewirkten eine signifikante Mutagenitdt (Dunnett-Test mit p < 0,05). F2.8
= Ausgangsfraktion, F2.8.1-F2.8.9 = Einzelfraktionen, MF2.8x = Summe der Fraktionen F2.8.1-F2.8.9
Konzentrationen bei F2.8: 62,5 mg, 250 mg und 1000 mg (SEq pro Platte).

HPLC-Fraktionierung der Unterprobe F3 (polarere Verbindungen ). Abb. 6.6 zeigt die Mutageni-
tit der Teilfraktionen einer peakorientierten HPLC-Auftrennung der Fraktion F3 mit polareren nicht
dissoziieren Verbindungen (Abschnitt 2.2.6) im Ames-Test Stamm TA 98. Wihrend im Ansatz ohne
S9 die Mutagenitét der Fraktion F3 auf die Teilproben F3.4, F3.5 und F3.6 zuriickgefiihrt werden
konnte, konnte im Ansatz mit S9 ein sprunghafter Anstieg der mutagenen Wirkung der Teilprobe F3.4
(Induktionsfaktor 7,0) gegeniiber der urspriinglichen Probe F3 (Induktionsfaktor 2,3) nachgewiesen
werden.

Aufgrund der hohen Aktivitit der Teilprobe F3.4 wurde diese einer weiteren HPLC-Fraktionierung
unterzogen. Beim Ansatz mit S9 konnte weder in den Teilproben noch in der Summe der Fraktionen
eine signifikante Mutagenitit festgestellt werden. Somit scheinen die Substanzen, die im Extrakt F3.4
fiir die deutliche mutagene Wirkung im Ansatz mit S9 verantwortlich waren, bei der weiteren Fraktio-
nierung an der HPLC-Séule adsorbiert und durch die sequenzielle Elution nicht mehr desorbiert wor-
den zu sein. Im Gegensatz dazu konnten im Ansatz ohne S9-Supplementierung 41 % der Mutagenitit
der Ausgangsfraktion F3.4 auf die Teilprobe F3.4.4 zurlickgefiihrt werden (Abb. 6.7).

Somit geht ein groBer Anteil der mutagenen Aktivitét der polareren Inhaltsstoffe von Substanzen aus,
die in der Teilprobe F3.4.4 eluieren und keiner Aktivierung durch das P450-System bendtigen.
Obwohl in der Probe F3.4.4 einige Peaks im GC/MSD (Gaschromatographie mit massenselektiver
Detektion) nachgewiesen werden konnten, lieen sich diese und damit die chemische Identitit der
Substanzen mit Hilfe der Spektrenbibliothek nicht ndher identifizieren (personliche Mitteilung Dr.
Brack, Umweltforschungszentrum Leipzig/Halle).
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Abb. 6.6 Mutagenitdt der Fraktionen einer biotestgeleiteten Fraktionierung der Aluminafraktion F3 mit
HPLC. Die mit * markierten Konzentrationen bewirkten eine signifikante Mutagenitit (Dunnett-Test mit
p < 0,05). F3 = Aluminafraktion F3, F3.1-F3.6 = Einzelfraktionen, MF3x = Summe der Fraktionen F3.1-
F3.6. Konzentrationen bei F3: 62,5 mg, 250 mg und 1000 mg (SEq pro Platte).
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Abb. 6.7 Dosis-Wirkungsbeziehungen fiir die HPLC-Fraktionen F3.4 und 3.4.4 im Ames-Test ohne S9
(W/o S9). Es ist zu erkennen, dass F3.4.4 etwa 41 % der gesamten Mutagenitit der Ausgangsfraktion F3.4
bewirkt.
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Untersuchungen zur dioxin-ihnlichen Wirksamkeit

Eine Untersuchung eines Dichlormethan-Extraktes des Sedimentes vom Forellenbach nach der Klér-
anlageneinleitung im EROD-Assay mit der permanenten Zelllinie RTL-W1 aus der Regenbogenforelle
(durchgefiihrt am Umweltforschungszentrum Leipzig/Halle) zeigte dhnlich hohe Bio-TEQ-Konzentra-
tionen (Abb. 6.8) wie bei der Untersuchung im EROD-Assay mit embryonaler Hithnerleberkultur (Ab-
schnitt 4.7.9).

Die Ergebnisse der Biotest-geleiteten Fraktionierung dioxin-&hnlicher Sedimentinhaltsstoffe des Forel-
lenbaches nach der Klédranlageneinleitung sind bei Brack et al. (1999b, 2001b) dargestellt. Da sie fiir
das Verstindnis der Kontamination des Forellenbaches von Bedeutung sind, sollen sie hier in ver-
kiirzter Form dargestellt werden.

Wihrend bei der Untersuchung der Primérfraktionen das hochste dioxin-dhnliche Potenzial erwar-
tungsgemal fiir die Fraktion mit den aromatischen Verbindungen (F2) detektiert werden konnte, be-
wirkten auch die polareren nicht-dissoziierten Verbindungen (F3) eine deutliche EROD-Induktion.
Eine Subfraktionierung der Fraktion F2 ergab, dass mono- und diaromatische Verbindungen (Fraktion
F2.1 mit PCDDs/Fs, PCBs, PCNs), die als die klassischen EROD-Induzierer gelten, am Standort Fo-
rellenbach 1 keinen signifikanten Beitrag zur dioxin-ghnlichen Wirksamkeit der Ausgangsfraktion
lieferten. Dieser Befund stimmt gut mit dem in Abschnitt 4.7.9 dargestellten Vergleich zwischen che-
misch-analytischen TEQs fiir PCDDs/Fs und PCBs und den Bio-TEQs aus dem EROD-Assay mit
embryonalen Hithnerkulturen tiberein. Auch dort erklérten die gemessenen PCDDs/Fs und PCBs nur
einen geringen der Teil der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit des Extraktes.

Im Gegensatz dazu konnten iiber 70 % der EROD-Aktivitit der Fraktion F2 durch die Probe F2.6 er-
klart werden. Nach einer weiteren Subfraktionierung der Probe F2.6 mittels Umkehrphasen-HPLC
konnten in den Teilfraktionen mit hoher dioxin-dhnlicher Wirksamkeit die PAHs Triphenylen,
Benz(a)anthracen, Chrysen und
zahlreiche ihrer Methyl- und Di-
methylderivate identifiziert wer-
den (Brack et al. 2001a). Weiter- 7000 |
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Abb. 6.8 Dioxindhnliche Wirksamkeit der Fraktionen der Alumina-
Fraktionierung eines Sedimentextraktes des Forellenbaches 1 im
Fraktionierungsmethode  unter- EROD-Assay mit der Zelllinie RTL-W1. Die EROD-Induktion ist als
sucht wurde, die pyrogene Be-  Bio-TEQ dargestellt (aus Brack et al 2001b).
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Diskussion und Ausblick

Die Befunde zeigen, dass die Bioassay-dirigierte Fraktionierung mit S&ulenchromatographie und
HPLC sowie einfachen /n vitro-Screeningtests ein geeignetes Verfahren zur ndheren Identifizierung
des cytotoxischen, gentoxischen, mutagenen und dioxin-dhnlichen Schiadigungspotenzials von Sedi-
mentproben darstellt.

Cytotoxizitiat. Die Cytotoxizititsbefunde des Rohextraktes und der Alumina-Fraktionierung zeigen,
dass polarere, nicht mehr von der Sdule eluierbare Substanzen etwa 50 % zum gesamten Schadigungs-
potenzial beitragen. Die starke Schadigung der Zellen nach S9-Supplementierung durch die Fraktion
F2 mit unpolaren aromatischen Kohlenwasserstoffen und aromatischen halogenierten Kohlenwasser-
stoffen (PCBs, PCDDs/Fs, PCNs) deutet auf die Dominanz von solchen Substanzen hin, die eine
Toxifizierung durch P450-abhédngige Enzymsysteme erfahren (Benford et al. 1988, Elliott et al. 1992,
Fry 1982, Hollert et al. 2000a, Segner 1998). Auch die Fraktion F3 mit polareren, nicht-dissoziierten
Verbindungen (Phenole, Nitroverbindungen, Epoxide, Ester und Ether) wurde durch S9-Mix toxifi-
ziert und lieferte einen deutlichen Beitrag zur Gesamtcytotoxizitét. Eine dhnliche Verteilung der Cyto-
toxizitit konnten Braunbeck et al. (1997b) und Hollert et al. (1998a) fiir die Neutralfraktion von Hoch-
wasserschwebstoffen des Neckars mit einer S&ulenchromatographischen Auftrennung mit Florisil
nachweisen und die Befunde in den unpolareren Fraktionen mit hohen Konzentrationen an PAHs aber
auch Phtalaten, Estern und aliphatischen Kohlenwasserstoffen korrelieren (Diirr et al. 2000, Hollert &
Braunbeck 1997). Maltby et al. (1995a) konnten bei einer Fraktionierung eines Dichlormethan-Sedi-
mentextraktes mit folgender Silica-Gel-Chromatographie und dem biologischen Endpunkt Mortalitét
bei dem Amphipoden Gammerus pulex die hochste Toxizitdt in der Pentan- bis Dichlormethan-
Fraktion nachweisen. Uber die Bioassay-dirigierte Fraktionierung vermochten sie eine signifikante
Verschlechterung der Diversititsstruktur des untersuchten Okosystems auf aromatische Kohlenwasser-
stoffe (insbesondere PAHs, Boxall & Maltby 1995) aber auch Schwermetalle (Zn, Cu) zuriickfiihren,
die iiber einen Abfluss einer Autobahn in den Vorfluter gelangt waren (Maltby et al. 1995b). Ishaq
(1999) untersuchte Florisil-, Silica- und HPLC-Fraktionen von Schwebstoffextrakten aus Stockholm
nach Nanoinjektion in Eier von Salmo trutta beziiglich ihrer embryotoxischen Wirksamkeit. Insbeson-
dere fiir planare aromatische Verbindungen wie PCBs und PCDDs/Fs, aber auch fiir polarere Verbin-
dungen konnte eine Teratogenitit nachgewiesen werden. Brack et al. (1999a) konnten am Beispiel
eines Sedimentextraktes des Spittelwassers bei Bitterfeld zeigen, dass mit Hilfe einer Biotest-ge-
leiteten Fraktionierung mit S&ulenchromatographie und HPLC das toxische Schadigungspotenzial
gegeniiber einer Biotestbatterie sehr genau charakterisiert werden konnte. Tributylzinn konnte bei
allen verwendeten Biotests als Hauptverursacher der Toxizitét identifiziert werden, Methylparathion
schidigte Daphnia magna sehr stark, Prometryn, N-phenyl-B-naphtalen-Amin und PAHs schidigten
die Alge Scenedesmus vacuolatus stark. Im Gegensatz zu den anderen Studien fiihrten Brack et al.
(1999a) auch eine Konfirmation der analysierten Substanzen durch, um die Wirksamkeit der ana-
lysierten Substanzen zu bestétigen. Neben diesen Studien zur Identifizierung organischer Belastung
wurden zahlreiche Untersuchungen zur Fraktionierung und Identifizierung anorganischer Schadstoffe
(Schwermetalle, Schwefel, Ammoniak) durchgefiihrt (Besser et al. 1998, Boucher & Watzin 1999,
Burgess et al. 2000, Ho 1997, Ho et al. 1999a, b).

In Ubereinstimmung mit Castano et al. (1994), Munoz et al. (1994) und Vega et al. (1994, 1996) kann
auch aus den Befunden dieser Fraktionierungsstudie abgeleitet werden, dass der akute Zelltest mit
RTG-2-Zellen sehr gut mit Biotest-geleiteten Fraktionierungen kombiniert werden kann. Wéhrend der
Test bei der Untersuchung nativer Abwasserproben aufgrund seiner geringen Empfindlichkeit vom
Fischeitest mit Danio rerio (DIN 38 415-Teil 6, 2001) als Ergdnzungs- bzw. Ersatzmethode fiir den
Fischtest mit der Goldorfe verdriangt wurde, kann er durch seine gute Korrelation zu Toxizitétsbefun-
den in vivo (Schulz et al. 1995), die einfache Durchfiihrung und das geringe benétigte Probenvolumen
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fiir die Untersuchung von aufkonzentrierten Fraktionen empfohlen werden (Neumann-Hensel et al.
2000a,b).

Mutagenitit und Genotoxizitit. Nehls et al. (1998) konnten bei einer Alumina-Fraktionierung eines
hochkontaminierten Sedimentes aus der Region Bitterfeld und nachfolgenden Uberpriifung im Comet-
Assay mit RTG-2- und RTL-W1-Zellen eine analoge Verteilung der gentoxischen Wirkung wie in
dieser Studie nachweisen.

Die dokumentierte bakterientoxische Wirkung und/oder Suppression der mutagenen Wirkung wurde
auch in anderen Studien beschrieben. So kann beispielsweise ein fehlender Hintergrundrasen auf
Ames-Platten (Maron & Ames 1983) oder die Abnahme der Anzahl von Revertanten mit steigender
Konzentration (Zeiger & Pagano 1984) als Indikator fiir eine bakterientoxische Wirkung der Proben
dienen. Bei komplexen Gemischen, wie Sedimenten, lasst sich oftmals eine einfache Bestimmung der
mutagenen Wirkung nicht durchfiihren, weil Bakterientoxizitdt oder Suppression der mutagenen Wir-
kung durch Interaktionen zwischen verschiedenen Sedimentinhaltsstoffen auftreten kdnnen (Jarvis et
al. 1996). Eine grofle Gefahr bei einer solchen Maskierung der Mutagenitét sind falsch-negative Er-
gebnisse, die ein Sediment mit mutagen Schédigungspotenzial als unproblematisch erscheinen lassen
(Jarvis et al. 1996). Auch das Gesamtextrakt des hier untersuchten Forellenbachsedimentes erwies sich
zwar als statistisch signifikant mutagen, wére aber gemall der DIN zum Ames-Test (38415-4), die
Induktionsfaktoren iiber 2 fordert, als nicht mutagen klassifiziert worden. Die hier dargestellten Ergeb-
nisse, aber auch die Ergebnisse anderer Studien (Grifoll et al. 1988, Samolloff et al. 1983) zeigen, dass
einfach Bioassay-dirigierte Fraktionierungen oftmals Maskierungen der Mutagenitdt identifizieren
konnen. Um eine Mutagenitit von Sedimenten sicher ausschlieBen zu kdnnen, sollten daher neben Ge-
samtextrakten auch Teilproben einfacher Fraktionierungen untersucht werden.

Die Befunde zeigen, dass von PAHs mit einem Molekulargewicht von 264-266 (Fraktion F.2.8.4-8)
und nicht-identifizierten Substanzen in einer Fraktion mit der Beispielsubstanz Benzo[a]pyren (MG
252) ein groBer Anteil der mutagenen Wirkung der unpolaren Aromaten (Fraktion F2) ausging. Auch
in anderen Studien konnte ein Grofteil der mutagenen Wirkung auf PAHs zuriickgefiihrt werden.
LaRocca et al. (1996) konnten bei einer Biotest-geleiteten Fraktionierung von Sedimenten der Lagune
von Venedig mit den Ames-Stimmen TA 98 und TA100 70%-80% der Gesamtmutagenitdt durch
PAHs erkldren. Auch bei einer Untersuchung von HPLC-Fraktionen von Schwebstoffen aus dem
Archipel von Stockholm und der Baltischen See konnte die hdchste Mutagenitidt im Ames-Test mit
dem Stamm TA 100 in den Fraktionen der Polyaromaten nachgewiesen werden (Broman et al. 1994).
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7 Ein kombiniertes o0kotoxikologisches und hydraulisches Unter-
suchungskonzept fiir die Beurteilung des Erosionsrisikos und des
Schadigungspotenzials von kontaminierten Sedimenten in stauge-
regelten Fliissen

Zusammenfassung. Sedimente stellen Senken fiir geloste Wasserinhaltsstoffe dar, die eine
hohe Affinitdt zu feinkornigen Schwebstoffen besitzen. Durch eine Remobilisierung hochkonta-
minierter Altablagerungen kénnen Sedimente aber auch zur Quelle einer erneuten Belastung
des aquatischen Okosystems werden.

Vor diesem Hintergrund wurden in einem integrierten Ansatz zwei Untersuchungsstrategien
angewendet, um das Schéddigungspotenzial von Sedimenten aus der Neckarstauhaltung Lauf-
fen und das Risiko einer Remobilisierung von Altsedimenten zu analysieren.

(1) Jeweils 2 Bohrkerne verschiedener Sondierungsstandorte wurden entnommen und beziig-
lich ihrer chemischen und biologisch wirksamen Belastung aber auch verschiedener sedi-
mentologischer Parameter untersucht. Korrespondierende Bohrkerne wurden in einem
Stromungskanal auf ihre Erosionsstabilitit untersucht. Uber den Vergleich der kritischen
Schubspannungen aus den Stromungsexperimenten mit Daten aus dem Flieffgewdsser
wurde das Remobilisationsrisiko bestimmt. Es konnte an einem Fallbeispiel gezeigt wer-
den, dass geringer kontaminierte Jungsedimente durch eine Erosionsdiskordanz (Indi-
kator fiir Hochwassereinschnitte) von hochkontaminierten Altsedimenten abgegrenzt war-
en. Im Bereich der Erosionsdiskordanz konnte ein sprunghafter Anstieg der Schwerme-
tall- und PCB-Konzentrationen um einen Faktor 10 bis 50 und ein signifikanter Anstieg
des cytotoxischen und mutagenen Potenzials nachgewiesen werden. Die Untersuchungen
zum Remobilisationsrisiko zeigten, dass ab einer Schubspannung von 10 Pa, die einem
Hochwasser mit einer 5-jiahrlichen Wiederkehrwahrscheinlichkeit entspricht, auch hoch-
kontaminierte Altsedimente erodiert werden konnen.

(2) Ein Hochwasser im Herbst 1998 mit einer etwa 20-jihrlichen Wiederkehrwahrschein-
lichkeit wurde mit hydrologischen, limnochemischen und chemischen Methoden sowie
Biotests zur akut toxischen, gentoxischen und endokrinen Wirksamkeit an den Stauhaltun-
gen Heidelberg und Lauffen untersucht. Es konnte ein deutlich hoheres Schidigungs-
potenzial in In vitro-Biotests als fiir ein mittleres Neckarhochwasser im Jahre 1995/96
nachgewiesen werden, so dass aufgrund der Bioassays eine Remobilisation von Altsedi-
menten angenommen werden konnte. Auch deutlich erhohte Cadmiumkonzentrationen in
Schwebstoffen der Stauhaltungen Heidelberg und Lauffen (bis zu 28 mg/kg) unterstiitzen
die Hypothese einer Erosion kontaminierter Altsedimente. Eine Frachtbilanzierung auf
Basis experimenteller Befunde ergab, dass erodierte Sedimente aus der Stauhaltung Lauf-
fen bis zu 17 % der gesamten Schwebstofffracht in Heidelberg beitrugen.

Aus dieser Studie entstandene Publikationen

Hollert, H., Diirr, M., Haag, 1., Winn, N., Holtey-Weber, R., Kern, U., Fdrber, H., Westrich, B., Erdinger, L. &
Braunbeck, T., 2000. A combined hydraulic and in vitro bioassay approach to assess the risk of erosion and
ecotoxicological implications of contaminated sediments in a lock-regulated river system. In: BfG (Editor),
Sediment assessement in European River Basins, Mitteilungen der Bundesanstalt fiir Gewdsserkunde, Koblenz,
Berlin, Vol. 22 : 156-160.
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Hollert, H., Diirr, M., Erdinger, L. & Braunbeck, T., 2000: Cytotoxicity of settling particulate matter (SPM) and
sediments of the Neckar river (Germany) during a winter flood. Environ. Toxicol. and Chem., 19(3): 528-534.

Hollert, H., Diirr, M., Evdinger, L. & Braunbeck, T., 1998. Wie giftig sind Schwebstoffe und Sedimente des
Neckars? Zur Eignung von Biotests und Bioassay-dirigierten Fraktionierungstechniken fiir die Bewertung des
Schadstoffpotenzials in hydrologischen Fallstudien. In: H. Karrasch, W. Gamerith, T. Schwan, K. Sachs and U.
Krause (Editors), HGG-Journal 13, Heidelberg, pp. 130-145.

Einleitung. Aus mehreren Untersuchungen ist bekannt, dass zahlreiche umweltrelevante Schadstoffe
eine hohe Affinitdt zu feinkdrnigen Schwebstoffen aufweisen und daher vorzugsweise in stromungs-
beruhigten Zonen eines Gewissers als Sedimente zur Ablagerung kommen (ARGE-Elbe 1992, Gliick-
Macholdt & Lieser 1988, Gratzer & Ahlf 1999a, Rao et al. 1990, Sturm & Gandral3 1988, Sturm et al.
1986, Vahl 1997, Zimmer & Ahlf 1994). In den frithen siebziger Jahren konnten Forstner & Miiller
(1974) bei einer Untersuchung der Schwermetallbelastung in der Tonfraktion von Sedimenten ausge-
wihlter deutscher Fliisse eine starke Belastung des Neckars mit den Elementen Cadmium, Nickel und
Chrom feststellen. Insbesondere die Cadmiumkonzentrationen der Sedimente im Unterlauf der Enz, in
der eine Anreicherung des Elementes um den Faktor 300 im Vergleich zu entsprechenden ,,pra-
industriellen” tonigen Sedimenten ermittelt werden konnte, gaben Anlass zu ernster Besorgnis
(Forstner & Miiller 1974), nicht zuletzt aufgrund einer moglichen Bioakkumulation des Metalls in
aquatischen Organismen (Prosi & Segner 1986). Fische aus der Enz und aus dem Neckar unterhalb der
Miindung der Enz erwiesen sich als stark cadmiumbelastet und daher als nicht mehr fiir den mensch-
lichen Verzehr geeignet (Forstner & Miiller 1974). Fiir landwirtschaftlich genutzte Fldchen, die mit
Schldmmen aus den Stauhaltungen unterhalb der Enz gediingt wurden, musste ein Anbauverbot aus-
gesprochen werden, zumal die Aufnahme des Metalls durch die Pflanzen nachgewiesen werden
konnte (Miiller et al. 1993).

Insgesamt ist die Schwermetallbelastung der Neckarsedimente innerhalb der letzten 30 Jahre stark
zurlickgegangen. Der Riickgang vollzog sich vor allem zwischen 1972 und 1985 als eine Folge des
verstirkten Baus und Ausbaus industrieller wie kommunaler Kldranlagen (Miiller 1992, 1993). Die
Cadmiumbelastung, die im wesentlichen auf einen farbenherstellenden Betrieb an der in den Neckar
miindenden Enz zuriickgefiihrt werden konnte, ging durch die Inbetriebnahme einer modernen Klar-
anlage stark zuriick (Miiller 1992); in Sedimentproben konnte bei Untersuchungen an der Staustufe
Lauffen eine geringe Konzentration in den jlingeren, oberen Sedimenten und eine hohe Konzentration
in den Altsedimenten nachgewiesen werden (Miiller et al. 1993). Allgemein anerkannt ist heute, dass
in den Sedimenten vieler Fliisse Schadstoffe in weitaus groBeren Mengen gespeichert sind als jahrlich
aus externen diffusen und punktuellen Quellen in die Gewésser eingetragen werden (Haag et al.
2000b, Power & Chapman 1992). Es konnte berechnet werden, dass die jahrlichen Cadmium-Emis-
sionen im gesamten Einzugsgebietes des Neckars etwa 0,84 t betragen (Fuchs et al. 1999a). Im Ver-
gleich dazu sind in den Sedimenten einer einzigen Staustufe bei Lauffen etwa 11 t Cd akkumuliert
(Haag et al. 2000b). Bei ,,normalen‘ hydrologischen Verhéltnissen sind die Schwermetalle aber auch
die organischen Schadstoffe durch die vorherrschenden Redoxverhiltnisse und die Uberdeckung mit
Jungsedimenten weitgehend immobil (Regierungsprasidium Stuttgart 1993, Kern & Westrich 1995).
Bisher ist nicht geklért, ob und in welchem MaBe die in den Sedimenten gespeicherten Schadstoffe
durch Erosion bei Hochwasser remobilisiert werden und inwieweit sie zu einer nachhaltigen Beein-
trachtigung der Gewdssergiite fiihren.

Der mogliche Einfluss von Altsedimenten der Stauhaltung Lauffen auf die Gewissergiite und insbe-
sondere die Gefahr einer Remobilisierung wurden in den letzten Jahren mit hydrologischen und
chemischen Methoden im Detail untersucht (Kern & Westrich 1995, 1996, Miiller 1991, Miiller et al.
1993, Regierungsprasidium Stuttgart 1993). Diese Untersuchungen wurden durchgefiihrt, um die Not-
wendigkeit der Entfernung von 1,6 Mio. m* schwermetallkontaminierten Schlammablagerungen aus
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den Stauhaltungen zu {iberpriifen. Wahrend eine Studie des Regierungspriasidiums Stuttgart (1993)
unter Einsatz von chemisch-analytischen und hydraulischen Einzelstudien zum Schluss kommt, dass
die stark kontaminierten Altsedimenten aus Neckar-Stauhaltungen nicht remobilisiert werden kénnen
und damit von diesen keine Gefihrdung fiir Mensch und Okosystem ausgeht, konnten jiingere Studien
eine differenziertere Gefdhrdungssituation aufzeigen: Bei Untersuchungen zur stratigraphischen Ver-
teilung des zelltoxischen Potenzials von Sedimenten der Stauhaltung Lauffen konnte gezeigt werden,
dass auch oberflachennahes Sediment ein vergleichbar hohes Schadigungspotenzial wie Sedimente aus
groBBen Entnahmetiefen besitzen kann (Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 1999a). Laborexperi-
mente von Martin et al. (1996) zeigten, daB3 die Resuspension von kontaminierten Sedimenten, wie sie
sich im Bereich der Staustufe Lauffen/Neckar befinden, auch unter pH-neutralen Bedingungen zu ei-
ner Labilisierung oder Freisetzung von Cadmium fithren kann. Analysen der partikuldr gebundenen
Schwermetallkonzentrationen wihrend eines Hochwasserereignisses im Jahr 1994 lassen eine Erosion
von Altsedimenten vermuten (Kern & Westrich 1996, 1997). Mit Hilfe einer Quellkomponenten-
Mischungsanalyse von Hochwasserschwebstoffen unterhalb der Stauhaltung Lauffen konnten Haag et
al. (2000a, b) zeigen, dass wihrend dieses Hochwasserereignisses offenbar Altsedimente remobilisiert
wurden: 88% der unterstromigen Schwebstofffracht wurden vom Oberstrom eingetragen, erodierte
gering belastete Jungsedimente trugen 10 % und erodierte Altsedimente 2 % (=5000 t) zu den unter-
stromigen Schwebstoffen bei. Trotz ihres geringen Anteils an der Schwebstofffracht trugen die ero-
dierten Altsedimente der Stauhaltung jedoch ca. 30 % zur gesamten partikuldr gebundenen Cadmium-
fracht wihrend des Hochwasserpeaks bei. Eine 6kotoxikologische Untersuchung von Hochwasser-
schwebstoffen in Heidelberg zeigte bereits bei einem mittleren Hochwasserereignisses (HQ;, etwa ein-
jahrliche Wiederkehrwahrscheinlichkeit) eine signifikante Erhéhung des cytotoxischen Schadigungs-
potenzials, aber keine signifikante Mutagenitit (Hollert et al. 1996).

Diese Befunde lassen eine integrierte Untersuchung des dkotoxikologischen Gefiahrdungspotenzials
von Altsedimenten und der Gefahr einer mdglichen Remobilisierung durch Hochwasserereignisse als
langst tiberfallig erscheinen. In Zusammenarbeit mit dem Institut fiir Wasserbau der Universitit Stutt-

Assesment of the risk of erosion and
damage potential of highly loaded old sediments

Sediment cores
from reservoirs

Flood events

Non-intrusively measured density
profile of sediment cores Cumulative parameters (AOX, TOC,
SAC,s,, KMNnO,4 consumption)
Chemical analyses
Chemical analyses of water and SPM
In vitro bioassays: toxicity,
genotoxicity & endocrine potential In vitro- bioassays: toxicity, genotoxicity
& endocrine potential
Determination of the risk of erosion

(SETEG & hydraulic calculations) Determination of SPM concentration
A B
Separate evaluation Separate evaluation

Integrated assessment

Abb. 7.1. Ubersicht iiber die angewandte integrierte Untersuchungsstrategie zur Bewertung
des Remobilisationsrisikos von Altsedimenten in staugeregelten Fliissen; aus Hollert et al.
(2000).
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gart (Dipl. Hyd. Haag, Dr. Kern, Prof. Dr. Westrich), dem Hygiene-Institut Heidelberg (Dipl. Chem.
Diirr, Dr. Erdinger) und dem Hygiene-Institut Bonn (Dipl. Lebensmittelchem. Holtey-Weber, Dr.
Féarber) wurde das Remobilisationsrisiko von Sedimenten mit einer Reihe hydrologischer, limno-
logischer, chemisch-analytischer und biologischer Endpunkte untersucht. Teile der Hochwasserunter-
suchungen wurden im Rahmen von Diplomarbeiten untersucht (Winn 2000, Wetterauer 2001).

Abb. 7.1 gibt eine Ubersicht iiber das integrierte Untersuchungskonzept, das aus der Untersuchung
von Sedimentbohrkernen (A) und der Untersuchung von Hochwasserereignissen (B) besteht:
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Untersuchung von Sedimentbohrkernen: Jeweils 2 Sedimentbohrkerne verschiedener Probe-
stellen aus der Staustufe Lauffen, die fiir ihre stark kontaminierten Altsedimente bekannt ist, wur-
den entnommen und mit einem interdisziplindren Ansatz untersucht: Mit Hilfe einer zerstérungs-
frei arbeitenden Gamma-Strahl-Dichtemessanlage wurde die sedimentologische Ahnlichkeit der
Bohrkerne iiberpriift und Dichtespriinge (Indikator fiir Hochwassereinschnitte) ermittelt (Haag et
al. 1999a). Bei gegebener sedimentologischer Ahnlichkeit wurde jeweils ein Kern segmentiert und
mit chemisch-analytischen Methoden sowie biologischen Wirktests auf sein cytotoxisches und
mutagenes Schadigungspotenzial und Konzentrationen von Schwermetallen und PCBs hin unter-
sucht. Der korrespondierende Bohrkern wurde in einem Stromungskanal (SETEG-System; Kern et
al. 1999) auf seine tiefenabhéingige Erosionsstabilitét liberpriift. Aus dem Vergleich der ermittelten
Erosionsgrenzwerte mit den im Gewisser auftretenden sohlnahen Stromungskréften ist es mog-
lich, Aussagen dariiber zu treffen, ab welchem Abfluss das Sediment erodiert werden kann (Haag
et al. 1999a, 2001).

Untersuchung von Hochwasserschwebstoffen: Wahrend bereits in zahlreichen Studien Hoch-
wasserschwebstoffe mit chemisch-analytischen Methoden untersucht wurden, gibt es bisher erst
wenige Arbeiten zu Herkunft, chemischer Belastung und biologischen Effekten von Schweb-
stoffen. Fiir ein mittleres Hochwasser am Neckar (Wieblinger Wehr) konnte im Dezember 1995
ein (6ko)toxikologisches Gefihrdungspotenzial durch Schwebstoffe bei relativ niedrigen Schwer-
metallkonzentrationen nachgewiesen werden, ohne dass fiir diesen Fall von einer Remobilisierung
stark kontaminierter Sedimente ausgegangen werden konnte (Hollert & Braunbeck 1997, Hollert
et al. 2000a, 1998b). Daher wurde in dieser Studie bei einem stirkeren Neckarhochwasser (HQ,,
etwa 20 jahrliche Wiederkehrwahrscheinlichkeit) im Oktober/ November 1998 mittels chemischen
Analysen und biologischen Wirktests an Schwebstoffen aus den Stauhaltungen Lauffen und
Heidelberg untersucht, ob eine Erhéhung des partikelgebundenen Schadstoffpotenzials erfolgte,
die auf eine Remobilisierung von stark kontaminierten Altsedimenten schlieBen ldsst. Die
Schwebstoffe der Stauhaltung Heidelberg eines weiteren Neckarhochwassers im Februar 1999
(etwa HQ,s5) wurden auf ihr bakterientoxisches, cytotoxisches, mutagenes und endokrines Sché-
digungspotenzial untersucht. Bei dieser Beprobung sollte geklart werden, ob eine schnelle zeit-
liche Abfolge von stirkeren Hochwassereignissen zu einer verstarkten Remobilisation von Alt-
sedimenten fithren kann.
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7.1 Untersuchungen an Bohrkernen aus der Stauhaltung Lauffen

Probennahmen. In der Zeit vom 23.3 bis zum 27.3.1998 wurden an sieben Sondierungspunkten
insgesamt 16 Sedimentkerne mit Hilfe von Tauchern des Tauchschiffes Frosch vom Wasser- und
Schifffahrtsamt Stuttgart entnommen. Die Lage aller Sondierungspunkte ist in Abb. 7.2 angegeben.
Die weitgehend ungestorte Entnahme der zu untersuchenden Gewdissersedimente erfolgte mit eigens
hierfiir konstruierten Storohren (Lédnge 150 cm, Innendurchmesser 13,5 cm; Haag et al. 1999b). Die
Methodik der hydrologischen und chemischen Messungen ist bei Haag et al. (1999b) und die der
Ermittlung der kritischen Erosionsschubspannungen bei Kern et al. (1999) dargestellt.

98L1: km 125,19 and 125,14; 6 m of the mole ‘k
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o 97L5 2 cores 2 cores
Ao gs a7z o7L1
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98L7 98L6 98L4 98L2 98L1
3 cores 1 core 2 cores 2 cores 4 cores

Abb. 7.2. Lage und Bezeichnungen von 12 Sondierungspunkten in der Stauhaltung Lauffen, an denen insgesamt
27 Sedimentbohrkerne entnommen und von Haag et al (1999) hydrologisch und chemisch analytisch untersucht
wurden. Die in dieser Studie untersuchten Sondierungspunkte sind grau unterlegt. Die Bohrkerne dieser Standorte
wurden zundchst mit Hilfe einer zerstdrungsfrei arbeitenden Gamma-Strahl-Dichtemessanlage auf ihre sedimento-
logische Ahnlichkeit {iberpriift und Dichtespriinge als Indikatoren fiir Hochwassereinschnitte ermittelt. Jeweils ein
Kern wurde fiir die biologischen, chemischen und radiometrischen Analysen und mindestens ein Kern fiir die
Ermittlung der Erosionsstabilitit im SETEG-System eingesetzt. Kartengrundlage: modifiziert nach Haag et al
(1999b).

Befunde und Diskussion

Hydrologische und sedimentologische Parameter. In Abb. 7.3 ist ein Uberblick iiber verschiedene
hydraulische und sedimentologische Parameter von Bohrkernen der Sondierungspunkte L1 und L4
dargestellt. In einer Tiefe zwischen 5 und 20 cm (bei L4K2) sowie 22-25 cm und ab 75 cm (bei L1K3)
sind die Lagerungsdichten der Sedimente deutlich erhdht (Abb. 7.3). Dies ist vermutlich auf die Ab-
lagerung von grobkornigerem Material zuriickzufithren, wie sie typischerweise im abfallenden Ast
eines Hochwassers auftritt. Die sprunghafte Dichteabnahme nach unten hin weist auf den erosiven
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Einschnitt des Hochwassers in dltere, feinkornige Ablagerungen hin (Schichtliicke bzw. Erosions-
diskordanz, Haag et al. 2001, Miiller 1991). Auch die relativen Anteile der Korngrofe < 20 pm an
dem Gesamtsediment dokumentieren Hochwassereinschnitte in die Sedimente von L4K2 und L1K1:
Wihrend unterhalb der Erosionsdiskordanzen feinkdrnige Partikel dominierten, konnte fiir die Hoch-
wassereinschnitte eine sprunghafte Abnahme der relativen Haufigkeit von Partikel bis 20 pum
nachgewiesen werden, die sich durch die nachlassenden Schubspannungen und beginnende Sedimen-
tation grober Partikel im abfallenden Ast des Hochwassers erklaren lasst (Haag et al. 1999a, 2001).
Aufgrund der Befunde aus der Gamma-Strahl-Dichtemessung und der Bestimmung des Korngréfen-
anteils unter 20 um konnte somit fiir beide Kerne ein erosiver Einschnitt in Feinsedimente dokumen-
tiert werden. Mit Hilfe dieser Methoden kann jedoch keine Aussage dariiber gemacht werden, ob der
Hochwassereinschnitt in jlingere Sedimente oder in hochkontaminierte Altablagerungen stattgefunden
hat. Vor diesem Hintergrund wurde vom Institut fiir Umweltphysik der Universitét Heidelberg (Prof.
Dr. Mangini) an den Sedimentkernen L1K2 und L4K2 eine Altersdatierung mit den radioaktiven Iso-
topen *'°Pb und "*'Cs durchgefiihrt, deren Ergebnisse von Herrn Haag freundlicherweise zur Ver-
fiigung gestellt wurde. Die Konzentrationszunahme des Isotops '*’Cs im Sedimentkern L1K2 ist dem
Tschernobylpeak zuzuordnen, so dass fiir alle Sedimente oberhalb von 70 cm Sedimenttiefe eine Sedi-
mentation nach 1986 ermittelt werden konnte. Auf Basis der *’Cs-Konzentrationen konnte eine mitt-
lere Nettosedimentationsrate von mindestens 5 cm pro Jahr errechnet werden, wogegen die *'°Pb-Kon-
zentrationen eine Rate von 3 cm pro Jahr ergaben (Ingo Haag, personliche Mitteilung). Zusammen-
fassend kann somit aus den radiometrischen Datierungen eine Erosion von Altsedimenten beim Bohr-
kern L1K2 ausgeschlossen werden. Im Gegensatz dazu konnte beim Bohrkern L4K1 weder der
Tschernobylpeak (1986) noch der Atombombenpeak von 1963 nachgewiesen werden. Daher kommen
beziiglich des Alters zwei Mdoglichkeiten in Frage: Der Tschernobylpeak konnte unterhalb von 85 cm
liegen, so dass der gesamte Bohrkern jiinger als 1986 wére. Es konnte aber auch der Tschernobylpeak
durch Hochwasserereignisse wegerodiert worden sein. In diesem Falle wire das Sediment oberhalb
der Erosionsdiskordanz jiinger als 1986 und die Ablagerungen unterhalb der Diskordanz wiren den
Jahren 1963 bis 1986 zuzuordnen. Bei Beriicksichtigung des sprunghaften Anstieges der *'’Pb-
Konzentrationen des Bohrkernes L4K2 erscheint im Vergleich zum linearen Verlauf beim Bohrkern
L1K2 die Hypothese einer Erosion des Tschernobylpeaks wahrscheinlicher.

Schwermetallbelastung. Abb. 7.5 zeigt die Korrelation der Kupfer- und Cadmiumkonzentrationen in
den Sedimenten < 20 um der Stauhaltung Lauffen. Es ist zu erkennen, dass fast alle Messpunkte zwei
Belastungsclustern zugeordnet werden konnen, die durch einen Cadmiumgrenzwert von 10,8 mg/kg
Sediment und 193 mg/kg fiir Kupfer getrennt werden. Diese Verteilung kann aus der punktuellen
Einleitung ungeklirter Abwésser der BASF Farben und Fasern AG in den Neckarzufluss Enz erklért
werden, die fast ausschlieBlich fiir die hohe Cadmium- und Kupferbelastung der Altsedimente
verantwortlich war (Miiller 1991, 1992, 1993). Ab 1973 wurden die punktuellen Emissionen durch
den Bau einer Betriebskldranlage in Besigheim eliminiert (Miiller 1991). Abgesehen von konta-
minierten Schwebstoffen aus remobilisierten Altsedimenten der Enz kommen somit keine drastischen
Cadmiumgquellen mehr in Frage. Durch diese Situation kdnnen an den Stauhaltung Lauffen beziiglich
der Cadmium-, Chrom- und Kupferkonzentrationen hochkontaminierte Altsedimente (vor 1973 abge-
lagert) und geringer kontaminierte Jungsedimente unterschieden werden. Die Profile der
Schwermetallbelastung der Bohrkerne L1K2 und L4K2 zeigen eine unterschiedliche Belastung mit
den stark toxischen Elementen Cadmium, Kupfer und Chrom (Abb. 7.4): Fiir den Bohrkern L1K2
konnte insgesamt eine relativ niedrige Schwermetallbelastung (Giiteklassen II, II-III der LAWA,
1998) mit nur geringen Schwankungen iiber den gesamten Bohrkern nachgewiesen werden.
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Leicht erhohte Cadmiumwerte (III) lieBen sich fiir die Segmente zwischen 55 und 65 cm zeigen. Im
Gegensatz dazu lieB sich flir den Sondierungspunkt L4 ein sprunghafter Anstieg der Konzentrationen
von Cd, Cu und Cr um den Faktor 10 oder mehr bei einer Bohrkerntiefe von etwa 25 cm (der Tiefe der
vermuteten Erosionsdiskordanz) nachweisen. Dieser Befund und die hohen absoluten Konzentrationen
von bis zu 76 mg/kg Cadmium (achtfache Uberschreitung des Grenzwertes fiir die schlechteste
LAWA-Giiteklasse IV, LAWA 1998) und bis zu 518 mg/kg Kupfer erlauben eine eindeutige
Zuordnung der Sedimentsegmente unter 25 c¢cm des Bohrkernes L4K1 zu den hochkontaminierten
Altsedimenten. Die Schwermetallbefunde in Verbindung mit den Informationen aus hydrologischen
und insbesondere den radiometrischen Untersuchungen belegen somit, dass ein Hochwasserereignis
diese Altsedimente freigelegt und moglicherweise in dieses eingeschnitten hat.

Thiashoid
Cu =153 mg kg’
1150 HCE, =
- i.-“'“ ='|
e &
— e -:".t Abb. 7.5 Korrelation der Cadmium-
-, | P b o Theeshaid ! und Kupferkonzentrationen aus 147
E m = Lt =108 g W Sedimentproben der Staustufe Lauffen
3 - " (Fraktion < 20 um). Es kann eine
LCS f'ﬂ- Klassifikation in hochkontaminierte
- 4" - Altsedimente (HCS) und gering konta-
'3 =" . minierte jlingere Sedimente (LCS)
_ i durchgefithrt werden, wobei 193
--------- T = | mg/kg Sediment einen Grenzwert fiir
) Cu und 10,8 mg/kg fir Cadmium dar-
Cu [meg kg ]

stellt; aus Haag et al. (2001)

Belastung mit PCBs. Fiir den Bohrkern L1K1 konnten analog zu den Schwermetallen auch nur
geringe bis méBige Belastungen mit PCBs nachgewiesen werden (Abb. 7.5, Haag et al. 1999b). Da
seitens der LAWA keine allgemeingiiltige Klassifikation fiir PCBs existiert, sollen hier die Befunde
nach den Grenzwerten von Neumann-Hensel et al. (2000a) klassifiziert werden, die auf Basis von
Untersuchungen der Hamburger Umweltbehdrde erarbeitet wurden (MaaB et al. 1997). Die gemessen-
en DIN-Kongeneren PCB # 28, 52, 101, 138, 153 und 180 (DIN 38414 Teil 20) konnten in die Giite-
klassen II und II-III eingeordnet werden. Extrem grof8e Schwankungen in den Belastungen der PCBs
(bis zu einem Faktor 39) konnten fiir den Bohrkern L4K2 nachgewiesen werden. Ein deutlicher Kon-
zentrationssprung (von 4,4 auf 83 pg/kg fir PCB # 180 und 53 pg auf 580 pg/kg fiir die Summe der
PCBs) lieB sich im Bereich der Erosionsdiskordanz zwischen den Segmenten 16-20 und 20-24 cm
nachweisen. Insbesondere fiir PCB #138 (Abb. 7.4.) aber auch fiir PCB #153 konnte eine deutliche
Zunahme der Konzentrationen unterhalb der Erosionsdiskordanz nachgewiesen werden. Die Grenz-
werte fiir eine Einordnung der Proben in die schlechteste Giiteklasse IV des Klassifikationsschemas
der Hamburger Umweltbehorde (Maal3 et al. 1997, Neumann-Hensel et al. 2000a) wurden bei diesen
Kongeneren vom Median der Messungen mehr als zweifach und von einzelnen Segmenten bis zu
fiinffach tliberschritten. Auffillig war bei der Analyse des Bohrkernes L4K2, dass die hochste gemes-
sene Konzentration Trichlorbiphenyl PCB #28 mit 171 pg/kg (Abb. 7.4, dreifaches Uberschreiten des
Grenzwertes der Giiteklasse 1V) aber auch erhohte Konzentrationen der PCBs #52 und #101 in der
obersten Sedimentschicht nachgewiesen werden konnten. Im Gegensatz dazu konnte am Bohrkern
L4K2 fiir die hoher chlorierten Biphenyle PCB # 138, #153 und #180 eine deutliche Trennung in
gering kontaminierte Sedimente oberhalb der Erosionsdiskordanz und hochkontaminierte, darunter
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liegende Altsediment nachgewiesen werden. Ein deutlich unterschiedliches Verhalten von polychlo-
rierten Biphenylen in Abhéngigkeit vom Chlorierungsgrad konnte auch von Miiller (1993) nachwiesen
werden. Ein Vergleich der in Abb. 7.4 dargestellten PCB-Konzentrationen unterhalb der Erosionsdis-
kordanz mit den Daten eines Altsedimentes der Untersuchungen von Miiller (1993) zeigte, dass die
PCBs #28 und #101 in dhnlicher Hohe aber die PCBs # 128, #153 und #180 sogar in deutlich erhdhten
Konzentrationen nachgewiesen werden konnten. Die Aussagekraft dieses Vergleiches wird jedoch
dadurch eingeschrénkt, dass sich die Untersuchungen von Miiller (1993) auf nur vier Mischproben
eines 350 cm langen Bohrkernes bezogen (Haag et al. 1999b, Hollert & Braunbeck 1997).

Cytotoxizitit. Das Tiefenprofil der cytotoxischen Wirkung der Sedimentsegmente von L1K1 (Abb.
7.5) zeigte eine einheitliche geringe bis maBige Toxizitdt mit einem Median des NRsy von 150 mg/ml
Sedimentédquivalent fiir den Ansatz ohne S9 und 310 mg/ml fiir den Ansatz mit S9-Supplementierung.
Somit konnte in den Sedimentextrakten eine geringe Detoxifizierung der partikuldr gebundenen
Schadstoffe durch die P450-abhéngigen Enzyme des S9-Mixes nachgewiesen werden. An einem
Sedimentbohrkern, der 1994 sehr nahe der Sondierungsstelle L1 bei Flusskilometer 125,150 aber 4 m
ndher an der Mole entnommen wurde, fiihrte Zipperle (1997) eine Untersuchung zur gentoxischen
Wirkung mit dem umu-Test und Hollert & Braunbeck (1997) Bioassays zur cytotoxischen Wirkung
durch. Die NRsy-Werte im Zelltest mit RTG-2-Zellen ohne S9-Supplementierung betrugen fiir diesen
Bohrkern 155 mg/ml (Tiefe: 0-15 cm), 140 mg/ml (42-57 cm) und 85 mg/ml (70-100 cm). Somit
konnte eine gute Ubereinstimmung der Cytotoxizititsbefunde nachgewiesen werden, die darauf
hindeutet, dass an diesem Sondierungspunkt ein weitgehendes Gleichgewicht zwischen Sedimentation
und Erosion in den Jahren 1994 bis 1998 bestand.

Fiir den Bohrkern des Sondierungspunktes L4 konnte unter der Erosionsdiskordanz ein sprunghafter
Anstieg der Cytotoxizitdt im Ansatz ohne S9 von einem NRs, von 74 mg/ml Sedimentdquivalent auf
einen Mittelwert von 37 mg/ml nachgewiesen werden. Die hochste Toxizitdt wurde bei diesem
Bohrkern mit einem NRs, von 20 mg/ml fiir das Segment 36-51 cm ermittelt. Die hohe Cytotoxizitét
an der Erosionsdiskordanz korreliert sehr gut mit den Befunden aus der Schwermetall- und PCB-Ana-
lytik (Abb. 7.4). Das etwas frithere Ansteigen der Cytotoxizitit gegeniiber den Konzentrationspriingen
aus der Analytik liegt darin begriindet, dass im Cytotoxizitétstest Mischproben mehrerer Sedimentseg-
mente untersucht werden mussten und daher die Befunde dieses Bohrkerns eine geringere stratigra-
phische Auflosung besallen als die chemische Analytik. Ein Vergleich mit fritheren Daten konnte nicht
durchgefiihrt werden, da bei der Beprobung im Jahre 1994 an dieser Sondierungsstelle keine Probe
entnommen wurde.

Eine relative Einordnung der Cytotoxizitit kann mit einer Darstellung als Histogramm erreicht wer-
den, bei der die Haufigkeitsverteilung der NRsy-Werte von insgesamt drei Probenkampagnen aus den
Jahren 1994, 1998 und 1999 vergleichend dargestellt wurde (Abb. 7.6). Es ist zu erkennen, dass fiir
die Cytotoxizitét eine dhnliche bimodale Verteilung wie fiir die Schwermetallbelastung mit Cadmium
und Kupfer ermittelt werden konnte. Aus der guten Korrelation sollte keinesfalls abgeleitet werden,
dass diese Schwermetalle alleine fiir die Cytotoxizitét verantwortlich seien. Fiir Cadmium ist bekannt,
dass es mit dem Losungsmittel Aceton extrahiert werden kann. Bei einer Annahme einer Extraktions-
effizienz von 50 % und einer Cadmiumkonzentration von 40 mg/kg (vgl. Abb. 7.4) konnten fiir die
NR;sp-Konzentrationen des akuten Zelltests (vgl. Abb. 7.4) Cadmiumkonzentrationen zwischen 0,4 und
0,75 mg Cd pro L Testmedium berechnet werden, so dass aufgrund der Toxizitit des Cadmiums (NRsy
von 15 mg/L fiir CdCl, und ca. 10,5 mg/L fiir Cd; Hollert & Braunbeck 1997) weniger als 10 Prozent
des nachgewiesenen NRj, erkliart werden konnten. Vielmehr stellen Sedimente mit hoher Cadmium-
konzentration in der Regel hochkontaminierte Altsedimente dar, die gegeniiber den jlingeren Sedimen-
ten oftmals auch eine hohere Belastung mit stark cytotoxischen PAHs (Braunbeck et al. 1995b, Segner
1998), PCBs (vgl. Abb. 7.5), DDT und seinen Metaboliten (Wetterauer 2001) sowie Pestiziden
(Braunbeck et al. 1995b, Hollert & Braunbeck 1997, Miltenburger 1997) aufweisen.
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Ein Vergleich der Cytotoxizitit des Bohrkernes L1K1 (Abb. 7.4) mit der Haufigkeitsverteilung (Abb.
7.6) verdeutlicht, dass dieser Bohrkern durchweg zum Cluster der geringer belasteten Sedimente der
Stauhaltung Lauffen zéhlte. Im Gegensatz dazu konnte L4K2 insbesondere in Bezug auf die Segmente
unterhalb der Erosionsdiskordanz den hochbelasteten Sedimenten zugeordnet werden.

n==64

0

= reguency

1 a0 38 58 IT 86 114 133 1582 1T
MR, Mg ary sedment [ mil sufture medim)

Abb. 7.6. Haufigkeitsverteilung von NRs,-Werten acetonischer Sedimentextrakte aus der Stauhaltung
Lauffen am Neckar, ermittelt aus den Dosis-Wirkungsbeziehungen von 64 akuten Zelltests mit der Zell-
linie RTG-2 ohne S9-Supplementierung. Als Linie ist eine Normalverteilung dargestellt. Datengrundlage:
Cytotoxizititsuntersuchungen an vier Bohrkernen aus dem Jahre 1994 (Hollert & Braunbeck 1997), 3
Bohrkernen einer Probennahme 1998 (Abschnitt 7 dieser Arbeit) und unpublizierte Daten einer gemein-
samen Probennahme mit der Bundesanstalt fiir Gewésserkunde im Herbst 1999.

Mutagenitit. Abb. 7.4 zeigt das Profil des mutagenen Potenzials von acetonischen Sedimentextrakten
im Ames-Test mit den Stimmen TA98 mit und ohne S9-Supplementierung sowie TA98 NR (Nitro-
reduktase-defizient). Fiir das oberflachennahe Sediment des Bohrkernes L1K1 (0-24 ¢m) und fiir das
Segment 36-51 cm konnte eine leichte, aber signifikante mutagene Wirkung im Ames-Test ohne S9-
Mix festgestellt werden. Die deutlich geringen Induktionsfaktoren fiir den Nitroreduktase-defizienten
Stamm TA98 NR konnen als Hinweis interpretiert werden, dass in den Segmenten 0-24 cm und 36-
51 cm Nitroverbindungen einen nicht unerheblichen Anteil der nachgewiesenen Mutagenitét verur-
sachten (vgl. Marvin et al. 2000a, b, Vahl 1997, Vahl et al. 1995, 1997).

Beim Bohrkern L4K2 konnte im Bereich der Erosionsdiskordanz ein sprunghafter Anstieg der muta-
genen Wirksamkeit auf einen Induktionsfaktor bis zu 3,2 nachgewiesen werden. Die hochste Induktion
(3,7 im Ansatz ohne S9) bewirkte das Sediment einer Entnahmetiefe von mehr als 76 cm. Dieser
Befund ist in einer guten Ubereinstimmung mit Befunden von Zipperle (1997), der mit dem umu-Test
eine signifikante Genotoxizitit an einigen wéssrigen Eluaten von Altsedimenten der Stauhaltung Lauf-
fen detektieren konnte.
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Bewertung des okotoxikologischen Schidigungspotenzials vor dem Hintergrund einer Remobili-
sierung. Das Erosionsverhalten von aquatischen Sedimenten hingt in starkem MaBe von der Feststoff-
zusammensetzung ab. Dabei kann zwischen rolligem, grobtextuiertem Material (Sand und Kies) und
kohisiven Feinsedimenten (Ton und Schluff) unterschieden werden. Wahrend fiir rollige, kohisions-
freie Sedimente empirische Erkenntnisse zum Erosionsverhalten vorliegen, die sich auch auf verschie-
dene FlieBgewdsser iibertragen lassen, ist das Erosionsverhalten von feinkdrnigen, kohidsiven Sedi-
menten nur unzureichend geklirt (Haag et al. 1999a, 2001, Kern et al. 1999). Ubertragbare Be-
ziehungen zwischen Sedimentkenngréfen und dem Erosionsverhalten von kohésiven Sedimentab-
lagerungen sind nicht bekannt (Parker 1997), so dass die Erosionsgeféhrdung der Sedimentbohrkerne
aus Lauffen empirisch ermittelt werden musste. Die Untersuchung des Erosionsrisikos erfolgte mit
Hilfe eines Stromungskanals zur Ermittlung der tiefenabhingigen Erosion von Gewissersedimenten
(SETEG, Kern et al. 1999), bei dem Bohrkerne bei definierten FlieBgeschwindigkeiten (bzw. Schub-
spannungen) mit Hilfe einer motorgetriebenen Hubspindel in einem FlieBkanal exponiert werden kon-
nen. Der Durchfluss kann so lange schrittweise gesteigert werden, bis Feststoffaggregate flachig aus
der Sedimentoberfliche gerissen werden. Diese kritische Schubspannung zum Ubergang einer mas-
senhaften Erosion (1 ¢¢) kann durch Triibungsmessung und per Videokamera erfasst werden. Durch
wiederholte Messung konnen verschiedene Tiefenhorizonte untersucht werden, so dass man ein Verti-

40 T T | Abb. 7.7. Bandbreite der an 10 Sediment-
kernen aus der Stauhaltung Lauffen ermit-
telten kritischen Erosionsschubspannungen
(Haag et al. 1999) im Vergleich mit den in
der Stauhaltung auftretenden Sohlschub-
spannungen als Funktion des Abflusses
(Kern 1997). Die Erosionsgrenzwerte wer-
den bei einem Abfluss von 1200 m®/sec
(entspricht einem Hochwasser mit fiinf-
jahrlicher Wiederkehrwahrscheinlichkeit)
flaichendeckend tiberschritten, so dass alle
untersuchten Sedimente bis zu einer Tiefe
von ca. 1 m erosionsgefdhrdet sind, auch
| | die  hochkontaminierten  Altsedimente.
0 EIUU 1000 1500 Modifiziert nach Kern (1997) und Haag et
O [rnj."ﬁ] al. (1999a), aus Hollert et al. (2000Db).

30

bottom shear stress

10
Critical shear

stress

kalprofil der kritischen Erosionsschubspannungen des untersuchten Sedimentkernes erhilt. Abb. 7.4
zeigt die Vertikalprofile der kritischen Erosionsschubspannung der Bohrkerne L4K1 und L1K3. Es ist
zu erkennen, dass die oberflichennahen Sedimentsegmente bereits bei geringen Schubspannungen
erodiert werden konnten. Mit zunehmender Tiefe war in den meisten Féllen eine Zunahme von 1 ¢ ¢ zu
verzeichnen (Haag et al. 2001). Diese Tendenz wird teilweise von sprunghaften Verédnderungen
iiberlagert, die nicht alleine durch Konsolidierungsprozesse zu erkléren sind. Ihre Ursache liegt
vermutlich in kleinrdumigen Unterschieden der Sedimentstruktur (Haag et al. 1999b). Bei dem Sedi-
mentkern L4K1 konnte im Bereich der Erosionsdiskordanz ein sprunghafter Anstieg der kritischen
Schubspannung fiir das Einsetzen einer Massenerosion von 1 bis 4 auf 10 Pa nachgewiesen werden.
Die Zunahme der Erosionsstabilitdt konnte dadurch erklart werden, dass in diesem Bereich Sedimente
mit groBeren KorngréBen durch feinkornige, gut konsolidierte Altsedimente (vgl. Dichteprofile und
KorngroBenanteil unter 20 pm in Abb. 7.3) abgeldst wurden (Haag et al. 1999b). Ein Vergleich der ge-
messenen kritischen Erosionsschubspannungen von 10 Bohrkernen mit den bodennahen Schub-
spannungen in der Stauhaltung Lauffen, die mit Hilfe des Flusshydraulisch numerischen Modells
COSMOS (Kern 1997) berechnet wurden, erlaubt eine Bewertung des Erosionsrisikos (Abb. 7.7). Es
ist die groBe Varianz der kritischen Erosionsschubspannungen zu erkennen, die fiir den Ubergang zur
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massenhaften Erosion iiberschritten werden miissen. Der Mittelwert fiir T ¢ bei den gering kontami-
nierten Jungsedimenten betrug 4,2 Pa, der fiir die hoher kontaminierten und durchschnittlich besser
konsolidierten Altsedimente 5,9 Pa (Haag et al. 2001). Es ist offensichtlich, dass ab einem Abfluss von
1200 m’/s (entspricht einem Hochwasser mit fiinfjédhrlicher Wiederkehrwahrscheinlichkeit) bei allen
untersuchten Sedimenten eine Massenerosion im Stromungskanal eingesetzt hat. Aufgrund dieser Be-
funde ist eine Remobilisation von Altsedimenten der Stauhaltung Lauffen bei den Hochwasserereig-
nissen im Oktober 1998 und Februar 1999 als wahrscheinlich anzusehen.

7.2  Untersuchungen zweier starker Neckarhochwasserereignisse im Okt-
ober/November 1998 und Februar 1999

Probennahmen

Die Probennahmen von Schwebstoffen erfolgte am Wieblinger Wehr bei Heidelberg (Flusskilometer
22,5, genaue Probennahmestandorte in Hollert & Braunbeck 1997) und am Wehr der Stauhaltung
Lauffen (km 125,1, Abb. 7.8). Mit Hilfe von Schwebstofffallen (Abb. 2.6), die in beiden Stauhaltun-
gen an Schwimmbriicken vor den Kraftwerkseinldufen exponiert wurden, konnte eine reproduzierbare
Sammlung der Schwebstoffe in etwa 10-20 cm Tiefe unter der Wasseroberfldche erfolgen (Hollert &
Braunbeck 1997). Die Probenentnahme in Lauffen erfolgte durch Mitarbeiter des Instituts fiir Wasser-
bau der Universitdt Stuttgart. Von der Schwimmbriicke am Heidelberger Wehr wurden weiterhin
Wasserproben fiir limnochemische, organische und anorganische Analysen entnommen. Die Proben-
aufarbeitung und die untersuchten Parameter sind in den Abschnitten 2.1.3 und 2.3 beschrieben. Im
Rahmen des Projektes PWAB PW 96 182 des Instituts fiir Wasserbau Stuttgart (Herr Dipl. Hyd. Haag,
Herr Prof. Dr. Westrich) wurden wéihrend des Oktober-Hochwassers 1998 weiterhin Wasserproben fiir
Schwebstoffkonzentrations- und Frachtbestimmungen sowie Schwermetallanalysen an insgesamt 8
Stauhaltung des Neckars zwischen Deizisau und Lauffen aber auch den Neckarnebenfliissen Rems
(km 170,5), Murr (km 156,4) und Enz (Neckar: km 136,7, Enz km: 0,22) entnommen (Haag et al.
1999b). Fiir die hier untersuchte Fragestellung einer moglichen Remobilisierung von Altsedimenten
aus der Stauhaltung Lauffen ist eine Kenntnis des partikulér gebundenen Schadstoffeintrages der Enz
und des Neckar oberstroms von Lauffen von groer Bedeutung: Abb. 7.8. zeigt die Lage der Proben-
nahmestandorten am ober- und unterstromigen Rand der Stauhaltung Lauffen.

Enzx @

BE Abb. 7.8. Probennahmestandorte fiir
Neckar | Wasserproben im Bereich der
ol Stauhaltung Lauffen am Neckar.
LN Aus den Filterriickstinden der
Wasserproben wurden die Konzen-
trationen und Schwermetallgehalte
von Schwebstoffen ermittelt. +:

Neckar BN km 135

Hydraulic structure: «#”™ Sampling sites: e Standort der Schwebstofffallen zur
Gewinnung grofer Schwebstoff-

Besigheim (km 136,8) BE: Besigheim/Enz (Enz km 0,22) . .
R mengen (fiir Bioassays). Karten-
Lauffen (km 125,1) BN: Besigheim/Neckar (km 136,8) ) P
grundlage: modifiziert nach Haag et
LN: Lauffen/Neckar (km 124.,9) al. (1999b)
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Das Hochwasser im Oktober/November 1998

Im Herbst 1998 war das Wettergeschehen in Mittel- und Westeuropa von Starkniederschligen geprégt.
Die Niederschlagsrate im September war in Siidwestdeutschland im Vergleich zum langfristigen
Mittel um 200-300 % erhoht und auch im vergleichsweise eher trockenen Oktober kam es zu heftigen
Regenfillen, bei denen stellenweise Extremwerte gemessen wurden (z. B. Freudenstadt am
29.10.1998: 93 mm, Fuchs et al. 1999b). Die Niederschlagssummen, die an der Station Heidelberg im
Zeitraum vom 28.-31. Oktober ermittelt wurden, zeigen zum Beispiel, dass hier an nur drei Tagen
(28.-30. Oktober) 37 mm Niederschlag fielen. Fast im gesamten Neckareinzugsgebiet konnten bis zum
31. Oktober Niederschlagssummen von 50 — 100 mm verzeichnet werden (Abb. 7.9). Die andauernden
Regenfille fiihrten beim Neckar und seinen Nebenfliissen zu Abfliissen, die auf ein ,,Jahrhundert-
hochwasser* erwarten lieBen (Fuchs et al. 1999b, LfU 2000). Da die Hochwasserwelle des Rheins mit
etwas zeitlicher Verzégerung die Neckarmiindung erreichte und somit kein Riickstau der Wassermas-
sen des Neckars erfolgte, blieb das angekiindigte Jahrhunderthochwasser jedoch aus. Mit einem maxi-
malen Abfluss von 1955 m*/sec am Pegel Heidelberg/Karlstor (gemessen am 30. Oktober 1998, HVZ
1998) gehorte das Hochwasser dennoch zu den Ereignissen mit einer etwa 20-jahrlichen Wiederkehr-
wahrscheinlichkeit. In Lauffen am Neckar besal3 das untersuchte Hochwasser mit einem Spitzen-
abfluss von 1055 m*/sec eine etwa S-jahrliche Wiederkehrwahrscheinlichkeit, fiir die Enz konnte mit
270 m*/sec eine Wiederkehrwahrscheinlichkeit von 5-7 Jahren ermittelt werden (Haag et al. 1999b).
Fiir die im Vergleich zu Lauffen hohere Jéhrlichkeit des Hochwassers bei Heidelberg sind in erster
Linie die hohen Abfliisse der Nebenfliisse Kocher, Jagst und Elsenz verantwortlich gewesen (LfU
2000). Abb. 7.10 zeigt die Ganglinien fiir Heidelberg und fiir Lauffen, die mittleren Abfliisse (MQ)
sowie die Zuordnung verschiedener Abfliisse zu Hochwasserereignissen mit einer bestimmten Wieder-
kehrwahrscheinlichkeit. In Lauffen wurde der Scheitelpunkt des Hochwassers am 29. Oktober und in
Heidelberg am 30. Oktober erreicht.

Gang der limnochemischen Parameter. Abfluss, Spektraler Absorptionskoeffizient bei 254 nm
(SAK,s4) als Indikator fiir geloste organische Substanzen mit Doppelbindungen und Schwebstoff-
konzentrationen korrelierten in Heidelberg sehr gut (Abb. 7.11, Korrelationskoeffizienten nach
Spearman von 0,7 bis 0,9). Die Leitfahigkeit nahm durch Verdiinnungseftekte umgekehrt propor-
tional zum Abfluss ab. Die hohere Erosionskraft des untersuchten Hochwassers manifestierte sich in
Schwebstoffkonzentrationen bis zu 1400 mg/L im Vergleich zu 250 mg/L beim Hochwasser 1995/96.
Analog zum Hochwasser 1995/96 wurde das Schwebstoffmaximum kurz vor der Abflussspitze er-
reicht (vgl. Barsch et al. 1994a, b, Symader et al. 1991). Aufgrund der hohen Korrelation zwischen
Triibung und Schwebstofffracht wurde die Triibungsmessung oftmals fiir eine automatisierte Schweb-
stoffprobennahme, aber auch fiir die Bestimmung der Schwebstofffracht eingesetzt (Bley & Schmidt
1994, Schulte 1995, Symader 1988, Symader et al. 1991). Wahrend beim Hochwasser 1995/96 die
maximale Triibung gut mit dem Abflussmaximum und der Schwebstoffkonzentration korrelierte (Hol-
lert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a), konnte beim ansteigenden Ast des untersuchten Hoch-
wassers 1998 eine gute Ubereinstimmung festgestellt werden. Vom Nachmittag des 30. bis zum 31.
Oktober konnte ein weiteres Maximum bei der Triibung verzeichnet werden, das aber bereits mit
zuriickgehenden Abflussmengen und Schwebstoffkonzentrationen einherging. Dessen gute Korrela-
tion mit einem sprunghaften Anstieg des Kaliumpermanganatverbrauches (unfiltrierte Wasserprobe)
und dem hochsten TOC-Wert des Hochwassers (1,63 %, Winn 2000) kann als Hinweis auf eine stof3-
weise Belastung mit stark an organischem Kohlenstoff angereicherten Schwebstoffen einer anderen
Herkunft interpretiert werden. Die Enge der Peaks deutet auf eine Herkunft nur wenig oberhalb
Heidelbergs hin (Haag, personliche Mitteilung). Hohe organische C-Konzentrationen konnen ein
Hinweis auf remobilisierte Kldrschlamme, Ablagerungen nach Kliranlagen oder Direkteinleitungen
sein (vgl. Hale et al. 2000). Tatsédchlich konnte fiir diesen Schwebstoff auch ein sprunghafter
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Bildtafel 7.1. Neckarhochwasser im Oktober 1998 in Heidelberg. Neben einzelnen Wohnhausern
(oben), wurden auch Straen (Mitte) und Kinderspielplédtze (unten) im Bereich der Neckarwiese
iiberflutet. Ein provisorisches Schild des Umweltamtes Heidelberg mit der Aufschrift ,,Spielplatz
wegen Hochwasserverunreinigungen gesperrt™ verdeutlicht den Einfluss von Hochwasserschweb-
stoffen nicht nur fiir aquatische Systeme.
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Abb. 7.9. Tagessummen der baden-wiirttembergischen Niederschlagmessstationen vom 27. bis
zum 31. Oktober 1998 (von links nach rechts); aus: HVZ (1998).
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Abb. 7.10. Abfliisse wiahrend des Neckarhochwassers im Oktober/November 1998 in Heidelberg
und Lauffen. Recurrence intervals: Statistische Wiederkehrwahrscheinlichkeiten fiir Heidelberg.
Das untersuchte Hochwasser besaB mit fast 2000 m%/sec einen mehr als dreimal héheren
Scheitelabfluss als das 1995/96 untersuchte Winterhochwasser, fiir das ein deutliches Schi-
digungspotenzial festgestellt werden konnte (Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 1999). Das
untersuchte Hochwasser entsprach in Heidelberg in etwa einem 20-jéhrlichen Hochwasser und in
Lauffen einem 5-jéhrlichen. MQ: Mittlerer Abfluss. Datengrundlage: Hochwasservorhersagezen-
trale (HVZ, 1998) und Bundesanstalt fiir Gewésserkunde, unpublizierte Daten.
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Abb. 7.11. Gang verschiedener limnochemischer Parameter und Keimzahlen in Wasserproben wahrend des
Neckarhochwassers im Oktober/November 1999 bei Heidelberg. Bei der Triibung (Turbidity) ist zum
Vergleich die Abflussganglinie am Pegel Heidelberg Karlstor ohne Skalierung dargestellt (fiir Werte siche
Abb. 7.10). Es sind weiterhin abgebildet: Leitfdhigkeit (Conductivity), Kaliumpermanganat-Verbrauch
(KMnOy4 consumption) in filtrierten (w) und unfiltrierten (w/0) Wasserproben, adsorbierbare organische
Halogenverbindungen (AOX), Schwebstoffkonzentrationen (Suspended particulate matter) spektrale Ab-
sorptionskoeffizienten bei 254 nm (SAC,s,) aus zentrifugierten Wasserproben sowie Faekalcoli, Coliforme

und Enterokokken (Mikrobielle Untersuchungen von Herrn Diirr, Hygiene-Inst. Halle). 197
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Anstieg der Octyl- und Nonylphenolkonzentrationen, aber auch der Phtalate um einen Faktor 10 bis
100 nachgewiesen werden (Abschnitt endokrine Wirksamkeit, Abb. 7.20). Die Konzentration
organischer Halogenverbindungen wurde mit dem Summenparameter AOX in den filtrierten und un-
filtrierten Wasserproben bestimmt. Die AOX-Zunahme wéhrend des Hochwasserpeaks (bis Giite-
klasse III-IV, LAWA 1998) konnte zum grofiten Teil durch die Zunahme der Schwebstoffkonzentra-
tionen in den Wasserproben erklért werden (r nach Spearman von 0,8). Andererseits konnte das An-
steigen des AOX in der unfiltrierten Probe vom 31.10. um 22 Uhr nicht alleine durch Schwebstoffkon-
zentrationseffekte erklart werden. Vielmehr war fiir den Schwebstoff dieser Probe von stark erhdhten
Konzentrationen an organischen Halogenverbindungen auszugehen, so dass bei der Analyse der Bio-
assay-Befunde diese Probe auf ein erhdhtes mutagenes und cytotoxisches Potenzial {iberpriift werden
sollte. Bei den mikrobiologischen Untersuchungen (durchgefiihrt und freundlicherweise zur Verfii-
gung gestellt von Herrn Diirr und Herrn Kaiser, Hygiene-Institute, Halle & Heidelberg) konnten stark
erhohte Anzahlen an Fikalindikatoren wéhrend des Hochwasserpeaks (Enferococcus) und iiber das
gesamte Hochwasser (Faekalcoli und Coliforme) nachgewiesen werden. Dies weist darauf hin, dass
ungeklértes Abwasser iiber Entlastungen der Kldranlagen wéhrend des gesamten Hochwassers einge-
leitet wurde.

Schwermetallbelastung. Es wurden insgesamt 35 filtrierte Wasserproben, die am Wieblinger Wehr
bei Heidelberg entnommen wurden, auf die Schwermetalle Kupfer, Blei, Chrom und Cadmium unter-
sucht. Die ermittelten Konzentrationen lagen bei den Elementen Pb, Cr und Cd jeweils unter den Ziel-
vorgaben fiir den gestauten Neckar (5 pg/L Pb, 10 ug/L Cr und 0,3 mg/L Cd, LAWA 1998). Fiir
Kupfer wurde die Zielvorgabe von 10 pg/L bei den Proben 29.10. 10 Uhr und 31.10. 10 Uhr jeweils
mehr als zweifach tiberschritten. Somit konnte insgesamt nur eine geringe bis médfige Schwermetall-
belastung fiir die geldsten Wasserinhaltsstoffe ermittelt werden. Diese Befunde sind in Ubereinstim-
mung mit den Ergebnissen einer Untersuchung eines Neckarhochwassers mit einem Abfluss von
1100 m3/s im Januar1995 (LfU 1996) und dem mittleren Hochwasser im Dezember 1995/95 (Hollert
& Braunbeck 1997).

Die Schwermetallkonzentrationen der durch Filtration gewonnenen Schwebstoffe des Hochwassers im
Oktober 1998 sind in Abb. 7.12 dargestellt. Die Génge fiir die Elemente Cr, Cu, Zn und Ni korrelieren
mit Korrelationskoeffizienten bis 0,65 relativ gut. Die grofite Belastung war jeweils im Bereich des
aufsteigenden Astes des Hochwassers kurz vor dem Scheitelpunkt nachzuweisen und ging einher mit
dem Maximum der Schwebstofffracht. Auch die Konzentrationsprofile fiir Cd und Pb zeigten eine
gute Ubereinstimmung (r nach Spearman von 0,5), insbesondere beziiglich der Maximalwerte. Die
Maxima fiir Pb und Cd konnten fiir den abfallenden Ast des Hochwassers nachgewiesen werden; die
Cu-Konzentrationen erreichten in diesem Abschnitt ein zweites Maximum. Im Vergleich zum mitt-
leren Hochwasser 1995/96 konnte fiir das Hochwasser im Oktober 1998 eine deutliche Erhohung der
Cr-, Cd- und Zn-Konzentrationen festgestellt werden (Tab. 7.1). Insbesondere bei Cadmium fallt eine
Erhohung des Mittelwertes von 1,1 mg/kg (1995/96) auf 3.2 mg/kg (1998) auf. Abb. 7.12 zeigt, dass
stoBweise Konzentrationsspriinge in der Cadmiumbelastung bis auf 28 mg/kg nachgewiesen werden
konnten. In Abschnitt 7.1 konnte gezeigt werden, dass in der Stauhaltung Lauffen der Cadmium-
Grenzwert zwischen Jung- und Altsedimenten bei 10,8 mg/kg liegt. Dieser Wert wurde von insgesamt
vier Hochwasserschwebstoffproben iiberschritten. Da die Emissionen von Cd in den letzten Jahren
deutlich zuriick gegangen sind (Jensen & Bro-Rasmussen 1992), kann das stoBweise Auftreten von
Cadmiumkonzentrationen tiber 10 mg/kg als deutlicher Hinweis auf eine Remobilisation von Altsedi-
menten angesehen werden. Die Cadmiumbelastung der Hochwasserschwebstoffe wurde mit Hilfe des
Klassifikationssystems der LAWA (1998) fiir Schwebstoffe bewertet. Dabei ergab sich eine mittlere
Giiteklasse von III fiir die Schwebstoffe. Vier Proben iiberschritten den Grenzwert fiir die Einordnung
in die schlechteste Giiteklasse IV. Bei allen anderen untersuchten Elementen wurden die hochsten
Konzentrationen in die Giiteklassen II-III oder III eingeordnet.
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Tab. 7.1. Schwermetallkonzentrationen von Hochwasserschwebstoffen eines mittleren Hochwassers 1995/96 bei
Heidelberg (Hollert & Braunbeck 1997) sowie des Oktober-Hochwassers 1998 in Heidelberg (HD) und Lauffen
(LN) nach HNOs-AufschluB3 in mg/kg Schwebstofftrockengewicht. Die Schwermetallkonzentrationen von Sedi-
menten und Schwebstoffen der Staustufe Lauffen stammen aus Haag et al. (1999b). Von den Sedimenten wurde
die Fraktion < 0,02 mm analysiert, wogegen bei den Schwebstoffen — analog zu den Soxhlet-Extrakten und
aufgrund der geringen Substanzmengen auf den Filtern — alle KorngréBen untersucht wurden.

Suspended particulate mater of flood events Sediment
Dec. 95 HD (n=7) Oct. 98 HD (n=32) Oct. 98 LN (n=10) LN (n=147)
Mean Min. Max. Mean Min. Max. Mean Min. Max. Mean Min. Max.

Cr 382 34,1 49,4 135,5 75,9 350,7 82,1 71 116 469 64 1615
Cu 53,7 42,1 67,7 48,6 32,2 90,8 51,8 43 83 248 39 726
Pb 29,8 25,6 33,6 55,5 25,1 2255 403 34 55 172 35 649

Cd 1,1 1,0 1,2 3,2 0,0 28,1 1,5 0,0 10 26,3 0,4 105
Zn 228 177 285 196,6 125,7 293,9 240 183 390 909 27 2834
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Abb. 7.12. Schwermetallkonzentrationen von Schwebstoffen des Hochwassers im Oktober 1998 aus der
Stauhaltung Heidelberg. Die Schwebstoffe wurden durch Filtration aus den Wasserproben gewonnen.
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Abb. 7.13 zeigt die Befunde einer Cadmiumanalyse von Schwebstoffen der Standorte Neckarstauhal-
tung Besigheim (BN), Enz bei Besigheim kurz vor der Miindung (BE) und unterhalb der Stauhaltung
Lauffen (LN). Durch den Vergleich der Schwermetallkonzentrationen an den drei Probennahmenstel-
len kann der Einflul der Stauhaltung Lauffen auf die Konzentrationen der partikuldr gebundenen
Schwermetalle iiberpriift werden. Erhohte Cadmiumkonzentrationen konnten in Lauffen kurz vor dem
Scheitelpunkt und insbesondere im Bereich des tailings nachgewiesen werden (Abb. 7.13). Vor dem
Scheitelpunkt des Hochwassers konnte unterhalb der Stauhaltung Lauffen eine deutlich hohere Cad-
miumbelastung als am Referenzstandort Bessigheim/Enz oberstrom der Stauhaltung Lauffen nachge-
wiesen werden (Abb. 7.13). Die relative gute Korrelation der Cadmiumbelastung unterhalb der Stau-
haltung Lauffen mit den Cadmiumkonzentrationen in der Enz (BE) ist als Hinweis zu sehen, dass
wihrend des Scheitelpunkts der Cadmiumeintrag aus der Enz signifikant zur Belastung der Schweb-
stoffe unterhalb von Lauffen beitrug. Am 30.10. konnte zeitgleich eine deutliche Erh6hung der Cad-
miumkonzentration an den Standorten BN und LN nachgewiesen werden, die anzeigt, dass der {iber-
wiegende Anteil der Cadmiumfracht in diesem Abschnitt des Hochwassers von oberstrom der Stauhal-
tung Lauffen eingetragen wurde. Eine deutliche Erhéhung der Cadmiumbelastung in Schwebstoffen
unterhalb der Stauhaltung Lauffen konnte ab dem 1.11. nachgewiesen werden. Die hchste analysierte
Konzentration von 11 mg/kg am 4.11. lag im Bereich des Cadmium-Grenzwerts fiir Altsedimente von
10,8 mg/kg. Die im Vergleich zum Hochwasser 1995 (LfU 1996) deutlich erhhten Cadmiumkonzen-
trationen unterhalb der Stauhaltung Lauffen und der sehr hohe Anteil der Nettoerosion aus der Stau-
haltung Lauffen an der Schwebstoffgesamtfracht (Haag et al. 1999b) deuten auf eine deutliche Re-
mobilisierung von kontaminierten Altsedimenten aus der Stauhaltung Lauffen hin.

Bei einer durchschnittlichen Transportgeschwindigkeit von 1,5 m/s (personliche Mitteilung, Wasser-
schifffahrtsamt Heidelberg) und der Annahme eines gleichméfigen Transportes kdnnten die Schweb-
stoffe der Stauhaltung Lauffen innerhalb von etwa 18 Stunden nach Heidelberg transportiert werden.
Abb. 7.12 zeigt, dass in Heidelberg die Cadmiummaxima am 30.10. und 2.11 mit etwa 18-20 h Ver-
zogerung nach deutlichen Erh6hungen der Cadmiumfracht in Lauffen auftraten. Vor dem Hintergrund
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Abb. 7.13. Einfluss der Stauhaltung Lauffen auf die Cadmiumbelastung von Hochwasserschweb-
stoffen des Neckars im Oktober 1998. Cadmiumkonzentrationen von Schwebstoffen der Neckarstau-
haltung Besigheim (BN), der Enz kurz vor der Miindung (BN) und des Neckars unterhalb der Stau-
haltung Lauffen (LN). Die Schwebstoffe wurden durch Filtration aus den Wasserproben gewonnen.
Probennahme und Schwermetallaufschliisse wurden von Mitarbeitern des Instituts fiir Wasserbau der
Universitdt Stuttgart durchgefiihrt, die Messungen der Schwermetalle am Hygiene-Institut in Heidel-
berg vorgenommen.
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des hohen Anteils der Nettoerosion in der Stauhaltung Lauffen an der gesamten Schwebstofffracht in
Heidelberg (siche unten), ist ein hoher Beitrag der Cadmiumremobilisation in Lauffen auch fiir die
Schwebstoffe in Heidelberg anzunehmen. Eine Analyse des totalen Schwefelgehaltes der Schwebstof-
fe ergab einen Mittelwert des Schwefelgehaltes von 0,132 + 0,04 %. Eine deutlich erh6hte Schwefel-
konzentration von 0,209 % konnte fiir die Schwebstoffprobe des 1.11. von 6 Uhr nachgewiesen wer-
den (Winn 2000). Da Sulfide eine wichtige Metallbindungsform in anoxischen Sedimenten des Nec-
kars darstellen (Miiller 1992, 1993, Miiller et al. 1993), kann eine Erhdhung des Schwefelgehaltes
ebenfalls als Hinweis auf eine Remobilisation von Altsedimenten verstanden werden.

Cytotoxizitit des untersuchten Hochwassers. Abb. 7.14 zeigt den Gang der Cytotoxizitit von
Neckarschwebstoffen bei Heidelberg und Lauffen wihrend des Hochwassers im Oktober 1998. In
Heidelberg konnte die hochste Zelltoxizitét mit einem NRsy von 20 mg Schwebstoff pro ml Testansatz
fiir den 29.10.1998 (ansteigender Hochwasserast) nachgewiesen werden. Im Ansatz ohne S9-Supple-
mentierung pendelte sich der NRs, auf einem Niveau von 40-60 mg/ml ein, mit S9-Mix (zum Aus-
gleich geringer Biotransformationskapazititen der RTG-2-Zellen) verdnderte sich das Cytotoxizitéts-
profil der Schwebstoffe stark: Nach einer hohen Zelltoxizitdt zu Beginn des Hochwassers (NRsy von
20-150 mg/ml), wurden die Extrakte des Hochwasserpeaks durch S9 detoxifiziert (NRs; um
200 mg/ml) und im Bereich des abfallenden Hochwasserastes (tailing) wieder toxifiziert (NRsq:
100 mg/ml). Im Vergleich zum mittleren Winterhochwasser 1995/96 (Hollert & Braunbeck 1997, Hol-
lert et al. 2000a) konnten beim hier untersuchten Hochwasser signifikant stirkere cytotoxische Wir-
kungen festgestellt werden (fast alle NRs,-Werte lagen jenseits des 95%-Perzentilwertes (ohne S9-
Mix) des Hochwassers von 1995/96), so dass eine Remobilisierung von stiarker kontaminierten Alt-
sedimenten auch aufgrund der vorliegenden Biotestergebnisse angenommen werden kann. Die Cyto-
toxizitdt der Schwebstoffe ist dhnlich stark wie die von kontaminierten Altsedimenten aus Lauffen
(Abb. 7.6). Eine Rangkorrelationsanalyse nach Spearman ergab keine signifikante Korrelation der
Cytotoxizitit zur Cadmiumkonzentration. Fiir die Schwebstoffprobe (4 h-Mischprobe des 1.11. von 6
Uhr bis 10 Uhr), die der Wasserprobe mit der erhohten Cadmiumbelastung am 1.11. um 6 Uhr zuzuor-
dnen war, konnte mit einem NRs, von 25 mg/ml (ohne S9) eine deutlich erh6hte Cytotoxizitidt gegen-
iiber den anderen Schwebstoffproben im Bereich des tailing nachgewiesen werden. Die korrespon-
dierende Probe zum Schwebstoff mit dem Cadmiummaximum am 2.11. um 6 Uhr besall mit einem
NRs, von 50 mg/ml eine etwas geringere Cytotoxizitét, die aber dennoch in der GroBenordnung der

. Cytotoxicity RTG-2 cells, Heidelberg - Cytotoxicity RTG-2 cells Lauffen
— T 20 -
_g w/o S9 §
T 50 A E 40
E £
£ S 60|
S 100 Z
o (%]
(2] w S9 >
> 150 1 s 801
= 5 % and 95 %-percentiles g
o’ 200 4 wio 89 of the flood 1995/96 | 5 1001
pz4
250 4 120 1 NR50 [mg dry SPM / ml testmedium]
29.0ct ' 30.0ct ' 31.0ct ' 1.Nov ' 2.Nov ' 3.Nov 27 29 31 2 6 18

| I |
[~ October | November \

Abb. 7.14. Cytotoxische Wirkung von Schwebstoffen des Hochwassers im Oktober/November 1998 aus den
Stauhaltungen Lauffen und Heidelberg. Die Toxizitdt von acetonischen Schwebstoffextrakten wurde mit der
permanenten Zelllinie RTG-2 mit (w) und ohne (w/0) S9-Supplementierung untersucht. Der grau markierte
Bereich zeigt zum Vergleich die 5- und 95% Perzentilen der Cytotoxizitit von Schwebstoffextrakten des
mittleren Hochwassers im Dezember 1995/96 (Hollert et al. 2000).
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hochkontaminierten Sedimente der Stauhaltung Lauffen lag (Abb. 7.6). Es sei hier kritisch angemerkt,
dass eine Korrelation des Cd-Gehaltes und des cytotoxischen Potenzials der Schwebstoffe mit Vor-
sicht interpretiert werden sollte, da die Cd-Konzentrationen von Schwebstoffen aus Wasserproben eine
Momentaufnahme darstellten, wogegen die Schwebstoffproben aus den Schwebstofffallen Misch-
proben waren, die alle 2-4 h und im abfallenden Bereich des Hochwassers im Rhythmus von 8 h
entnommen wurden. Somit integrieren Proben aus den Schwebstofffallen die Belastung iiber einen
langeren Zeitraum, wobei kurzzeitige Belastungsspitzen verdiinnt werden kdnnen. Die Probe mit einer
auffillig erhohten AOX-Konzentration (31.10. 22 Uhr, Abb. 7.11) bewirkte keine signifikante Ver-
anderung der Cytotoxizitdt. Auch fiir Schwebstoffe der Stauhaltung Lauffen konnte wéhrend des ge-
samten Hochwasserverlaufes eine hohe cytotoxische Wirkung gezeigt werden (Abb. 7.14), die jeweils
eine vergleichbare Groflenordnung wie hoch kontaminierte Altsedimente der Stauhaltung besall (Abb.
7.6). Die Maxima der Cytotoxizitét konnten fiir den aufsteigenden Ast des Hochwassers und fiir die
am 1. und 2. November entnommenen Schwebstoffe (jeweils Mischproben iiber etwa 24 h) nachge-
wiesen werden. Das Cadmiummaximum der Schwebstoffe aus den Wasserproben (ab dem 1.11) kor-
reliert somit mit dem zweiten Cytotoxizitdtsmaximum.

Zusammenfassend lieB sich fiir das Hochwasser 1998 sowohl in Heidelberg als auch in Lauffen eine
stark erhohte partikuldr gebundene Cytotoxizitdt ermitteln, die zum Teil mit der Remobilisation von
Altsedimenten erklart werden kann. Die unterschiedlichen Verhiltnisse der Cytotoxizitdt mit und ohne
S9 deuten auf eine groBe Heterogenitit der cytotoxisch wirksamen Substanzen hin (Braunbeck et al.
1997b, Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a): Die hochste zelltoxische Wirkung wurde je-
weils im Bereich der ansteigenden Ganglinie detektiert. Aufgrund der Befunde von Schwermetall-
analysen scheint eine Remobilisation von Altsedimenten wihrend dieses Abschnittes nicht stattgefun-
den zu haben oder von untergeordneter Bedeutung gewesen zu sein. Die hohe Toxizitit der Schweb-
stofffracht zu Beginn des Hochwasserereignisses konnte durch den zu diesem Zeitpunkt sehr hohen
Anteil an stark kontaminiertem Oberflachenabfluss (Boxall & Maltby 1995, Hellmann 1996, Maltby et
al. 1995a, b) bestimmt sein. Partikuldr gebundene Luftschadstoffe mit einer hohen Toxizitdt (Clonfero
1997, Erdinger et al. 1997, Haglund et al. 1987, Hannigan et al. 1998, Poli et al. 1999) oder Ablage-
rungen in Mischwasserkanalisationsnetzen (Kraut & Bondareva 2000) kdnnen remobilisiert werden
und aufgrund von Kliranlagenentlastungen oftmals unbehandelt in den Vorfluter gelangen. Auch
kommunale Abwisser, die nicht zuriickgehalten werden kénnen (Symader et al. 1991) und Eintrage
von landwirtschaftlich genutzten Flachen (Liess & Schulz 1997) kénnen fiir die hohe Toxizitdt beim
aufsteigenden Ast des Hochwassers verantwortlich gemacht werden.

Bakterientoxizitit. Um eine direkte Vergleichbarkeit mit den Proben der Sedimentbewertungstriade
(Abschnitt 4) zu gewéhrleisten, wurden im Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis jeweils
3 g nativer Schwebstoff im Testansatz untersucht. Fiir alle untersuchten Schwebstoffe konnte bei einer
Einwaage von 3 g nativem Schwebstoff eine sehr hohe Hemmung (zwischen 60 und 100 %) festge-
stellt werden (Abb. 7.15). Ausgewihlte Schwebstoffproben wurden mit Quarzsand der Siebklasse W4
verdiinnt, um Dosis-Wirkungskurven fiir das bakterientoxische Potenzial zu erhalten. Dabei konnte

160
Arthrobacter globiformis
140 A
120 | . - .
Abb. 7.15. Bakterientoxizitdt von nativen
100 Schwebstoffen der Stauhaltung Heidelberg

des Hochwassers im Oktober/November

Inhibition of dehydrogenase acitivity [%]

80

1998 im Bakterienkontakttest mit Arthro-
60 1 bacter globiformis. Datengrundlage: Winn
40 (2000).
20

T T T T T
29.0ct 30.0ct 31.0ct 1.Nov 2.Nov 3.Nov

202
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beispielsweise fiir den Schwebstoff vom 29.10. um 10 Uhr, der auch im akuten Zelltest eine hohe
cytotoxische Wirkung zeigte, selbst bei 0,5 g Schwebstoffeinwaage (Abb. 7.16; 1:6 Verdiinnung
gegeniiber dem Originalansatz) eine Bakterienhemmung von 57 % ermittelt werden. Die Hochwasser-
schwebstoffe des Oktoberhochwasser 1998 besallen somit ein deutlich héheres Schidigungspotenzial
als die meisten Sedimenten einer integrierten Sedimentbewertung im Einzugsgebiet des Neckars (Ab-
schnitt 4). Der Bakterienkontakttest mit Bacillus cereus wurde fiir mehrere Léngskartierungen von El-
be und Rhein eingesetzt (Gratzer & Ahlf 1999a). An der Elbe konnten bei einer Einwaage von 2 g
Sediment Hemmungen zwischen —6.9 % (Stimulierung) bis zu 100 % nachgewiesen werden, wobei
Werte zwischen 20 und 60 % dominierten. Die Sedimentproben des Rheins (Flusskilometer 639-854)
bewirkten bei Bacillus cereus Hemmungen zwischen 20 und 80 % (Gratzer & Ahlf 1999a). In
Anbetracht der hohen Vergleichbarkeit der Biotestbefunde zwischen den Bakterienkontaktassays mit
Arthrobacter globiformis und Bacillus cereus kann somit fiir die untersuchten Hochwasserschweb-
stoffe des Neckars vom Oktober 1998 auch ein erhohtes Schadigungspotenzial im Vergleich zu Sedi-
menten von Rhein und Elbe angenommen wer-
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einer Schwebstoffidquivalentkonzentration von

nur 6 mg/ml Testmedium untersucht wurde.
Dies entsprach einer nur 4- bis 5-fachen Auf-
konzentrierung gegeniiber der Schwebstoffkon-
zentrationen, die in den nativen Wasserproben
wihrend dieses Abflusses gemessen werden
konnten. In jlingeren Untersuchungen konnten
mit Hilfe des Comet-Assays an Leber- und Kie-
mengewebe von Fischen aus dem Neckar gen-
toxische Effekte in vivo und weiterhin mit licht-
und elektronenmikroskopischen Untersuchun-
gen histopathologische Schédigungen an Fisch-

Abb. 7.17. Verlauf der genotoxischen Wirkung ace-
tonischer Schwebstoffextrakte des Hochwassers im Okto-
ber 1998 im Comet-Assay mit RTG-2-Zellen ohne S9-
Supplementierung. Die Induktionsfaktoren wurden aus
den Medianen der Tail moments aus jeweils 100 Messun-
gen ermittelt. Fiir jeden Extrakt ist der hdchste In-
duktionsfaktor einer Dosis-Wirkungsbeziehung darge-
stellt. Die sehr hohe Genotoxizitdt im Bereich des auf-
steigenden Astes wurde bei einer Extraktkonzentration
von nur 6 mg Schwebstoffiquivalent pro ml Medium
nachgewiesen. *: signifikanter Unterschied zur Kontrolle
im Dunnett-Test mit p < 0,05.
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7 Erosionsrisiko und Schéidigungspotenzial von kontaminierten Sedimenten

en nachgewiesen werden (Schnurstein 2000). Da eine erhohte Ingestion von Schwebstoffen und eine
Ablagerung im Bereich der Kiemen bei Fischen wihrend Hochwasserereignissen a priori an-
genommen werden muss, ist der Befund der hohen Genotoxizitit der Schwebstoffextrakte insbeson-
dere vor dem Hintergrund von Schidigungen von Neckarfischen als sehr problematisch zu bewerten.
Die hohe Induktion der Probe vom 29.10. korreliert mit einem Maximum des AOX (Abb. 7.11) und
erhohten Zink-, Kupfer- und Chromkonzentrationen (Abb. 7.12), wogegen die Cadmiumkonzentration
in dieser Probe eher gering war. Vor dem Hintergrund einer hohen Korrelation einer mutagenen Wir-
kung von Luftstduben mit Konzentrationen an Chrom und organischen Halogenen (Erdinger et al.
1997) und der toxischen Wirkung von Straenabfliissen mit erhdhten Konzentrationen an organischen
Schadstoffen, Kupfer und Chrom (Boxall & Maltby 1995, Maltby et al. 1995a, b) aber auch der mehr-
fach gezeigten gentoxischen Wirkung von Luftstduben im Comet-Assay (Cotelle & Ferard 1999, Poli
et al. 1999, Sram et al. 1999), scheint hochkontaminierter Oberflichen-Runoff mit remobilisierten
Luftstdauben einen hohen Beitrag zur gentoxischen Wirkung der Schwebstoffprobe des 29.10. um 22
Uhr zu liefern.

Wiéhrend fiir die Schwebstoffe des mittleren Hochwasser im Dezember 1995/96 keine signifikante
Mutagenitit im Ames-Test ermittelt werden konnte (Hollert & Braunbeck 1997, Hollert et al. 2000a),
lie3 sich fiir einige Schwebstoffextrakte des Hochwassers im Oktober/November 1998 sowohl in
Heidelberg als auch in Lauffen mit Induktionsfaktoren bis zu 2 eine geringe, jedoch signifikante Muta-
genitit nachweisen (Abb. 7.18 ). Ein Vergleich der Mutagenitit mit und ohne S9 deutete fiir die
Schwebstoffe eine heterogene Zusammensetzung mit gentoxischen Inhaltsstoffen an: Im Bereich des
ansteigenden Astes des Hochwassers konnte zunédchst mit und ohne S9 eine deutliche mutagene
Wirkung detektiert werden, ab dem Scheitelpunkt wirkten die Ansétze mit S9 stiarker mutagen (Domi-
nanz lipophiler Verbindungen, die einer Aktivierung durch P450-abhingige Enzymsysteme bediirfen)
und ab dem 1. November bewirkten die Ansitze ohne S9 etwas hohere Induktionsfaktoren. In Lauffen
wirkten nur die Ansdtze ohne S9-Supplementierung mutagen, wobei ein Maximum der mutagenen
Wirkung am 1.11. und nach dem Hochwasser (18.11.) nachgewiesen werden konnte. Die erhohte In-
duktion fiir die Schwebstoffsammelprobe des 1.11. korrelierte gut mit der Erhéhung der Cadmiumbe-
lastung (vgl. Abb. 7.13). Cadmium ist fiir seine gentoxische Wirkung im SOS- und Mutatox-Test
(Codina et al. 1995), im Mikronukleus-Assay und Schwesterchromatidaustausch-Test (Fahmy & Aly
2000) und im Comet-Assay (Risso-de Faverney et al. 2001), aber auch fiir die Induktion von Apoptose
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Abb. 7.18. Verlauf des mutagenen Potenzials in acetonischen Extrakten aus Schwebstoffen des
Neckarhochwassers im Oktober/November 1998 fiir die Stauhaltungen Heidelberg und Lauffen. Es
sind die Induktionsfaktoren von 250 mg Schwebstoftfiquivalent pro Ames-Platte dargestellt. Eine ein-
faktorielle Varianzanalyse mit nachfolgendem Dunnett-Test ergab fiir alle Proben mit einem Induk-
tionsfaktor iiber 1,5 (Heidelberg) und 1,4 (Lauffen) eine statistisch signifikante Mutagenitdt im Ames-
Test mit dem Stamm TA 98.

204



7 Erosionsrisiko und Schéidigungspotenzial von kontaminierten Sedimenten

in Hepatocyten von Regenbogenforellen (Risso-de Faverney et al. 2001) und seine kanzerogene
Wirkung (Snow 1992) bekannt. Im Ames-Test konnte fiir Cadmium jedoch wiederholt keine muta-
gene Wirksamkeit nachgewiesen werden (Ubersichten bei den Online-Datenbanken des Pasteur-Insti-
tutes http://www.pasteur.fr/externe und der Amerikanischen Umweltbehérde, EPA-GENE-TOX,
http://toxnet.nlm.nih.gov/). Vielmehr scheinen andere gentoxische Verbindungen, wie etwa PAHs, die
ebenfalls in kontaminierten Altsedimenten in erhdhten Konzentrationen nachzuweisen sind, fiir die
mutagene Wirkung dieser Schwebstoffe im Ames-Test verantwortlich zu sein.

Endokrine Belastung von Schwebstoffen und Wasserproben. Da zur endokrinen Wirkung von
Wasserproben und Schwebstoffen wihrend Hochwasserereignissen bisher keine Daten vorliegen, wur-
den ausgewihlte Proben des Hochwassers vom Oktober/November 1998 aus Heidelberg beziiglich
ihrer Konzentrationen an endokrin wirksamen Substanzen untersucht. Die Analysen wurden von Herrn
Holtey-Weber (Hygiene-Institut Bonn) durchgefiihrt und freundlicherweise zur Verfiigung gestellt.
Insgesamt 4 Schwebstoffproben wurden als acetonische Extrakte mit dem Dot-Blot-Assay an iso-
lierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle (Islinger et al. 1999b) in Dosis-Wirkungskurven unter-
sucht, um eine erste Abschidtzung des endokrinen Potenzials von Hochwasserschwebstoffen zu er-
moglichen. Fiir den Schwebstoffextrakt des aufsteigenden Asts des Hochwassers konnte bei einer
Konzentration von 12 mg Schwebstoffaquivalente pro ml Testansatz mit 0,75 pg/ug Gesamt-RNA
eine signifikant erhohte Vitellogenin-mRNA-Induktion gegeniiber der Positivkontrolle 100 pM 178-
Estradiol (0,57 pg/ug) nachgewiesen werden. Gegeniiber den Schwebstoffkonzentrationen in den na-
tiven Wasserproben (< 1500 mg/L) bedeutete die eingesetzte Konzentration eine mehr als achtfache
Aufkonzentrierung im Testansatz. Abb. 7.19 zeigt das 0strogene Potenzial der 4 Proben im Verlauf
des Hochwassers, dargestellt als 17B8-Estradiol-Aquivalentkonzentrationen.

In Abb. 7.20 sind Konzentrationen endokrin wirksamer Substanzen in Wasserproben und Schweb-
stoffen der Stauhaltung Heidelberg dargestellt. In den filtrierten Wasserproben konnten insbesondere
im ansteigenden Ast des Hochwassers stark erhdhte Konzentrationen an endokrin wirksamen Substan-
zen nachgewiesen werden. Nonylphenol und Oc-
tylphenol konnten mit bis zu 428 ng/L und 20
95 ng/L sowie alle untersuchten Phtalate mit bis
zu 7,7 ug/L fir Benzylbutylphthalat nachgewies-
en werden. Bei Nonylphenol lag die nachgewie-
sene Maximalbelastung einen Faktor 10 {iber der
Konzentration des am stérksten belasteten Ge-
wissers der integrierten Sedimentbewertung im
Einzugsgebiet des Neckars (Abschnitt 4). Auch
im Vergleich zu den maximalen gegenwirtigen
Nonylphenolkonzentrationen in Schweizer FlieB-
gewdssern von bis zu 300 ng/L (Bitscher et al.

Endocrine activity of SPM extracts

[ng EEC / L test medium]
29.0ct ' 30.0ct ' 31.0ct = 1.Nov '

2.Nov ' 3.Nov

1999) und den GroBenordnungen von Exposi-
tionsdaten fiir Nonylphenol in Oberflachengewds-
sern in der Bundesrepublik Deutschland von 5 bis
40 ng/L (Frey 2000) erscheinen die Konzentra-
tionen wéhrend des ansteigenden Asts als proble-
matisch. Atrazin konnte wihrend des tailing in er-
hohten Konzentrationen im Vergleich zu den Be-
funden aus Routinebeprobungen der LfU Baden-
Wiirttemberg im Jahre 1997 (LfU 1998, n = 13,
Mittelwert 18 ng/L, Maximum 30 ng/L) (TVO

Abb. 7.19. Ostrogene Wirkung acetonischer Extrakte
von Hochwasserschwebstoffen im Dot-Blot-Assay mit
isolierten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle. Es
wurde jeweils die hochste Vitellogenin-Induktion aus
einer Dosis-Wirkungskurve mit Hepatocyten aus ein-
em Fisch als Berechnungsgrundlage eingesetzt. Die
Daten sind als 17B-Estradiol-Aquivalentkonzentra-
tionen (EEC) in ng pro L Testmedium dargestellt. Da
auch in der Losungsmittelkontrolle eine leichte endo-
krine Wirkung verzeichnet werden konnte, wurden die
EEC um die Induktion der Kontrolle bereinigt.
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1990) von 100 ng/L lagen. Die erhdhten Atrazinkonzentrationen kdnnen als Indikator fiir die Zeit-
spanne eines hohen Eintages von landwirtschaftlich geprigten Fliachen angesehen werden, der offen-
sichtlich ein Maximum am 31.10. und 1.11. erreichte. Nach On-line-Silylierung im GC-MS-MS
(Methode nach Holtey-Weber et al. 1999) konnte von allen untersuchten Steroiden (Liste der unter-
suchten Parameter in Tab. 4.8) nur Estradiol mit bis zu 13 ng/L (!) in den Wasserproben detektiert
werden.

Bei den Schwebstoff-assoziierten endokrinen Schadstoffen konnte ein erstes Maximum endokriner
Wirkstoffe vor dem Scheitelpunkt des Hochwassers und ein weiteres vom 30. auf den 31.Oktober
detektiert werden. Dieses Maximum korrelierte sehr gut mit den Befunden aus dem Bioassay, wobei
aufgrund der Analysedaten eine hohere endokrine Wirkung im Bioassay zu erwarten gewesen wére.
Bezieht man den Anteil der partikuliren endokrinen Belastung aus dem Dot-Blot-Assay auf die
Wasserproben, wiirde selbst die maximale Belastung des Schwebstoffes die 17BEstradiol-Aquivalent-
konzentrationen der Wasserproben nur um etwa 2 ng/L erhohen. Wahrend sich aufgrund der hohen
Nachweisgrenze (Matrixeffekte bei einer 1:20-Verdiinnung des organischen Ausgangsextraktes fiir die
Bioassays, vgl. Abschnitt 4.5.6) keine Steroide nachweisen lieen, konnten fiir Nonylphenol, Octyl-
phenol, Diethylhexylphthalat und Dibutylphthalat sehr hohe Konzentrationen ermittelt werden (Abb.
7.20). Vergleichbar hohe Maximalbelastungen von Alkylphenolen in Schwebstoffen und Sedimenten
wurden aber auch von anderen Autoren beschrieben (ARGE 2000, Bétscher et al. 1999, Frey 2000,
Kannan et al. 1999, Khim et al. 1999¢, Rudel et al. 1998, Servos 1999). Bei einer Untersuchung zahl-
reicher schwebstoffbiirtiger Sedimente nach Kliranlagen- und direkten Regenwasserentlastungs-
einleitungen konnte in Virginia (USA) bis zu 17 100 ug/kg Nonylphenol nachgewiesen werden (Hale
et al. 2000). Die stark erhdhten Konzentrationen geldster und partikuldr gebundener endokriner Subs-
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Abb. 7.20. Endokrin wirksame Substanzen in Wasserproben und acetonischen Schwebstoffextrakten des
Neckarhochwassers im Oktober/November 1998 in Heidelberg. Die Abflussganglinie (Discharge) ist
dimensionslos zum Vergleich dargestellt. Datengrundlage: Holtey-Weber (2000).
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tanzen wiahrend des ansteigenden Asts des Hochwassers lassen sich somit durch eine Kombination aus
Einleitungen ungeklarter Abwisser in die Vorfluter (Kraut & Bondareva 2000, Pardos & Blaise 1999),
Remobilisierung von Sedimenten, Klarschlimmen und Ablagerungen in Mischkanalisationssystemen
(Engwall et al. 1998b, Kraut & Bondareva 2000) und durch den Eintrag endokrin wirksamer Luft-
schadstoffe (Clemons et al. 1998) erkldren. Insgesamt konnte bei dem untersuchten Hochwasser ein
geringes bis méBiges endokrines Potenzial im Bioassay und ein hohes mit Hilfe der chemischen Ana-
lytik detektiert werden. Ein solcher Befund lieBe sich durch eine antiostrogene Wirkung der komplex-
en Stoffgemische in Schwebstoffextrakten erklaren und konnte fiir PAHs und PCBs bereits mehrfach
demonstriert werden (Arcaro et al. 1999, Beck & Karbe 2000, Gagne et al. 1999, Giilden et al. 1997,
Lutz & Kloas 1999). Daher wurde beim Februar-Hochwasser 1999 die 6strogene und antidstrogene
Aktivitdt von Hochwasserschwebstoffen mit dem Dot-Blot-Assay im Rahmen einer Diplomarbeit de-
taillierter untersucht (Wetterauer 2001).

Ermittlung der Frachtbilanzen des untersuchten Hochwassers. Im Rahmen des PWAB-Projektes
96-182 des Institutes fiir Wasserbau Stuttgart wurden fiir das Hochwasser im Oktober 1999 auch die
Gesamtfrachten der Schwebstoffe im Neckar zwischen Deizisau und Lauffen sowie bei Heidelberg
zwischen dem 29.10.98 0 Uhr und 5.11.98 24 Uhr experimentell ermittelt (Haag et al. 1999b). Dabei
konnte gezeigt werden, dass bei Deizisau 56 000 t Schwebstoffe in den schiffbaren Teil des Neckars
eingetragen wurden. Bei Lauffen verlieBen insgesamt 241 000 t die Bilanzierungsstrecke. Da auf
dieser FlieBstrecke alle relevanten Nebenfliisse erfasst wurden (siche Abb. 7.21) konnte die berechnete
Gesamtfracht von 129 000 t als Nettoerosion in dem Gewésserabschnitt von Deizisau bis Lauffen
interpretiert werden (Haag et al. 1999b). In Heidelberg lieBen sich 286 000 t Schwebstoff bilanzieren,
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Abb. 7.21. Langsverlauf der fiir das Hochwasser im Oktober/November 1998 experimentell
ermittelten Schwebstoffgesamtfrachten im Neckar zwischen Deizisau (Stauhaltung Oberesslin-
gen) und Lauffen; aus Haag et al. (1999b).
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so dass in dem Abschnitt zwischen Lauffen und Heidelberg nur ein méBiger Nettozuwachs von
45 000 t ermittelt werden konnte, der vermutlich zu groflen Teilen auf die Nebenfliisse Jagst, Kocher
und Elsenz zuriickzufiihren ist. Daher kann angenommen werden, dass zwischen Lauffen und Heidel-
berg nur noch eine geringe Menge an Sedimenten erodiert wurden oder es sogar zu einer Nettosedi-
mentation kam (Haag et al. 1999b). Aus den Teilbilanzen (Abb. 7.21) wird deutlich, dass auf der
11,6 km langen Strecke der Stauhaltung Lauffen mit 50 000 t die groBte Sedimentmenge (= 17,5 %
der ermittelten Gesamtfracht bei Heidelberg, bei der Annahme keiner Sedimenation auf dieser Strec-
ke) remobilisiert wurde. Dies ist deutlich mehr als die 36 000 t bzw. 24 000 t Nettoerosion, die Kern &
Westrich (1996) fiir die Hochwisser im Dezember 1993 und April 1994 ermittelten. Diese beiden
Hochwisser hatten mit 1250 und 1389 m*/s deutlich héhere Scheitelabfliisse als das untersuchte Hoch-
wasser im Oktober 1998 (Abb. 7.10), aber wesentlich geringere Abflussfiillen (Haag et al. 1999b) Die
grofle Nettoerosion kann durch die lange Zeitspanne zum vorangegangen signifikanten Hochwasser-
ereignis (Februar 1997) und einer daraus resultierenden Ablagerung wenig konsolidierten und leicht
zu erodierenden Materials erkldrt werden. Zum anderen scheint es wéhrend des langen abfallenden
Astes (tailing) der Hochwasserganglinie, bei dem der Abfluss zwischen 800 und 400 m?/s schwankte,
offenbar zu keiner Sedimentation gekommen zu sein (Haag et al. 1999b).

Das Hochwasser im Februar 1999

Etwa vier Monate nach dem Hochwasser im Herbst 1998 mit seiner zwanzigjdhrlichen Wiederkehr-
wahrscheinlichkeit kam es vom 20. bis zum 23. Februar 1999 am Neckar erneut zu Uberschwemmun-
gen. Vorausgegangen waren wiederum starke Regenfille im Schwarzwald und Odenwald ab dem 19.
Februar, bei denen Spitzenwerte von iiber 70 mm pro Tag gemessen wurden (DWD 1999).

Der Wasserstand stieg am Pegel Heidelberg/Karlstor von 219 ¢cm (19. Februar) auf bis zu 513 cm. Die
maximale Abflussrate betrug am 21. Februar um 14 Uhr 1855 m*/sec (HVZ 1999), so dass das Ereig-
nis statistisch eine etwa 15-jahrliche Wiederkehrwahrscheinlichkeit besall. Nachdem bereits beim Ok-
toberhochwasser 1998 eine starke Erhdhung der 6kotoxikologischen Belastung gegeniiber einem mitt-
leren Hochwasser 1995/96 nachgewiesen werden konnte, sollte an dem Hochwasser im Februar 1999
untersucht werden, ob eine schnelle zeitliche Abfolge zweier extremer Hochwasserereignisse zu einer
Erhohung des 6kotoxikologischen Schadigungspotenzials fiihrt.

Im Gegensatz zum Hochwasser im Oktober 1998 konnten wéhrend des Februar-Hochwassers keine
umfassenden hydrologischen und chemischen Untersuchungen durchgefiihrt werden. Vielmehr sollte
mit Hilfe verschiedener Biotests geklédrt werden, ob die kurze Abfolge zweier extremer Hochwésser zu
einer weiteren Erhohung des 6kotoxikologischen Schadigungspotenzials fiihrt.

Bakterientoxizitit. Fine Untersuchung des Ganges der Bakterientoxizitit nativer Schwebstoffe
gegeniiber Arthrobacter globiformis ergab ein dhnlich hohes Schadigungspotenzial wie fiir das Okto-
ber-Hochwasser (fiir detaillierte Angaben sieche Winn 2000).

Ostrogene und antiéstrogene Wirksamkeit. Im Gegensatz zum Hochwasser im Oktober 1998 konn-
te flir die insgesamt 16 acetonischen Extrakte von Schwebstoffen mit Hilfe des Dot-Blot-Assays keine
Ostrogene Wirksamkeit nachgewiesen werden (Wetterauer 2001). Zum Nachweis einer antidstrogenen
Wirksamkeit wurden die acetonischen Extrakte mit 1 nM der Ostrogen wirksamen Positivkontrolle
17B-Estradiol versetzt. Das antidstrogene Potenzial wurde als prozentuale Hemmung der dstrogenen
Aktivitdt von 1 nM 17B-Estradiol angegeben (Wetterauer 2001). Zur Quantifizierung der antidstro-
genen Wirksamkeit wurden Standards mit 1 nM 17B-Estradiol und jeweils 0,0, 0,01, 0,1 und 1 uM der
antiostrogen wirksamen Substanz Tamoxifen eingesetzt. Die maximale antiostrogene Wirksamkeit
konnte wihrend des aufsteigenden Asts des Hochwassers und im Bereich des Scheitelpunkts nachge-
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Abb. 7.22. Tagesmittel der Abfliisse wihrend des Hochwassers im Februar 1999 und antidstrogene Wirkung
von acetonischen Schwebstoffextrakten aus der Stauhaltung Heidelberg im Dot-Blot-Assay mit isolierten
Hepatocyten aus der Regenbogenforelle; aus Wetterauer (2001).
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Abb. 7.23. Gang der cytotoxischen und antidstrogenen Wirkung von acetonischen Schwebstoffextrakten der
Stauhaltung Heidelberg wihrend des Hochwassers vom 20.02. bis 26.02.1999. Bei den mit Cytotoxizitét
markierten Proben konnte bei der eingesetzten Testkonzentration von 50 mg/ml aufgrund von Cytotoxizitit
keine Messung der antidstrogenen Aktivitét durchgefiihrt werden; aus Wetterauer (2001).
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wiesen werden (Abb. 7.22). Eine signifikante antiostrogene Wirkung von Sedimentextrakten konnte
auch von Arcaro et al. (1999), Beck & Karbe (2000) und Gagne et al. (1999) nachgewiesen werden.

Insbesondere PAHs (Arcaro et al. 1999, Navas & Segner 2000), aber auch PCBs (Connor et al. 1997,
Krishnan & Safe 1993) und bestimmte DDT-Metabolite sind fiir eine antidstrogene Wirkung bekannt.
Untersuchungen von Smeets et al. (1999) dokumentieren eine antidstrogene Wirksamkeit vieler Sub-
stanzen mit einer grofen Affinitit zum Ah-Rezeptor und deuten an, dass die antidstrogene Wirk-
samkeit verschiedener PAHs, PCBs, PCDD/Fs durch den Ah-Rezeptor aber nicht iiber CYP1A vermit-
telt wird. Da diese Substanzgruppen sowohl in schwebstoffbiirtigen Sedimentablagerungen (ARGE-
Elbe 1992, 1996, 2000, Hollert et al. 2001), in kontaminierten Altsedimenten (Haag et al. 1999b, Miil-
ler 1992, Miiller et al. 1993) als auch assoziiert an Luftstdube (Erdinger et al. 1997) in erhdhten Kon-
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Abb. 7.24. Vergleich der Cytotoxizitdt von Sedimenten und Schwebstoffen aus den Stauhaltungen Heidel-
berg und Lauffen am Neckar. Sed: Sediment, SPM: Schwebstoff, F: Hochwasser, L: Lauffen, HD:
Heidelberg, w S9: mit S9, w/o S9: ohne S9. Die Box-Wisker-Plots zeigen die Mediane (durchgezogen), die
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und Ausreiler (®) an. Datengrundlage: Stauhaltung Heidelberg: Sed HD: Wieblinger Wehr 1996 Hollert
& Braunbeck (1997) und unpublizierte Daten der Stauhaltung Schwabenheim (Neckarbeprobung mit der
Bundesanstalt fiir Gewésserkunde, Koblenz, 1999); SPM-F95: mittleres Neckarhochwasser 1995/96
(<HQ;) (Hollert et al. 2000), SPM-F98: Oktoberhochwasser 1998 (HQ,y, Abschnitt 7.2), SPM-F99:
Neckarhochwasser Februar 1999 (HQ;s5, Wetterauer 2001), SPM-99: Schwebstoffmischproben Heidelberg
von 14.11.98 bis zum 7.1.2000 (Wetterauer 2001). Stauhaltung Lauffen: Sed L: Sedimentbohrkerne von
1994 (Hollert & Braunbeck 1997), 1998 (Hollert 2001) und 1999 (Neckarbeprobung mit der BfG, unver-
offentlicht); SPM F98 L: Hochwasserschwebstoff Oktoberhochwasser 1998 (Abschnitt 7.2), SPM 98:
Schwebstoffmischproben Lauffen (Wetterauer 2001) von 13.05.98 bis zum 1.7.2000.
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zentrationen nachgewiesen werden konnten (vgl. auch Abschnitt 4), erscheint ein Maximum der anti-
ostrogenen Wirkung zu Beginn des Hochwassers und im Bereich des Scheitelpunktes plausibel.

Cytotoxizitiat. Der Gang der cytotoxischen Wirksamkeit der Hochwasserschwebstoffe des Hochwas-
sers im Februar ist in Abb. 7.23 dargestellt. Es ist eine insgesamt heterogene Verteilung des cyto-
toxischen Potenzials zu erkennen, wobei der hochste Effekt am Hochwasserscheitelpunkt und im Be-
reich des tailing nachgewiesen werden konnte. S9-Supplementierung fiihrte zu nicht vorhersagbaren
Verdnderungen bei der Cytotoxizitdt: Wihrend bei den meisten untersuchten Schwebstoffproben die
Ansitze mit S9 eine deutlich geringere Toxizitdt besaflen, néherten sich die Kurven mit und ohne S9
bei den beiden Cytotoxizitdtsmaxima an. Bei einer Korrelation der cytotoxischen und antidstrogenen
Wirkung fallt auf, dass starke Einbriiche der antiostrogenen Aktivitét in der Regel mit hohen Cytotoxi-
zitditswerten korrelierten. Ein Vergleich der Schwebstoffe des Februarhochwassers mit den NRsp-Wer-
ten anderer Hochwasser- und Sedimentbeprobungen (Abb. 7.24) zeigte im Rangsummentest nach
Mann-Withney ein signifikant hoheres Schiadigungspotenzial gegeniiber den Hochwasserproben des
Oktoberhochwassers 1998 (Ansatz mit S9), dem mittleren Hochwasser von 1995/96 (mit und ohne
S9), aber auch gegeniiber den Sedimentproben der Stauhaltung Heidelberg (mit S9). Abb. 7.24 zeigt
zugleich, dass routinemiflig entnommene Schwebstoffe sowohl der Stauhaltung Lauffen als auch der
Stauhaltung Heidelberg ein sehr hohes cytotoxisches Potenzial besallen, das durchschnittlich hoher
war als das der Hochwasserschwebstoffe und der Sedimentproben aus beiden Stauhaltungen.

Hier sei kritisch angemerkt, dass dieser Vergleich mit Vorsicht zu interpretieren ist, da Schwebstoffe
bei geringeren Abfliissen durchschnittlich eine kleinere Korngréfie und somit eine groBBere spezifische
Oberflédche besitzen, die eine erhdhte Toxizitit vortduschen kann (Hellmann 1991, Suedel & Rodgers
1994, True & Heyward 1990). Dennoch sind bei niedrigen Abfliissen auch die Schwebstoffkonzentra-
tionen gering, dabei aber oftmals besonders hoch mit organischen Spurenstoffen belastet (Hellmann
1996). Nach Hellmann (1996) kann am mittleren Neckar der Anteil an hochkontaminierten Abwasser-
Schwebstoffen bei Niedrigwasser sogar den Schwebstoffeintrag aus Erosion iibertreffen.

Mutagenitit. Eine Untersuchung der Hochwasserschwebstoffextrakte im Ames-Test mit dem Stamm
TA98 zeigte fiir das Hochwasser im Februar 1999 mit Induktionsfaktoren bis zu 3,2 eine deutlich hoh-
ere mutagene Wirkung als fiir das Hoch-
wasser im Oktober 1998 (Abb. 7.25). In
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sen insbesondere die Remobilisierung von noch wenig konsolidierten schwebstoffbiirtigen Altsedi-
menten in Frage, die wiahrend des Hochwassers im Oktober 1998 oberhalb der Stauhaltung abgelagert
wurden.

Bei der Annahme einer dhnlichen Schwebstofftransportgeschwindigkeit wie bei dem Hochwasser im
Oktober 1998 wiren die Sedimente, die in der Stauhaltung Lauffen um den Scheitelabfluss herum
remobilisiert wurden, ab dem Mittag des 22. Februars flussabwirts an der Stauhaltung Heidelberg zu
erwarten gewesen. Tatsdchlich konnte fiir die Schwebstoffe dieses Probennahmetermins die hochste
mutagene Wirkung nachgewiesen werden. Dieser Befund ist in guter Ubereinstimmungen mit Fracht-
bilanzierungen von Haag et al. (1999b), die fiir das Hochwasser im Oktober eine sehr hohe Netto-
erosion ermitteln konnten. Es ist anzunehmen, dass jene Altsedimente, die wihrend des Hochwassers
im Oktober 1998 exponiert wurden, in den darauf folgenden 4 Monaten nur eine geringmichtige
Uberdeckung durch neu sedimentierendes Material erfuhren. Die schnelle zeitliche Abfolge zweier ex-
tremer Hochwasserereignisse scheint daher die Remobilisierung hochkontaminierter Altsedimente
wihrend des zweiten Hochwassers zu fordern. Auch bei einer fritheren Untersuchung zweier zeitlich
schnell aufeinanderfolgender Hochwasserereignisse 1993/94 konnte gezeigt werden, dass die schnelle
Abfolge eine deutlich erhohte Remobilisierung von Altsedimenten zur Folge hatte (Ingo Haag, person-
liche Mitteilung).

7.3 Bewertung der Befunde aus den Einzeluntersuchungen vor dem Hin-
tergrund einer moglichen Remobilisierung

Die hier dargestellten Befunde der integrierten Untersuchungsstrategie zeigen, dass mit diesem Ansatz
sehr detaillierte Informationen beziiglich des Schadigungspotenzials kontaminierter Sedimente und der
Gefahr einer mdglichen Remobilisierung gewonnen werden konnen. Durch die integrative, interdiszi-
plindre Zusammenarbeit konnten die umfassenden Datensitze der Einzeluntersuchungen miteinander
kombiniert werden. Dies gewéhrt ein umfassenderes Verstindnis sowohl des partikuldr gebundenen
Schéidigungspotenzials, als auch der Transportdynamik, als unabhéngige Einzelstudien.

Bei der Untersuchung von Sedimentbohrkernen aus der Stauhaltung Lauffen konnte eine hohe Varianz
der chemischen und biologisch wirksamen Belastung nachgewiesen werden. Es konnte die Hypothese
einer fritheren Erosion von Hochwasserereignissen in Altsedimente und einer einhergehenden Re-
mobilisierung in allen eingesetzten Testsystemen verifiziert werden. Es konnte weiterhin gezeigt wer-
den, dass sich die Erosionsdiskordanz zwischen Jung- und Altsedimenten auch durch deutliche Spriin-
ge im chemischen und biologischen Belastungspotenzial abbilden lasst. Mit Hilfe des kombinierten
Einsatzes von Untersuchungen zur Erosionsstabilitit von Bohrkernen in einem kiinstlichen FlieBge-
wissersystem und hydraulischer Kalkulationen der Schubspannungen wéhrend Hochwasserereig-
nissen konnte gezeigt werden, dass alle untersuchten Bohrkerne ab einer Schubspannung von 10 Pa,
die von Hochwissern mit einer etwa 5-jdhrlichen Wiederkehrwahrscheinlichkeit erreicht wird, theo-
retisch remobilisiert werden konnen.

Fiir das Hochwasser im Oktober/November 1998 mit einer etwa 20-jdhrlichen Wiederkehrwahrschein-
lichkeit konnte eine deutliche Erh6hung des cytotoxischen und gentoxischen Schidigungspotenzials
gegeniiber einem mittleren Hochwasser im Oktober 1995/96 gezeigt werden. Die Befunde aus den
Biotests und der chemischen Analytik verdeutlichen, dass offenbar eine Remobilisation von konta-
minierten Altsedimenten der Stauhaltung Lauffen stattgefunden hat und diese offensichtlich zu einem
deutlichen Teil der partikuldr gebundenen Schadstofffracht an der Stauhaltung Heidelberg beitrug.
Zusammenfassend zeigen die Untersuchungsergebnisse, dass Hochwisser nicht nur zum jahrlichen
Schwebstofftransport einen wesentlichen Beitrag leisten (Barsch et al. 1994a, Westrich 1988, 1991),
sondern auch der iiberwiegende Transport des partikuldr gebundenen Schadstoffpotenzials wéhrend
dieser kurzen Ereignissen stattfindet (Haag et al. 2001, Hollert et al. 2000a, b).
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8 Zusammenfithrung und Ausblick

Methodenentwicklung

Im Rahmen dieser Studie wurden sowohl etablierte als auch neuere Analysenmethoden fiir eine Unter-
suchung komplexer Umweltproben und insbesondere partikuldr gebundener Schadstoffe adaptiert, um
den Zustand von Gewissern zu erfassen. Detaillierte Beschreibungen einzelner Biotestmethoden
sowie ein Vorschlag fiir eine /n vitro-Biotestbatterie, die neben der akuten Toxizitit auch spezifische
Endpunkte erfasst, konnten im Rahmen eines Einleitungskapitels und durch Methodenbeschreibungen
in einer Studie des Deutschen Verbandes fiir Wasser- und Kulturbau (DVWK) zur Sediment- und
Schwebstoffbewertung einem breiten Publikum vorgestellt werden (Abschnitte 1 und 2).

Integrierte Sedimentuntersuchungen

Die In vitro-Biotestbatterie wurde zur Untersuchung des 0kotoxikologischen Schiadigungspotenzials
geloster und partikuldr gebundener Schadstoffe an 12 FlieBgewisserstandorten im Einzugsgebiet des
Neckars iiberpriift (Abschnitt 4). Die Untersuchungen wurden im Sinne von Chapmans Triade-Kon-
zept durchgefiihrt, um die Korrelation zu Befunden aus der chemischen Analytik zu ermdglichen und
zugleich die 6kologische Relevanz der In vitro-Befunde durch Untersuchungen in situ zu iiberpriifen.

(a) Es konnten mit der eingesetzten /n vitro-Biotestbatterie fiir die untersuchten FlieBgewdésserstand-
orte des Einzugsgebietes des Neckars duBerst komplexe Belastungsmuster aus einer nicht vorhersag-
baren Kombination akut toxischer, teratogener, gentoxischer, mutagener, dioxin-dhnlicher und endo-
kriner Wirkungen nachgewiesen werden.

e Die Befunde aus dem Abschnitt 4.7 verdeutlichen, dass eine Bewertungsstrategie, die aus-
schlieBlich Bioassays zur akut toxischen Wirkung einsetzt, keinesfalls der Beurteilung eines
komplexen Schiddigungspotenzials gerecht werden kann. Es ist offensichtlich, dass eine Bio-
test-Batterie mit akuten Toxizitétstests das Schidigungspotenzial umfassender zu bewerten
vermag als eine rein chemische Analytik bzw. die Verwendung nur einzelner Bioassays. Aber
auch die Verwendung einer Biotestbatterie mit verschiedenen akut toxischen Endpunkten
kann zu drastischen Fehleinschitzungen des okotoxikologischen Schadigungspotenzials fiih-
ren: So wire der Standort des Forellenbaches nach einer Kliaranlageneinleitung mit der im
Rahmen eines UBA-Projektes angewendeten Biotestbatterie (Gratzer & Ahlf 1999a), aber
auch mit dem iiberwiegenden Anteil der Bioassays zur akuten Toxizitéit der hier entwickelten
Biotestbatterie als nur gering bis miBig belastet klassifiziert worden. Gerade dieses Sediment
des Forellenbaches zeigte aber in den spezifischen Bioassays ein drastisches Schadigungs-
potenzials: So konnte nicht nur eine hohe mutagene und endokrine Wirksamkeit nachge-
wiesen werden, sondern auch eine dioxin-dhnliche Wirksamkeit vergleichbar mit einem hoch-
kontaminiertem Sediment aus dem Spittelwasser bei Bitterfeld oder mit einer um einen Faktor
300 hoheren als fiir einen skandinavischen Hot Spot (Jarnsjon, Schweden, Abschnitt 4.7.9).

e Bei /n vitro-Bioassays kommt der Untersuchung des Expositionspfades natives Sediment a
priori die hochste 6kologische Relevanz zu, wobei insbesondere bei spezifischen Endpunkten
die Untersuchung dieses Expositionspfades oftmals nicht mdglich ist, so dass die partikulér
gebundenen Schadstoffe in eine wéssrige Phase tiberfiihrt werden miissen (Eluate, Extrakte,
Porenwasser). In dieser Studie konnte gezeigt werden, dass bei den Untersuchungen im Bak-
terienkontakttest (Arthrobacter globiformis) und im Fischeitest (Danio rerio) die tatsdchlich
bioverfiigbare Toxizitdt (native Sedimente) besser mit einer Untersuchung von acetonischen
Extrakten als mit Porenwissern abgeschitzt werden konnte. Lipophilere Sedimentinhaltsstoffe
besitzen in diesen beiden Testverfahren eine hohere Bioverfiigbarkeit als bisher angenommen.

e Sowohl bei der mutagenen, gentoxischen als auch endokrinen Wirkung wurde in einzelnen
acetonischen Extrakten eine spezifische Wirkung durch eine toxische Wirkung bzw. eine
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Hemmung maskiert. Mit anderen Losungsmitteln und nach Fraktionierung der Sedimentin-
haltsstoffe mit pH-abhéngigen und sdulenchromatographischen Methoden konnten zum Teil
die spezifisch wirksamen von den akut toxischen bzw. hemmenden Substanzen abgetrennt und
im Anschluss drastische Schidigungspotenziale ermittelt werden. Somit kann eine Routine-
untersuchung von Gesamtextrakten mit spezifischen Endpunkten zu falsch-negativen Ergeb-
nissen fithren. Soll die Gefahr einer Unterbewertung des spezifischen Schidigungspotenzials
mit Sicherheit ausgeschlossen werden konnen, empfiehlt sich eine einfachen Fraktionierung in
Kombination mit /n vitro-Bioassays.

(b) Bei den chemisch-analytischen Untersuchungen der Triade (Abschnitt 4.5) konnte insgesamt eine
gute Korrelation zu den Befunden aus den Bioassays nachgewiesen werden. Eine Berechnung des
Anteils der chemisch analysierten Substanzen an der gesamten biologischen Wirksamkeit mit Hilfe
von Toxicity equivalency-Faktoren zeigte sowohl bei der dioxin-&hnlichen als auch bei der endokrinen
Wirkung, dass selbst eine umfangreiche Analytik die biologische Wirksamkeit nicht abzuschétzen
ermoglicht: Wahrend mit Hilfe des TEF-Konzeptes bei den weniger kontaminierten Proben ein Grof3-
teil der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit mit den Konzentrationen an PAHs, PCBs und PCDDs/Fs erklart
werden konnte, identifizierte die chemische Analyse nur 0,5 — 0,7 % des biologisch nachgewiesenen
dioxin-dhnlichen Potenzials der hochkontaminierten Proben.

(c) Die Befunde der Makrozoobenthos-Untersuchungen (Abschnitt 4.6) dokumentierten jeweils eine
hohe okologische Relevanz der Befunde aus den Bioassays und der chemischen Analytik. In den
meisten Fillen konnte bereits mit dem Saprobienindex eine gute Differenzierung des Schadigungs-
grades der Biozonosen ermittelt werden. Es zeigte sich aber, dass Saprobie-basierte Bioindices alleine
zur Erfassung komplexer Belastung nicht geeignet sind, wogegen aus der kombinierten Verwendung
verschiedener Indices weiterfiihrende Informationen zur Art der Schiadigung der Biozdnose erhalten
werden konnten. Wahrend mit dem Diversititsindex nach Shannon-Wiener keine belastungsabhingige
Differenzierung der Standorte mdglich war, erwies sich der dkotoxikologische Index nach Carmargo
als geeigneter, sensitiver Bioindex zur Analyse von Degradationen in situ.

Die Befunde zeigen, dass das Konzept der Sedimenttriade, besonders nach Erweiterung um spezi-
fische Endpunkte, eine geeignete Strategie zur umfassenden Untersuchung und Bewertung von FlieB3-
gewissern darstellt. Insbesondere der Vergleich der Befunde mit denen von moglichst gering kontami-
nierten Referenzstandorten sollte jeweils durchgefiihrt werden, nicht zuletzt um bei 6kotoxikolo-
gischen Untersuchungen die Notwendigkeit der flieBgewissertypologischen Bewertung zu integrieren,
die bei neueren /n situ-Klassifikationsverfahren bereits beriicksichtigt wurde (Braukmann & Pinter
1997a).

Entwicklung und Erprobung einer statistischen Bewertungsstrategie

Eine Uberpriifung unterschiedlicher Methoden zur statistischen Bewertung des komplexen Daten-
satzes der Sedimentbewertungstriade wurde in Abschnitt 5 durchgefiihrt. Rangsummen-basierte Ver-
fahren und die Hasse-Diagramm-Technik erwiesen sich dabei als geeignete Methoden, um die Hohe
und die Belastungsmuster des dkotoxikologischen Schidigungspotenzials aufzuzeigen. Dennoch wird
fiir den Einsatz dieser Bewertungsmethoden und die Interpretation der Ergebnisse ein umfassendes
okotoxikologisches und 6kologisches Expertenwissen benoétigt, das bei Entscheidungsfindungen im
gewisserrechtlichen Vollzug nicht immer vorausgesetzt werden kann. Im Gegensatz dazu erwies sich
die Fuzzy Logic als geeignet, ein einfach anzuwendendes und je nach Untersuchungsansatz leicht zu
modifizierendes ortsabhidngiges Expertensystem zu erarbeiten, mit dem die okotoxikologische Be-
lastung von integrierten Untersuchungen umfassend bewertet werden konnte. Auf der Basis der Be-
funde aus dieser Studie kann ein Fuzzy Logic-Expertensystem fiir die Bewertung der Befunde em-
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pfohlen werden. Die in Abschnitt 5 vorgeschlagene Sedimentklassifikation wurde auf Basis der hier
eingesetzten Kombination von Bioassays, chemisch-analytischen Methoden und In sifu-Unter-
suchungen vorgeschlagen und berticksichtigt FlieBgewasser unterschiedlicher GroBe im Einzugsgebiet
des Neckars. Fiir die Verwendung mit anderen Batterien ist sie entsprechend anzupassen. Eine
ortsunabhéngige Klassifikation kann auf Grundlage dieser Untersuchungen nicht abgeleitet werden,
wobei auch bei dem langfristigen Ziel der Entwicklung von ortsunabhéngigen Klassifikationssystemen
der Fuzzy Logic groBe Potenziale zukommen (vgl. Heise et al. 2000). Fiir die hier durchgefiihrte Uber-
priifung der Bewertungsmethoden wurden verschiedene Befunde, aus Griinden der Ubersichtlichkeit,
jeweils gleich gewichtet. Unseres Erachtens sollten jedoch bestimmte Endpunkte mit einer mehrfachen
Wertung in das Klassifikationssystem eingehen. Insbesondere Mutagenitit und Gentoxizitdt, Tera-
togenitédt von nativen Sedimenten im Fischeitest mit Danio rerio sowie dioxin-dhnliche Wirkung soll-
ten eine hohere Gewichtung erfahren, nicht zuletzt weil in fritheren Studien diese Endpunkte in Labor-
tests oftmals direkt mit Biomarkern an Organismen aus dem Okosystem aber, auch pathologischen
Verinderungen korreliert werden konnten und somit a priori eine hohe Relevanz fiir das Okosystem
besitzen.

Biotestgeleitete Fraktionierung zur ldentifizierung problematischer Inhaltsstoffe

In Abschnitt 6 konnte gezeigt werden, dass komplexe Bioassay-dirigierte Fraktionierungen geeignete
Methoden darstellen, die chemische Identitdt der Substanzen nédher zu identifizieren, die im Sediment
des Forellenbaches nach der Klaranlageneinleitung fiir das hohe mutagene und dioxin-dhnliche Poten-
zial verantwortlich waren. Beim Ames-Test konnten PAHs mit einem Molekulargewicht von 264 bis
266, fiir die bisher nur wenige biologische Wirkdaten vorliegen, als Haupttrdger der mutagener Wir-
kung identifiziert werden. Auch bei der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit konnte gezeigt werden, dass
mono- und diaromatische Verbindungen (PCDDs/Fs, PCBs, PCNs) als die klassischen Induktoren
keinen signifikanten Beitrag zum Schédigungspotenzial des Ausgangsextraktes lieferten. Vielmehr
konnte eine Fraktion mit einer Dominanz der PAHs Triphenylen, Benz(a)anthracen, Chrysen und
zahlreicher ihrer Methyl- und Dimethylverbindungen fiir 70 % der EROD-Induktion der Ausgangspro-
be verantwortlich gemacht werden. Diese Befunde verdeutlichen, dass selbst eine umfassende che-
mische Analytik das 6kotoxikologische Schadigungspotenzial des Forellenbachsedimentes in Bezug
auf mutagene und dioxin-dhnliche Wirksamkeit unterbewertet hitte. Die Ergebnisse dieser Teilstudie
zeigen, dass Biotest-geleitete Fraktionierungen im Risk Assessment einen viel grofleren Stellenwert
erhalten sollten, da nur durch sie eine Identifizierung der biologisch wirksamen Substanzen erfolgen
kann. Dem Nachteil relativ hoher Kosten von Fraktionierungen und Bioassays kann gegeniibergestellt
werden, dass insbesondere kostspielige chemische Analysen erst nach Indikation durchgefiihrt werden
miissen: So konnte aufgrund der Abwesenheit von EROD-induzierenden Substanzen in Fraktion F2.1
bereits ohne chemische Analytik gefolgert werden, dass PCDDs/Fs keinen deutlichen Beitrag zur
dioxin-dhnlichen Wirksamkeit lieferten.

Kombiniertes okotoxikologisches und hydraulisches Konzept zur Bewertung des Remobilisation-
srisikos von kontaminerte Sedimenten

Am Beispiel der Untersuchung von Bohrkernen der Stauhaltung Lauffen am Neckar und zwei extre-
men Hochwasserereignissen konnte die Eignung eines kombinierten 6kotoxikologischen und hydrau-
lischen Untersuchungskonzeptes fiir die Beurteilung des Erosionsrisikos kontaminierte Sedimente
iiberpriift werden (Abschnitt 7). Dabei konnte gezeigt werden, dass extreme Hochwésser kontaminier-
te Altsedimente remobilisieren kdnnen und wiahrend dieser kurzen Ereignisse der iiberwiegende Teil
des partikuldren Schadstofftransportes im Neckar stattfindet. Auch bei diesen Untersuchungen konnte
die Eignung der entwickelten /n vitro-Biotestbatterie bestétigt werden.
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Handlungsempfehlung fiir die Untersuchung von Fliefigewdssern
Teile der hier entwickelten Untersuchungsstrategie konnten bereits in eine Handlungsanweisung zur

Sedimentbewertung eingebracht werden (Neumann-Hensel et al. 2000a), die unter wissenschaftlicher
Leitung von Herrn PD Dr. Ahlf (TU Hamburg-Harburg) in Zusammenarbeit mit Herrn Prof. Dr.
Terytze (Umweltbundesamt) und Herrn Dr. Lay (Deutsche Bundesstiftung Umwelt) entwickelt wurde
und auch Erfahrungen aus Anwendungen der Hamburger Biotestbatterie (Gratzer & Ahlf, 1999a) an
Beprobungen von Elbe und Rhein einbezieht. Eine Reproduktion der Handlungsanweisung befindet
sich im Anhang dieser Studie. Im Gegensatz zu anderen Handlungsanweisungen zur Sediment- und
Baggergutbewertung (z.B. HABAB, BfG 2000; ATV-Regelwerk Abwasser-Abfall 1998 und Klar-
schlammverordnung 1992), bei denen die Giite biologischer Schutzgiiter fast ausschlieBlich durch
chemisch-analytische Kategorien (Richtlinien) klassifiziert wird, setzt diese Empfehlung prioritér bio-
logische Verfahren ein. Diese Vorgehensweise ist die Konsequenz aus einer Vielzahl von Studien, die
zeigen, dass auch eine leistungsfahige chemische Analytik nicht in der Lage ist, komplexe Stoffge-
mische in ihrer 6kotoxikologischen Wirkung abzuschitzen.

In Kombination mit chemischen Analysen werden die diagnostischen Werkzeuge vereint zur integra-
tiven Umweltbewertung eingesetzt. Die Handlungsempfehlung wurde vor dem Hintergrund verfasst,
ein praktikables gestuftes Bewertungskonzept nach dem gegenwértigen Stand der Forschung fiir Be-
hérden und Institutionen zu schaffen.

Das Untersuchungskonzept ist gestuft aufgebaut: Es ist nicht nétig, die gesamte Untersuchungspalette
fiir jedes Gewdsser anzuwenden. Abhingig von Fragestellung, Indikation, Untersuchungsziel und den
zur Verfiigung stehenden Daten werden zusammenhingende Bausteine in einem Untersuchungs-
konzept erfasst. Die Anzahl der einzusetzenden Bausteine wird dabei durch das Untersuchungsziel be-
stimmt.

Im Gegensatz zu anderen Handlungsanweisungen sind die Befunde der einfachen 6kotoxikologischen
Testbatterie Steuerungsparameter in der ersten Stufe, in der nur wenige chemische Summenparameter
analysiert werden. Bei einer fehlenden 6kotoxikologischen Wirkung kann das Analysenprogramm
sofort gestoppt werden, ohne aufwendige und kostspielige chemische Analysen durchzufiihren. Je
nach sachlogischer Verkniipfung kann die minimale Biotestbatterie um weitere Wirkungstests er-
weitert werden: Soll beispielsweise Baggergut beziiglich seiner Verwertbarkeit iiberpriift werden, soll-
ten weitere spezifische Endpunkte wie dioxin-dhnliche Wirksamkeit, Mutagenitit und Genotoxizitét
iiberpriift werden. Um die Gefahr einer falsch-negativen Beurteilung der Sediment- und Schwebstoft-
qualitdt zu verhindern, sollte nach Moglichkeit eine Vielzahl von Untersuchungsparametern beriick-
sichtigt werden. Tab. 8.1 stellt eine nach den Ergebnissen dieser Studie sinnvolle und zugleich prakti-
kable Testbatterie fiir spezifische Fragestellungen zusammen. Auch sie kann in Abhéngigkeit vom
Untersuchungsziel modifiziert werden. Bei einer Untersuchung von Sedimenten vor dem Hintergrund
einer Baggergutumlagerung sollten beispielsweise Biotests mit den Expositionspfaden natives Sedi-
ment, organischer Extrakt und wéssriges Eluat durchgefiihrt werden, wogegen die Untersuchung von
Porenwasser nur wenig Erkenntnisgewinn verspricht. Auch die Durchfiihrung von Pflanzenkeimungs-
tests ist anzuraten.

In den heutigen Zeiten knapper oOffentlicher Mittel stehen fiir die Untersuchungen oftmals nur
begrenzte finanzielle Moglichkeiten zur Verfiigung. Mehrkosten der integrierten Testung konnen da-
durch vermieden werden, dass biologische Wirktests auch in der Sedimentbewertung — analog zum
Abwasserabgabengesetz und Chemikaliengesetz — als Regulatoren bzw. Steuerparameter fiir die Indi-
kation einer nachgeschalteten chemischen Analytik zugelassen werden. Eine Uberpriifung der dioxin-
dhnlichen Wirksamkeit mit Hilfe von Zellkulturen verursacht nur etwa 10 % der Kosten einer umfas-
senden chemischen Analytik auf PCDDs/Fs, PCBs und PAHs.
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Tab. 8.1. Verfahrensvorschlag fiir die 6kotoxikologische Untersuchung
von FlieBgewdssern als Ergénzung zur Handlungsanweisung von Neu-
mann-Hensel et al. (2000)

Stufe 1  Stufe 2 Stufe 3
Basis Erweitert
Toxizitdt
Algenwachstumshemmtest WE
Leuchtbakterientest WE
Bakterienkontakttest NS
Zelltest mit RTG-2-Zellen OE BdF

Toxizitit/Teratogenitiit
Fischeitest mit Danio rerio OE NS, WE

Mutagenitit/Genotoxizitiit
Ames-Test OE BdF, WE

Comet-Assay, RTG-2 v OE BdF, WE
E
<
Endokrine Wirkung §
Yeast-Assay/E-Screen qé OE BdF
Dot-Blot-Assay TE OE WE
.[E
Dioxin-ihnliche Wirkung %
EROD in Hiihnerleberkultur é OE
EROD in RTL-2-Zellen 5" OE BdF
Biotestgeleitete Fraktionierung
Alumina-Séule (OE) OE
HPLC OE
In situ-Aufnahmen
Saprobienindex Opt
Okotoxikologischer Index Opt
Comet-Assay - Feldstudie Opt
Vitellogenin ELISA - Opt
Feldstudie
Histopathologie - Feldstudie Opt

WE: Wissriges Eluat, OE: Organischer Extrakt, NS: Natives Sediment, BdF:Bio-
assay-dirigierte Fraktionierung, Opt: Optional. Stufe 2 des Systems besteht aus
einer chemsichen Einzelstoffanalytik.

Die Biotests der Grundsstufe (Stufe 1, Tab 8.1) entsprechen der minimalen Testbatterie aus Neumann-
Hensel (2000a), sind aber um den Zelltest mit RTG-2-Zellen erweitert, da eine Batterie mindestens
einen wirbeltiernahen Biotest auf der Grundstufe enthalten sollte. Sofern dulere Faktoren keine Mini-
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malbatterie vorschreiben, sollte die Untersuchung moglichst mit Stufe 3 (Basis) begonnen werden, um
eine folgenreiche falsch-negative Beurteilung der Sedimentqualitit zu vermeiden. Dieser Baustein
wird der Tatsache gerecht, dass durch Erfolge des Gewésserschutzes auf technologisch begriindeter
Anforderungen bei der iiberwiegenden Anzahl von FlieBgewissern eine Verschiebung der Problematik
von akuter Toxizitéit hin zu einer lang anhaltenden (chronischen) Belastung mit niedrigeren Konzen-
trationen meist komplexer Schadstoffgemische nachgewiesen werden konnte. Da subletale Belastun-
gen mit einer Vielzahl von Belastungen im Okosystem korrelieren, erscheint eine Uberpriifung der
mutagenen/gentoxischen, der teratogenen, der endokrinen sowie der dioxin-dhnlichen Wirkung bereits
zu Beginn der Untersuchungen sinnvoll.

Durch den Einsatz eines organischen Gesamtextraktes in allen Bioassays der Stufe 3 (Basis) kdnnen
die Kosten fiir die Probenaufbereitung stark reduziert werden. Die Biotests zur teratogenen Wirkung
(Fischeitest nach DIN 38 415-6) und zur mutagenen/gentoxischen Wirkung (DIN 38415-4, Empfeh-
lung eines BMBF-Verbundprojektes zur gentoxischen Wirkung von Oberfldchengewissern, Grummt
2000) sind sehr gut standardisiert. Die Methoden zur Untersuchung der endokrinen und dioxin-
dhnlichen Wirkung sind im Rahmen zahlreicher Orginalarbeiten publiziert und wurden bereits bei
vielen internationalen Studien erfolgreich fiir ein Risk Assessment eingesetzt. Der Dot-Blot an isolier-
ten Hepatocyten aus der Regenbogenforelle wurde im Klassifikationssystem aufgrund des komplexe-
ren Metabolismus von intakten Leberzellen gewihlt, obgleich er bei einem routinemifigen Screening
zahlreicher Proben den artifiziellen Reportergenassays beziiglich der Praktikabilitdt etwas unterlegen
ist. Fiir die Untersuchung der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit hat sich der EROD-Assay an embryo-
nalen Hiithnerleberkulturen als sehr geeignet erwiesen, obwohl er fiir ein Screening zahlreicher Proben
relativ aufwendig ist und insbesondere aus Griinden des Tierschutzes nicht in der Grundstufe einsetzt
werden sollte. Die EROD-Untersuchungen kénnen in Stufe 3 (Basis) sehr praktikabel und preiswert
mit Hilfe der permanenten Zelllinie RTL-2 aus der Leber der Regenbogenforelle durchgefiihrt werden.
Sofern akute Toxizitdtstest ein hohes akut toxisches Potenzial anzeigen, koénnen die spezifischen
Endpunkte der Stufe 3 (Basis) auch mit Fraktionen einer einfachen Bioassay-dirigierten Fraktionie-
rung durchgefiihrt werden (Verhinderung von falsch-negativen Befunden durch Maskierung der spezi-
fischen Effekte durch Toxizitdt).

Die Zusammensetzung der Biotestbatterie in der erweiterten Stufe 3 hingt von der Fragestellung ab. In
dieser Stufe sollte zugleich die 6kologische Relevanz der Laboruntersuchungen mit Hilfe von In situ-
Aufnahmen tiberpriift werden.

Zukiinftiger Forschungsbedarf

e Die nachgewiesene bessere Ubereinstimmung der embryotoxischen Wirkung nativer Sedi-
mente im Fischeitest mit Danio rerio mit acetonischen Extrakten als mit Porenwéssern doku-
mentiert einen gravierenden Mangel im grundsétzlichen Verstdndnis der Verteilung verschie-
dener Substanzklassen in den Expositionsphasen natives Sediment, Porenwasser, organischer
Extrakt und Eluat. Hier wiirde eine kombinierte Untersuchung verschiedener Expositionspfade
in Bioassays mit einer chemischen Analyse jeder Expositionsphase helfen, grundsitzliches
Wissen zur Dominanz verschiedener Sunstanzen in den jeweiligen Expositionsphasen zu
erlangen.

e Die prinzipiell gute Eignung des Fischeitests mit Danio rerio fiir die Testung nativer Sedi-
mente konnte in dieser Studie aufgezeigt werden. Fiir einen Einsatz als Routinetest fiir die
Uberpriifung nativer Sedimente sollte der Test weiter optimiert und besser standardisiert wer-
den. Zudem sollte die Eignung der auf nativen Sedimenten exponierten Embryonen als Test-
system fiir spezifische Endpunkte wie EROD-Induktion und Genotoxizitidt im Comet-Assay
iberpriift werden, da hier eine 6kosystemnahe Exposition und Aufnahme der Schadstoffe an-
genommen werden konnen.
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Insgesamt zeigen die Befunde die Notwendigkeit einer Adaptation von spezifischen Biotests
an die Untersuchung von nativen Sedimenten.

Die hohe Belastung der exemplarisch ausgewédhlten Gewdésser mit dioxin-dhnlich wirksamen
Substanzen zeigt die Notwendigkeit, diesen Endpunkt nicht nur bei universitdren Forschungs-
vorhaben sondern auch bei Gewidssermonitorring seitens Behorden einzusetzen. Durch die
hohen Kosten einer chemischen Analytik sollte die Standardisierung von Biotests zur dioxin-
dhnlichen Wirkung weiter vorangetrieben werden, insbesondere um ihe Justiziabilitdt zu
iberpriifen. Auch die bessere Standardisierung von Bioassay-dirigierten Fraktionierungstech-
niken erscheint vor dem Hintergrund ihrer guten Eignung zur Identifizierung problematischen
Substanzen dringend erforderlich. Die insbesondere bei den stark kontaminierten Sedimenten
hohe Differenz zwischen der biologischen und der chemisch-analytisch nachgewiesenen TEQs
zeigt, dass in baden-wiirttembergischen Gewissern nicht-identifizierte Substanzen zu erheb-
lichen Teilen an der gesamten dioxin-dhnlichen Wirkung teilhaben. Hier ist ein Forschungs-
bedarf beziiglich der Untersuchung von Substanzen mit potenzieller dioxin-dhnlicher Wirkung
(etwa polybromierte Kohlenwasserstoffe und bestimmte PAHs-Transformationsprodukte, die
bisher nur unzureichend 6kotoxikologisch charakterisiert sind) festzustellen.

Die Befunde der Sedimenttriade dokumentieren die Notwendigkeit einer flieBgewissertypo-
logischen Beurteilung des 6kotoxikologischen Schadigungspotenzials. Die hier vorgestellte
Handlungsempfehlung zur Untersuchung von Sedimenten sollte im Verbund mit anderen
Institutionen an einigen FlieBgewassern unterschiedlicher Typologie beziiglich ihrer Praxis-
tauglichkeit validiert und ggf. weiterentwickelt werden. Ein besonderer Forschungsbedarf be-
steht bei der Untersuchung von Referenzgewéssern, der Weiterentwicklung des Fuzzy Logic-
Expertensystems und der Entwicklung von ortsunabhingigen Bewertungssystemen. Insbeson-
dere die Integration von flieBgewdassertypologischen Klassifikationsmafstdben und die feste
Implementation von Referenztests erscheint fiir die Entwicklung von ortsunabhéngigen Syste-
men notwendig.

Die hier vorgestellten Befunde zur Remobilisierung von Sedimenten dokumentieren die enor-
me Bedeutung von extremen Hochwasserereignissen fiir den Transport partikuldr gebundener
Schadstoffe in aquatischen Systemen. Mit der hier eingesetzten Untersuchungsstrategie konnte
eine hohe Belastung nachgewiesen werden, wobei eine exakte Zuordnung des Schadigungs-
potenzials zu remobilisierten Sedimenten bzw. luftbiirtigen Schadstoffen des Runoff nicht
moglich ist. Hier ist ein groBer Forschungsbedarf hinsichtlich des Beitrages verschiedener
Quellen zur Belastung festzustellen. Geeignete Probentnahmestrategien wahrend Hochwasser-
ereignissen (ober- und unterstrom von Stauhaltungen, unterhalb von Einleitungen von Klaran-
lagen und Wasserentlastungseinleitungen) wiirden in Kombination mit der entwickelten
Untersuchungsmethodik und Mischungskomponentenanalysen (Haag et al. 2000b) ein grund-
sdtzlicheres Verstandnis zur Dynamik des Schadstoffpotenzials wiahrend Hochwasserereig-
nissen ermoglichen.

Die hier durchgefiihrten Untersuchungen zum Belastungspotenzial von Hochwasserereignis-
sen wurden ausschlieBlich mit labornahen Biotestmethoden durchgefiihrt. Eine Uberpriifung
der okologischen Relevanz des enormen Schadstofftransportes wiahrend Hochwasserereig-
nissen auf Organismen im Okosytem steht noch aus, so dass bei einer Untersuchung weiterer
Hochwasser dringend das Schidigungspotenzial in situ Giberpriift werden sollte.
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9 Zusammenfassung

Es wurden im Rahmen dieser Studie etablierte Biotest- und neuere Analyse-Methoden fiir eine Untersuchung komplexer Um-
weltproben adaptiert, um den Belastungszustand von Gewissern zu erfassen und zu bewerten. Uber die Kombination
Bioassay-dirigierter Fraktionierungstechniken, verschiedener (dko)toxikologischer Endpunkte (Cyto- und Genotoxizitit,
dioxin-&hnliche und endokrine Wirksamkeit) sowie faunistischer Gesamtaufnahmen des Makrozoobenthos sollte dabei nicht
nur der Vielzahl moglicher Effekte und Kombinationswirkungen von Freilandproben in biologischen Systemen Rechnung
getragen werden, sondern zugleich die 6kologische Relevanz der In vitro-Laborexperimente kritisch tiberpriift werden.

(1) An 12 Flielgewdsserstandorten im Einzugsgebiet des Neckars wurde eine Sedimenttriade durchgefiihrt. Solche inte-
grierte Untersuchungen bieten durch den kombinierten Einsatz von Bioassays, chemischer Analytik und Bestandsauf-
nahmen in situ umfassende Informationen zum Schiadigungspotential von Sedimenten und iiberpriifen zugleich die dko-
logische Relevanz der Laboruntersuchungen. Es konnten mit Hilfe der /n vitro-Bioassays duflerst komplexe Belastungs-
muster aus toxischen, teratogenen, gentoxischen, mutagenen, dioxin-dhnlichen und endokrinen Effekten nachgewiesen
werden. Es konnte mit den Untersuchungen zugleich gezeigt werden, dass eine Bewertung der FlieBgewésser mit Bio-
assays zur akuten Toxizitdt das Schadigungspotenzial drastisch unterbewerten wiirde, so dass eine Untersuchungsstra-
tegie fiir Sedimente unbedingt spezifische Endpunkte beinhalten sollte. Die chemisch-analytischen Untersuchungen er-
gaben insgesamt eine gute Korrelation zu den Befunden aus den Bioassays. Eine Berechnung des Anteils der chemisch
analysierten Substanzen an der gesamten biologischen Wirksamkeit mit Hilfe von Toxicity equivalency-Faktoren zeigte
sowohl bei der dioxin-dhnlichen als auch bei der endokrinen Wirkung, dass selbst eine umfangreiche Analytik die biolo-
gische Wirksamkeit nicht abzuschétzen erlaubt: Wéhrend mit Hilfe des TEF-Konzeptes bei den weniger kontaminierten
Proben ein Grofiteil der dioxin-dhnlichen Wirksamkeit mit den Konzentrationen an PAHs, PCBs und PCDDs/Fs erklart
werden konnte, identifizierte die chemische Analyse nur 0,5 — 0,7 % des biologisch nachgewiesenen dioxin-dhnlichen
Potenzials der hochkontaminierten Proben. Mit Hilfe von Makrozoobenthosaufnahmen und der Verwendung zahlreicher
Indices konnte die 6kologische Relevanz der biologischen und chemischen Analysen verifiziert werden. Es zeigte sich,
dass der Saprobienindex die Degradation der Biozdnose drastisch unterbewerten kann, wogegen in Kombination mit
dem Okotoxikologischen Index eine sehr differenzierte Bewertung des Zustandes in situ moglich war. Insgesamt erwies
sich das Konzept der Sedimentbewertungstriade als eine geeignete Strategie fiir eine umfassende Beschreibung des
okotoxikologischen Schiadigungspotenzials der untersuchten FlieBgewdsser.

(2) Bei einer Uberpriifung verschiedener statistischen Methoden zur Bewertung komplexer Datenmatrices erwies sich die
Hasse-Diagramm Technik nach Fuzzy-Clusterung und insbesondere ein auf Basis von Clusteranalysen und Rangsum-
men-basierten Klassifikationen erarbeitetes Fuzzy Logic-Expertensystem als geeignet, den komplexen Datensatzes der
integrierten Sedimentuntersuchung umfassend zu bewerten.

(3) Mit Hilfe von Sedimenttriaden kann zwar umfassende Information iiber Schédigungspotenzial und Relevanz der
partikelgebundenen Schadstoffe erreicht werden, eine Identifizierung der problematischen Substanzen ist jedoch nicht
moglich. Daher wurde ein hochtoxisches Sediment aus den Triadeuntersuchungen mit Hilfe einer komplexeren Frak-
tionierungsmethodik mit Alumina- und HPLC-Chromatographie und den Endpunkten Cyto- und Gentoxizitit, Muta-
genitdt und dioxin-dhnliche Wirkung untersucht, um die biologisch wirksamen Substanzen zu identifizieren. Im Ames-
Test konnten PAHs der Molekulargewichte 264-266, fiir die bisher nur wenige biologische Wirkdaten vorliegen, als
Haupttriager der mutagenen Wirkung identifiziert werden. Wéahrend PCDDs/Fs, PCBs und PCNs als klassische Induk-
toren keinen signifikanten Beitrag zur EROD-Induktion lieferten, konnte 70 % der dioxin-dhnlichen Wirkung auf eine
Fraktion mit den PAHs Triphenylen, Benz(a)anthracen, Chrysen und deren Derivaten zuriickgefiihrt werden.

(4) Schwebstoffgebundene Schadstoffe werden durch Sedimentation der Wasserphase und damit vielen aquatischen
Organismen entzogen. Wihrend bei durchschnittlichen hydrologischen Verhéltnissen in carbonatreichen Einzugs-
gebieten wie dem Neckar eine Remobilisation von Schadstoffen weitgehend ausgeschlossen werden kann, besteht bei
Hochwassereignissen die Gefahr einer Remobilisierung von hochkontaminierten Altsedimenten. Mit Hilfe eines kom-
binierten 6kotoxikologischen und hydraulischen Untersuchungssystems wurde das Schadigungspotenzial und die Gefahr
einer Remobilisierung an Sedimentbohrkernen der Stauhaltung Lauffen sowie an Hochwasserschwebstoffen zweier ex-
tremer Hochwisser untersucht. Dabei konnten nachgewiesen werden, dass ab einem Hochwasser mit einer 5-jahrlichen
Wiederkehrwahrscheinlichkeit alle Sedimente, auch die kontaminierten Altsedimente, remobilisiert werden konnen. Die
Hochwasserereignisse (15-20 jéhrliche Wiederkehrwahrscheinlichkeit) fiihrten zu einer deutlichen Erhdhung des cyto-
toxischen und mutagenen Schiadigungspotenzials aber auch der Schwermetallbelastung von Schwebstoffen (Cd bis zu
28 mg/kg) im Vergleich zu einem mittleren Hochwasser im Jahre 1995/96, so dass eine Remobilisierung von hoch-
kontaminierten Altsedimenten angenommen werden muf.

(5) Auf Basis der eigenen Untersuchungen wird eine gestuftes Untersuchungskonzept fiir die Bewertung von partikuldren
Schadstoffen vorgestellt.
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Zusammenfassung
Der Beitrag stellt eine Empfehlung zur Bewertung von Sedi-
mentbelastungen mit Hilfe eines integrierten Ansatzes von
okotoxikologischen, chemisch-analytischen und Skologi-
schen Verfahren vor. Die Sedimentqualitat wird prioritdr mit
biologischen Methoden zum Nachweis einer Wirkung in
Kombination mit chemischer Analytik iiberpriift. Ortsunab-
héngige Klassifikationsschemata bilden dabei die Grundla-
ge fiir die Bewertungsmalistibe.
# Schliisselworte: Sedimentqualitit, Okotoxikologie, biologi-
sche und chemische Analytik, gestuftes Untersuchungskon-
zept, Klassifizierung, Bewertung

Summary
The recommendations presented in this paper use an inte-
grated approach which unites ecotoxicological, chemical
andecological analysis methods to assess and screen the
quality of sediments. For this reason biological methods in
combination with the tools of chemical analysis are given
priority when examining the quality of the sediment to esta-
blish adverse effects. The eximination patterns that make
up. The basis for the assessement are set irrespective of
the location.
@ Key words: Sedimentquality, ecotoxicology, biclogical and
chemical analysis, examination strategy, classification, as-
sessment

1. Grundlagen und Anwendungsbereich

Die vorgelegte Empfehlung widmet sich dem Problem,
wie der negative Einfluss von Umweltchemikalien auf
und in Gewissersedimenten in unseren Fliissen mog-
lichst umfassend und dennoch kostengiinstig bewer-
tet werden kann. Es ist offensichtlich, dass
Kontaminationen in der Umwelt eine 0kologische
Bedeutung nicht allein durch ihre Anwesenheit, son-
dern durch ihre Wirkung erhalten. Daraus leitet sich
ab, dass diese vitale Wechselbeziehung bei dem
Entwurf von Bewertungsprogrammen durch eine
Kombination von biologischen und chemischen
Diagnosetechniken berticksichtigt werden sollte. Seit
1990 ist der Einsatz von Bioindikatoren im Bundes-
Immissionsschutzgesetz (BImSchG/§47) testgeschrie-
ben. Die Untersuchungen erfassen allerdings primir
luftverunreinigende Stoffe [1].

Obwohl die sensitiven diagnostischen Umwelttech-
niken nicht komplett sind, ist eine weitere
Verbreitung der 0kotoxikologischen Methoden sinn-
voll, damit das Potential der chemischen Analytik
effektiver eingesetzt werden kann, nimlich dort, wo
biologische Probleme demonstriert werden. Die
Grundprinzipien der Beurteilungsstrategie berticlk-
sichtigen daher, dass die grundlegenden Kriterien
einer Gewisserqualitit prinzipiell biologisch sind,
auch wenn diese gewohnlich in chemischen

Kategorien (Richtlinien) ausgedriickt wird. Aus diesem
Grund wird die Sedimentqualitdt prioritir mit biologi-
schen Methoden zum Nachweis einer Wirkung tiber-
prift. In Kombination mit chemischen Analysen wer-
den die diagnostischen Werkzeuge vereinigt zur
Bewertung der Umweltqualitit eingesetzt.

Die vorgeschlagene integrierte Umweltbewertung
erscheint der am besten geeignete und fortschrittliche
Weg einer Umweltbewertung zu sein und berticksich-
tigt den gegenwirtigen und zukiinftigen Stand des
Wissens.

2. Ziele

Die Empfehlung richtet sich an Behorden/Institutio-

nen, die

# die Belastungs-/Schadstofferfassung mit biologi-
schen und chemischen Methoden bestimmen
wollen,

% cine Prognose der Effekte bei Einbringung von Bag-
gergut in Gewisser (Ausbaggerung, Sanierung) und
Beurteilung der Verwertungsmaoglichkeit von Bag-
gergut erzielen wollen,

% eine Dokumentation der Beeintrichtigung der
Lebensgemeinschaften vor Ort ermitteln wollen.

3. Einleitung

Viele Schadstoffe, die aus den unterschiedlichsten
Quellen in die Gewdsser gelangen, sind kaum im Was-
ser gelést. Sie lagern sich an Schwebstoffe und Sedi-
mente an und werden so dem Wasser entzogen. Sedi-
mente kénnen dadurch zu Schadstoffsenken und
-quellen in Gewdssern werden, die ein andauerndes
Gefihrdungspotential darstellen. Eine Umweltquali-
rdtsanalyse der Sedimente triagt daher zum Schutz der
Gewiisser bei.

Als Schutzgiiter sind die aquatische Lebensgemein-
schaft, die Berufs- und Sportfischerei, die Trinkwasser-
versorgung sowie Schwebstoffe und Sedimente selbst
definiert [2].

Um die Sedimentqualitit zu beurteilen, wird in der
vorliegenden Empfehlung ein integrierter Ansatz von
okotoxikologischen, chemisch-analytischen und 6kolo-
gischen Verfahren vorgestellt, der im Gegensatz zu an-
deren Bewertungsansitzen [3, 4, 5] die dkotoxikologi-
sche Wirkung als MaRstab und Veranlassung nutzt
und nicht parallel oder nachgeschaltet die Wirkung
bestimmt.

Die leistungsfahige chemische Analytik ist bedingt
in der Lage, Ausgangssubstanzen und deren Metabo-
lite zu erfassen. Uber die Wirkung auf Organismen
werden jedoch keine Informationen gewonnen. Aller-
dings ist die Zahl der zu analysierenden Stoffe so um-
fangreich. dass eine vollstandige Erfassung sehr auf-
wendig und kostenintensiv wird und synergistische/
antagonistische Effekte nicht berticksichtigt werden
kénnen.

Die dkotoxikologischen Tests geben Auskunft tiber
die Wirkung, ohne den Stoff und damit die potentielle
Quelle zu ermitteln. Dabei hat es sich gezeigt, dass
eine allgemein 6kotoxikologische Aussage mit nur
einem Testsystem nicht moglich ist [z.B. 6, 7, 8). Aus
diesem Grunde wird eine Kombination von biologi-
schen Testverfahren eingesetzt.
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Abbildung 1;
FlieBschema zum
Verfahrensablauf

Figure 1:
Flow chart of the con-
ceptual processing

Bodenschutz 4 . 00

~ Belastungsbewertung

Indikation Fragestellung

— okotoxikologisch - allgemeine Qualitatsbeurteiung
— hiologisch - Monitoring

—chemisch — Identifikation von:

— hustolagisch Belastungsschwerpunkten

toxisch wirksamer Kontaminaten
- Belastete Sedimente

vy

Problemformulierungen

Untersuchungsziel

'

Untersuchungsschema

:

Bewertung

i oder

Da mit Hilfe der gemessenen Wirkung im Biotest
keine Aussagen iiber die Schidigung des Okosystems
getroffen werden konnen, wird als 3. Komponente die
dkologische Untersuchung der Struktur vorgenom-
men. Anhand von Struktur und/oder Funktionspara-
metern lasst sich der Schidigungsgrad einer Biozéno-
se erschliefien [9].

Diese integrierte Vorgehensweise zur Bewertung
von Okosystemen wird von [10| empfohlen und wurde
auch fiir die Sedimentbewertung dargestellt [z.B. 11].

Es ist nicht notwendig, die gesamte Untersuchungs-
palette fiir jedes Gewidsser anzuwenden. Abhingig von
Fragestellung, Indikation, Untersuchungsziel und den
zur Verfligung stehenden Daten werden zusammen-
hidngende Bausteine in einem Untersuchungskonzept
erfasst. Die Anzahl der einzusetzenden Bausteine wird
durch das Untersuchungsziel bestimmt.

Wann muss untersucht werden?

Untersuchungsanlass kann eine konkrete Fragestel-

lung sein, wie z.B. die Qualitdtsbeurteilung des Ist-

Zustandes des Gewissers, Monitoring oder Uberwa-

chung. Auch eine konkrete Indikation ist ein Anlass

fiir das Starten des Untersuchungsprogramms (Abb. 1).

Eine Indikation ist gegeben, wenn:

4 Kontaminationen durch Einleitungen oder Altlas-
ten vorliegen

% Metallkonzentrationen die Richtwerte (= Zielvor-
gabe Klasse II,..,;.) iberschreiten

¢ persistente organische Kontaminanten in erhdhten
Konzentrationen (> Zielvorgabe Klasse Il ., ) detek-
tiert wurden

# in der benthischen Biozénose keine Indikatoren
guter Wasserqualitit (z. B. Amphipoden, Chirono-
miden) gefunden wurden

¢ Organismen, besonders Fische, abnormale Verinde-
rungen aufweisen

Folgende Fragestellungen lassen sich formulieren:

¢ Wie ist die allgemeine Qualitit des Gewissers?

@ Istein Monitoring des Gewdssers notwendig?

# Wo sind die Belastungsschwerpunkte des Gewds-
sers?

# Welches sind die toxisch wirksamen Kontami-
nanten?

¢ Wie hoch sind Sedimente belastet?

4. Das Untersuchungsprogramm

Das Untersuchungsprogramm sieht ein Stufenver-
fahren vor (Abbildung 2). Wird durch die Ergebnisse
eine Bewertungssicherheit erreicht, kann der Untersu-
chungsumfang begrenzt werden und so der Aufwand
aufdas tatsdchlich Notwendige beschrinkt werden.

4.1. Systembeschreibung

Am Anfang des Untersuchungsprogramms ist eine Sy-
stembeschreibung vorzunehmen. Diese Beschreibung
kann in Form einer Sedimentkartierung dargestellt
werden und sollte Angaben zur Fliche, {iber Zu-und
Abfliisse, Gewissernutzung und -benutzung, Gewis-
serausbau und -zustand sowie iiber das Gewissersedi-
ment enthalten.

4.2, Probennahme

Die Sedimententnahme sollte bis in maximal

50-100 cm Tiefe erfolgen.

Stufe 1: Mischprobe

Raster: Rasterverfahren (z. B. Zentrum und
Satelliten auf Umfang eines Kreises)
Zufallsverfahren

Stufe 2 und 3; Kern mit entsprechenden Teilproben

4.3, Probenaufbereitung und Gewinnung der Testphasen

Die Probenlagerung der zu untersuchenden Sedi-
mente ist analog ISO/DIS 5669-15 Part 15 vorzuneh-
men. Bel der Probenaufbereitung und der Gewinnung
der einzusetzenden Testphasen ist bei der 1.Stufe und
Rasterproben eine entsprechende Homogenisierung
und die Untergliederung in die Fraktionen < 2000 pm
und < 63 pm vorzunehmen.

Eluat;

Mit Uberkopfschiittlern (20 Umin™') sind bei einem
FeststoffjFliissigkeitsverhidlinis von 1:2 bis 1:2,5 fiir
24 h bei 4°C die Eluate zu gewinnen.

Porenwasser:

Zentrifugation des Gesamtsediments bei mindestens
2000 g, 30 min. Die Herstellung soll unmittelbar im
Anschluss an die Probennahme erfolgen.

Methanolextrakt:

1 Teil Sediment und 3 Teile Methanol zur Bestimmung
der bioverfligbaren Fraktion [12, 13]. Sie werden als ver-
diinnte wissrige Extrakte unterhalb der 16sungsmitte-
leigenen Toxizitit (< 10% MeOH) im Test eingesetzt.

Organischer Extrakt;

Fiir die Biotests des Bausteins 3; Soxhlet-Extraktion mit
Aceton, Losungsmitteltausch zu Dimethylsulfoxid. Die
Extrakte werden als verdiinnte wissrige Extrakte un-



terhalb der 16sungsmitteleigenen Toxizitit im Test ein-
gesetzt [14, 15).

Baustein 1 Baustein 1

]l e — i
4.4, Untersuchungsbausteine Bestandsaufnahme Testoatterie
Im Untersuchungsschema (Abbildung 2) bilden die ¢
okotoxikologische Wirkung und die Bioverfiigbarkeit Nein  Klasse s
den Steuerparameter des weiteren Ablaufs nach der 1. Steverparameter [und I Stop
Stufe. Steuerparameter fiir die Entscheidung nach der Okatoxikolagie Wirkung - ——————%>" analyseprogramm
2. Stufe bilden die Ergebnisse der chemisch-analyti- Ja
schen Untersuchung. l Klasse sy

1 und Vi

4.4.1. Toxizitdtstests Baustein |
In der 1. Stufe wird eine Testbatterie mit mikroorganis- 2 _ (Cheme)
mischen Verfahren zur Erfassung des okotoxikologi- S )
schen Wirkpotentials eingesetzt. In der Grundstufe t
stehen Methoden und Testorganismen im Vorder- Ko
grund, die mit einer Kontrolle als Bezugsgrofie arbei- Stanarparametee N lundll Ston
ten und die schnell und kostengiinstig durchfiihrbar Chemie Klassifikation " ——————— Analysepragramm

sind, Es sind genormte Verfahren anzuwenden.

Das vorgeschlagene Testset ist durch Mehrfachun-
tersuchungen bereits feldvalidiert [16] und kann durch
weitere Methoden ergiinzt werden. Vorschlige sind in
der 3, Stufe dargestellt.

1H1 bis VI

‘ 1§ Maanaizma .

‘ KIasse quopox

Auswahl nach sachlogischer Verknupfung

Nach den sedimentchemischen Ergebnissen und je Baustein 3 Baustein 2 Baustein 1
nach Fragestellung konnen weitere Trennung dndern 3 lo e Erm‘t‘:;ﬂ‘:‘:“g:: e
dkotoxikologische Untersuchungen notwendig sein, Sonderfalle - Testbatterie Bestandsaufnahme
. . . = spezielle Sonderfalle
z.B. Tests mit standorteigenen Organismen, Tests zur
Erfassung chronischer Wirkungen und die Identifizie- l
rung toxisch wirksamer Kontaminanten (TIE). Die An-
wendung der Testmethoden sind fiir die 3. Stufe vorge-
sehen und unter Baustein 2 zusammengestellt.
Baustein 1. Abbildung 2:
Algenwachstumshemmtest (Eluat) DIN 38412 L 33 leIri:aI!:::‘:l:E: gﬁsi;rc::s
Leuchtbakterientest (Eluat) DIN38412L34  Fischeitest, Toxizitdt und Teratogenitit (22, 23] gramm, Erlduterung
Sedimentkontakttest DIN-Entwurf Gesamtsediment) der Klassen siehe
(Gesamtsediment) Tests zur Erfassung spezifischer Wirkungen [24, 25] Kap- 3.
Genotoxizitit: Comet-Assay Figure 2:
Baustein 2 (Erweiterung der Testhatterie) Endokrine Wirksamleit: Dot-Blot-Assay [26] Flow chart of the ana-
Nematodentest (Gesamtsediment) [17] Tests mit standorteigenen Organismen gf;:sir:g'r:?;_
Chironomidentest (Gesamtsediment) (18] plained in chapter 5.
Lemna [19] 4.4.2. Chemisch-analytische Verfahren
Mutagenititstest (Ames-Test) [20] Die Untersuchungen sind mit genormten Verfahren
Biotestgeleitete Extraktion [21, 22] durchzufiihren. Das Untersuchungsprogramm orien-
Zelltest, akute Toxizitit (RTG-2 Zellen) |14, 15] tiert sich an dem der ATV/HABAK |27] und der ARGE-
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Belastungsbewertung

Problem,/ Vorgehensweise  Erganzungen .
Untersuchungsziel Okotoxikologie  Chemie Okologie
Indikation
chemisch gestuft
biologisch gestuft
allg. Qualitatsbeurteilung  Stufe 1 Stufe 2
zeitgleich
Monitoring individuell gestalten
|dentifikation von gestuft
Belastungsschwerpunkten
|dentifizierung toxisch Stufe 3
wirksamer Kontaminanten
belastete Sedimente Stufe 1 avtl. erganzen identifizierter Stufe 3
Sanierung im Gewasser zeitliche aus Stufe 2 Schadstoff
Matural Attenuation mit Betrachtung oder 3
Abdeckung
Tabelle 1;
Anwendungs- und Er-
ganzungsvorschlage

des Untersuchungs-
konzepts in Abhén-
gigkeit vom Problem
bzw. Untersuchungs-
ziel

Table 1:

Examples of applica-
tions and additional
analysis of the con-
cept.

Tabelle 2;
Okotoxikologische
Klassifikations-
schema (nach [16])

Tahle 2:
Ecotoxicological
classification scheme
(acc. to [16])

Bodenschutz 4 - 00

ELBE. In der 1. Stufe erfolgt eine Bestandsaufnahme
des Gewdssers durch Erheben von Summenparame-
tern. In Stufe 2 ist eine Einzelstoffpriifung vorgesehen.
Baustein 2 ist bei bestimmten Fragestellungen obliga-
torisch und wird dann zeitgleich in Stufe 1 mit dem
Baustein 1 der Toxizitédtsprifung durchgefiihrt.

In Stufe 3 ist die Untersuchung von stoffspezifi-
schen Sonderfillen vorgesehen, deren Untersuchungs-
anlass aufgrund der bisher erzielten Ergebnisse be-
stimmt wird.

Baustein 1 (Bestandsaufnahme und Summenparameter)
pH-Wert DIN 38414 S5, EN 12176
Trockensubstanzgehalt DIN 38414 T 6
Organischer Kohlenstoff, DIN 38409 H3

gesamt (TOC)
KorngroRle DIN 19683-2
Redoxpotential
Gesamtphosphor DIN 38414 512
Gesamtstickstoff Kjeldahl

Mineralélkohlenwasserstoffe DIN 38409 H 18"
EOX DIN 38414 5§ 17

! Die momentan giiltige Norm mit IR-Spektroskopie wird durch eine
Methode mit GC-FID ersetzt.

Klasse 1:
sehr gering

alle Tests unter 20% Hemmung — statistisch ist
dies die Grenze fir eine Sicherheit des Nach-
weises von tatsachlich vorliegenden Effekten

Klasse 2: schwach 60 % der eingesetzten Tests unter 20-40%,
davon mindestens 1 Test dber 20% Hemmung,

1 Test < 20%

mindestens 1 Test iiber 50% Hemmung,
aber alle Biotests unter 80% Hemmung

Klasse 3: mittel

mindestens 1 Test iber 80% oder mindestens
60 % der eingesetzten Tests uber 50% Hem-
mung

Klasse 4: stark

Klasse 5: extrem
stark belastet

mindestens 3 Tests Uber 80% Hemmung

Baustein 2
Schwermetalle wie Pb, Cr,
Cd, Cu, Zn, Ni, Hg

DIN 38406 S7 (Aufschluss)

und zusatzlich As ENISO 11885 E22
(ICP[AAS)

PAK-EPA DIN 38414 F 18

PCB6 DIN 38414 S 20

HCH, HCB DIN 38407 F 2

DDD, DDE DIN 38407 F 2

Baustein 3

C/N

CRS

H.S*

TBT, TPT inkl. Metabolite

o-Phosphat Mobilisierungsvermégen® (28]
Sulfidbindungskapazitit (AVS-SEM) [29]
Sdureneutralisierungskapazitit [30]
Xenoostrogen wirksame Substanzen [31]

4.4.3 Okologische Verfahren

Die 6kologische Analyse soll nachgeschaltet zu den
okotoxikologischen und chemisch-analytischen Unter-
suchungen angeschlossen werden. Bei der biozdnoti-
schen Strukturanalyse handelt es sich um ein schwie-
riges und komplexes Verfahren. Die Struktur eines
Okosystem kann dartiber hinaus durch eine Vielzahl
natiirlicher Stressoren beeinflusst werden. Eine Inter-
pretation und Bewertung der Daten ist bislang nicht
allgemeingiiltig etabliert. Aus diesem Grunde ist eine
okologische Sedimentuntersuchung erst in der 3. Stufe
als eine Option zur Informationsverdichtung angesie-
delt. Bei konkreten Fragestellungen kann sie auch be-
reits in der Stufe 1 oder 2 durchgefiihrt werden.

Baustein 1
Analyse der Struktur der benthischen Biozdnose
Analyse der Okosystemstruktur

Bei der Untersuchung zur Sedimentqualitit muss
die Frage berticksichtigt werden, zu welchem Zweck
die Untersuchung vorgenommen werden soll. In Ab-
hingigkeit vom Untersuchungszweck wird die Vorge-
hensweise des Untersuchungsprogramms bestimmt.
In der folgenden Tabelle sind schematisch Anwen-
dungsvorschlidge und entsprechende Vorgehensweisen
und Erginzungsvorschlige in Abhéingigkeit vom Pro-
blem bzw. vom Untersuchungsziel dargestellt.

5. Bewertung

Stufe 1

Bei der Bewertung der Toxizitdtsdaten werden sowohl
die Einzelergebnisse als auch eine Integration der Wir-
kungen mit der Testbatterie beriicksichtigt.

Zur Beurteilung der Resultate der Biotests (Bau-
stein 1) wird folgende Klassifikation vorgeschlagen (be-
trachtet werden die Effekte der Originalprobe):

Hohe Toxizititen in Einzelnachweisen kénnen
durch die Betrachtung der Verdiinnungsstufe abgesi-
chert werden. Als Ergebnis gilt der G-Wert. Dies ist der

? Momentane Frischwasser- und Meerwasserkriterien der US-EPA

sind 2 pg/LH,5 und 35 pg(L NH, bei 25°C und pH 8 [33].
Die Zielvorgabe fiir Oberflichengewaisser liegt bei 20 pg/l ortho-P
[(US-EPA).



Tabelle 3:

Stoff [ng/g TS | (] vy o= Ii IV IV vV Vi ATV-Klassifikations-
DDT, DOD, DDE, je n.n. < 20 < 40 < 100 < 200 < 400 > 400 schema (ARGE-Elbe),
ergdnzt um die Stoff-
HCB mn.n. <5 <40 <100 < 200 < 400 > 400 gruppen PAK und
MKW in Anlehnung an
HCH-Isomeren, je n.n. <5 <50 <20 <50 <100 - =100 die Umweltbehirde
Hamburg [33]
PCB-Kongenere, je n.n. 22 <5 <10 <25 < 50 =50
Table 3:
¥ o = = ATV Classification
PAH (Summe EPA)* [ug/g TS] <1 1-4 4-10 10-20 20-35 >35 scheme (ARGE-Elbe)
» with additional com-
MKW (DIN H 18)* [ug/g TSI .1, 50-250 250-500 500-1000 1000-2500 iyl i s 3
AOX [ug/g TSI i <20 <50 =100 ‘<2500 <500 =500 23],
TBT/TeBT je n.n. <10 10-<25 25-<75 75-<150 150-250 >250
Spurenmetalle e 1= [H{ZV) - 1l -1V v BLAK QZ ZV
[ug/g TS] < 20 ym
Hg 02-04 <05 <08 <5 <10 <25 > 25 0.8
Cd 0.2-04 <05 <12 <5H <10 <500 ) 1,2
Pb 25-30 <50 <100 <150 < 250 <500 =500 100
Cu 20-30 <40 <60 < 150 < 250 <500 > 500 80
Zn 90-110 <150 <200 < 500 < 1000 <2000 > 2000 400
Cr 60-80 <90 <100 <150 <250 <500 > 500 320
Ni 10-30 <40 <50 <150 <250 <500 =500 120
As 3-5 =10 <20 <40 =70 < 100 > 100 -
* in Anlehnung an Umweltbehérde Hamburg
** Hintergrundwert der Elbe
kleinste Wert des Verdiinnungsfaktors G, in dessen Spree, Ems und Weser, auRerhalb des Einflussberei-
Testansatz die Hemmung £ 20 % betrigt. ches der Elbe, Mulde und Saale dar.
Eine Probe gilt bei Uberschreitung folgender Als vorliufige BewertungsmaRstiibe fiir die Sedi-
G-Werte als belastet: mentbelastung dienen die bei der Baggertitigkeit sub-
Algenwachstumshemmtest: G, > 4 hydrischer Béden erfassten Daten und die Werte des
Leuchtbakterientest: G, >8 ATV-Regelwerkes Abwasser und Abfall [2]. Einschrin-
Kontakttest: derzeit keine Empfehlung Kkend ist zu der vorldufigen Bewertung zu sagen, dass
diese an den Grenz-und Richtwerten fiir Trinkwasser
Stufe 2 sowie akuten Wirkdaten flir aquatische Lebewesen ori-
Als Klassifikationsgrundlage der chemisch-analyti- entiert sind. Weder Langzeiteffekte, noch die Tatsache,
schen Daten wird das erweiterte Schema der Ham- dass die NOEC-Werte vieler Organismen unterhalb der
burger Strom- und Hafenbaubehdorde angewandt, das Zielvorgabe liegen, werden ausreichend beriicksich-
in Tabelle 3 und 4 aufgefiihrt ist. Die Datenbasis fiir rigt. Tabelle 4:
die Tabelle 4 stellen Sedimentanalysen der Havel, ATV-Klassifikations-
schema (ARGE-Elbe)
fiir organische Konta-
minanten, modifiziert
& fiir nicht-elbespezifi-
Stoff [ng/g TS] | -l I1{ZV) -l il -1V v v W it Kot
; tionen [34], erginzt
DDT, DDD, DDE, je n.n = <h <10 <20 <50 =50 um die Stoflgruppen
PAK und MKW in An-
HCB n.n <2 <5 <10 <20 <50 > 50 lehnung an die Um-
Itbehdrde Ham-
HCH-lsomeren, je n.n <2 <5 <10 <20 <50 =50 ::,-g [e33] s
PCB-Kongenere, je n.n <2 <5 <10 <20 <50 > 50 Table 4:
ATV Classification
PAK (Summe EPA) [ug/g TSI <1 1-4 4-10 10-20 20-35 ~35 schemne {ARGE-Elbe)
with additional com-
MKW (DIN H 18)* [ug/g TS]  n.n 50-250 250-500 500-1000 1000-2500 pounds according to
[34], adapted to non
TBT/TeBT, je n.n <10  10-<25 25-<75 75-<150 150-250 =250 Elbe River contami-

nated samples [34].
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EETERTNDINIENTE  Belastungsbewertung

Die Konzentrationen der Klasse II als Zielvorgabe
fir Stoffe im Sediment haben den Charakter von
Orientierungswerten und stellen keine Grenzwerte
dar [33]. Welche MaRnahmen beim Uberschreiten der
Konzentrationen eingeleitet werden miissen, ist im
Einzelfall zu entscheiden. Ein Handlungsbedarfist
gegeben.

Wann kann das Analysenprogramm gestoppt werden?

Nach der 1. Stufe:

In der Testbatterie werden keine Wirkungen nachge-
wiesen
(= Klassespomratogic 11):

Nach der 2. Stufe
Zielvorgabe erreicht (= Klasseqy . )
Wenn die Zielvorgabe erreicht ist, aber in der
1. Stufe sehr deutliche Wirkungen nachgewiesen
wurden (2 Tests {iber 80 % Hemmung), dies aber
nicht erklidrbar ist, muss dem Problem aufden
Grund gegangen werden. [st die Zielvorgabe nicht
erreicht, der Kontaminant identifiziert, miissen
entsprechende MalRnahmen ergriffen werden.

Mafnahmen:

4 Sanierung

@ Baggerung

@ Subaquatische Deponierung mit entsprechenden
Vorsichtsmalknahmen

Die Ergebnisse der Stufe 3 sind sehr komplex und

miissen im Zusammenhang mit den Stufen 1 und 2 be-
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wertet werden. Da die Methoden als Erweiterungsvor-
schlige je nach Resultaten verstanden werden, werden
die Bausteine 3 nicht im Ganzen, sondern nur Teilbe-
reiche untersucht, abhingig von den Untersuchungs-
ergebnissen und der Fragestellung.

Ausblick:

Mit der vorgestellten Empfehlung soll eine wirkungs-
bezogene Aussage zur Gewiisserbeurteilung anhand
der Sedimentkontamination erreicht werden, die die
Aufstellung von Sedimentqualititskriterien ermog-
licht. Nach erfolgreicher Validierung soll den mit dem
Gewadsserqualititsmanagement beauftragten Institu-
rionen ein FlieBRschema zur Beurteilung vorgeschlagen
werden, dass z. T. aufwendige und teure Untersu-
chungsprogramme minimiert und gleichzeitig ein
realistisches Bild der Gewiissersituation liefert.

Die Untersuchung und Bewertung ist von ausgewiesenen Ein-
richtungen durchzufiihren.
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