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1. Einleitung 

1. Einleitung 
 
 

Zusammenfassung 
Zahlreiche natürliche und anthropogene Substanzen sind in der Lage, störend auf das Hor-
monsystem von Mensch und Tier einzuwirken. Diese sogenannten „Endocrine Disruptors“ 
stehen im Verdacht, bei Tieren für Entwicklungsstörungen, Geschlechterverschiebungen und 
Reproduktionsstörungen verantwortlich zu sein. Auch beim Menschen werden ein Rückgang 
der Spermienzahl sowie ein Anstieg von Brust- und Hodenkrebs der Wirkung dieser Substan-
zen zugesprochen.  
Über Oberflächenabfluss und Kläranlagenabwässer gelangen hormonaktive Substanzen in die 
Oberflächengewässer und beeinflussen dort möglicherweise aquatische Organismen. Trotz 
dieser Problematik gibt es bisher keine ausreichenden Informationen bezüglich des Risikos 
solcher Substanzen für Mensch, Tier und Umwelt, und verbindliche gesetzliche Vorschriften 
zur Prüfung hormoneller Aktivitäten von Einzelsubstanzen auf tierische Organismen fehlen. 
Die Entwicklung verschiedener biologischer Nachweissysteme zur Erfassung hormonaktiver 
Substanzen kann hierbei nur ein Anfang einer langen Kette notwendiger Untersuchungen 
sein.  
In der vorliegenden Studie galt es zunächst, zwei In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen, 
Primärhepatocyten der Regenbogenforelle, Oncorhynchus mykiss) hinsichtlich ihrer Eignung 
für den Einsatz im Bereich der Umweltanalyse zu optimieren. Diese sollten dann in Kombina-
tion mit einem weiteren, bereits erprobten In vitro-Biotest (293-ER-Luciferase-Assay mit 
humanen embryonalen Nierenzellen), mit Daten aus In situ-Experimenten mit der 
Regenbogenforelle und chemischer Analytik korreliert werden.  
Da bisher von Seiten des Gesetzgebers kein einheitliches Testsystem zur Erfassung hormonell 
aktiver Substanzen und deren Auswirkungen auf Fische existiert, sollte parallel zu den Frei-
landuntersuchungen ein Fischtestsystem (Gonadal Recrudescence Assay) mit der Dickkopfel-
ritze (Pimephales promelas) hinsichtlich seiner Praktikabilität anhand zweier Referenzchemi-
kalien (Östrogen: 17α-Ethinylestradiol; Androgen: 17α-Methyltestosteron) überprüft werden. 
In einer abschließenden Studie sollte schließlich überprüft werden, ob das zuvor getestete 
Fischsystem mit der Dickkopfelritze auch für Freilandversuche geeignet ist. Letztendlich soll 
durch die vorliegende Arbeit ein Beitrag zur Gefährdungsabschätzung einheimischer Fisch-
populationen durch hormonaktive Substanzen geleistet werden. 

 
 

1.1 Die Problematik hormonell aktiver Substanzen in Gewässern 
 
Im 21. Jahrhundert wird der Kampf um Wasser einen kriegsentscheidenden Faktor darstellen 
(Tilzer auf 6. DBU-Sommerakademie/St. Marienthal: „Wasser im 21. Jahrhundert – Perspek-
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tiven, Handlungsfelder, Strategien“). Mit dieser vielfach zitierten Aussage wird deutlich, wie 
wichtig es ist, gerade in heutiger Zeit auf die Reinhaltung und effiziente Nutzung und Nutz-
barkeit von Trinkwasserressourcen zu achten (Alcamo et al. 2000). 
Für die Trinkwassergewinnung werden neben Grundwasserleitern auch in zunehmendem Ma-
ße Oberflächengewässer genutzt. Diese unterliegen insbesondere in Industrieländern wie 
Deutschland, England, Frankreich, Japan und den USA einem bisweilen starken anthropoge-
nen Einfluss durch häusliche, landwirtschaftliche und industrielle Abwässer (Gülden et al. 
1997, Islinger et al. 1999a, Rathner and Sonneborn 1979). Mit diesen Abwässern gelangen 
neben zahlreichen anderen Substanzen wie Nährstoffe und Spurenelemente auch solche in die 
Gewässer, welche einen hormonellen Einfluss auf Wirbeltiere und Wirbellose besitzen. Diese 
sogenannten „Endocrine Disruptors“ rücken zunehmend in den Mittelpunkt der Interesses, da 
sie nicht nur bei aquatischen, sondern auch bei terrestrischen Wirbeltieren mit Störungen in 
der Entwicklung, dem Geschlechterverhältnis, der Fruchtbarkeit und dem Reproduktionsver-
halten in Verbindung gebracht werden (Bergeron et al. 1994, Birnbaum 1995, Colborn et al. 
1993, Fry and Toone 1981, Guillette Jr. et al. 1994, 1995, 1999, Jobling et al. 1996, Matthie-
sen and Gibbs 1997, Sumpter 1995). Auch beim Menschen stehen sie im Verdacht, für einen 
Rückgang der Spermienzahl und den Anstieg von Hodenkrebs, Kryptochismus, Hypospadie 
sowie Brust- und Gebärmutterkrebs verantwortlich zu sein (Carlsen et al. 1992, 1995, Col-
born et al. 1993, Giwercman et al. 1993, Shape and Skakkebaek 1993, Stone 1994, Toppari et 
al. 1996). Die strukturelle Vielfältigkeit der hormonaktiven Substanzen sowie ihr häufi-
ges/ubiquitäres Auftreten macht eine Risikoabschätzung sehr schwierig. So lassen sich Ver-
treter solcher Substanzen u.a. in Kontrazeptiva (Ethinylestradiol), Pestiziden (Methoxychlor, 
DDT-Derivate), Weichmachern (Phthalate), Kunststoffen (Bisphenol A), Tensiden (Al-
kylphenole und Derivate) und Antifouling-Farben (Organozinn-Verbindungen) finden. Zu-
dem können die hormonellen Störungen erst mehrere Jahre nach der eigentlichen Belastung 
mit den verantwortlichen Substanzen auftreten (z.B. Ausbleiben der Reproduktion nach Errei-
chen der Geschlechtsreife), so dass eine Rückverfolgung bis zur genauen Ursache nahezu 
unmöglich erscheint. Um so wichtiger erscheint es daher, bereits vorab eine Kontamination 
von Organismen mit hormonaktiven Substanzen zu unterbinden. Demzufolge ist es zwingend 
notwendig, potentielle hormonelle Effekte bei der Neuzulassung von Chemikalien abzuklä-
ren. Trotz der Einführung des Chemikaliengesetzes im Jahre 1980, welches neben der Erfas-
sung von chemischen und physikalischen Eigenschaften neuer Substanzen auch eine Überprü-
fung nach toxikologischen Gesichtspunkten vorschreibt, gibt es bis heute noch kein gesetzlich 
vorgeschriebenes Prüfverfahren zur Erfassung hormoneller Aktivitäten dieser Substanzen. Es 
befinden sich daher bis heute zahlreiche Substanzen auf dem Markt und in der Umwelt, für 
welche keinerlei Risikoabschätzung im Bezug auf hormonelle Wirksamkeit bei Mensch und 
Tier besteht. Diesbezüglich liegt hier also ein dringender Nachholbedarf vor. Auch die Um-
stellung und Entwicklung von Alternativsubstanzen von Seiten der Chemischen Industrie ist 
äußerst zeit- und kostenintensiv. In besonderen Fällen scheint dies zudem kaum oder gar nicht 
möglich (z.B. bei Hormonpräparaten wie Kontrazeptiva). Auch in nächster Zukunft muss da-
mit gerechnet werden, dass solche hormonaktiven Substanzen in umweltrelevanten Konzent-
rationen in die Gewässer gelangen - zumindest so lange, bis von technischer bzw. biologi-
scher Seite ausreichend geeignete Abbaumechanismen für solche Substanzen vorliegen und 
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auch angewandt werden. Um so dringender erscheint daher eine Risikoabschätzung insbeson-
dere auf aquatische Organismen wie Fische hinsichtlich einer hormonellen Belastung durch 
solche Substanzen. 
 
 

1.2 Die Notwendigkeit und Vielfältigkeit biologischer Nachweissysteme  
 zur Erfassung hormoneller Aktivität 
 
Aufgrund der strukturellen Vielfalt bekannter hormonaktiver Substanzen ist eine auf theoreti-
scher Basis getroffene Voraussage einer möglichen hormonellen Aktivität von anderen Sub-
stanzen sehr schwierig. Zudem können diese Substanzen einerseits direkt auf die zentralen 
Steuerungsorgane wie Hypothalamus, Hypophyse, Schilddrüse oder Geschlechtsorgane wir-
ken bzw. störend in die entsprechenden Regulationsmechanismen eingreifen (Afonso et al. 
1999, Anglade et al. 1998, Bayley et al. 1999, Chapin et al. 2000, Christensen et al. 1999, 
Cooper et al. 2000, Danzo 1997, Desaiah et al. 1975, Flouriot et al. 1995). Zudem sind von 
verschiedenen Substanzen synergistische und antagonistische Wirkungsmechanismen be-
kannt, so dass bei Umweltproben vor allem die Gesamtaktivität aller Substanzen und weniger 
die Einzelaktivität verschiedener Substanzen von Bedeutung ist. Um möglichst viele dieser 
Aspekte bei der Untersuchung hormoneller Aktivitäten von Einzelsubstanzen und Umwelt-
proben zu berücksichtigen, wurden zunächst sogenannte In vitro-Biotests entwickelt, welche 
auf dem Einsatz biologischer Organismen beruhen. Sie dienten vornehmlich zur ersten Erfas-
sung und Identifizierung des hormonaktiven Stoffes und zur Abschätzung seines relativen 
hormonellen Potentials (Ankley et al. 1998, Coldham et al. 1997, Desbrow et al. 1998, Gray 
1998, Jobling 1998). Da sich ein Großteil der hormonaktiven Substanzen der Gruppe der Ös-
trogene/Pseudoöstrogene zuordnen lässt, deren Wirkungsmechanismen dem des natürlichen 
Östrogens 17β-Estradiol gleichen (Anderson et al. 1996, Ankley et al. 1998, MacKay et al. 
1996, Sumpter 1998), wurden vornehmlich In vitro-Biotests zum Nachweis östogener Aktivi-
tät entwickelt (Arnold et al. 1996, Feldman and Krishnan 1995, Flouriot et al. 1993, Routled-
ge and Sumpter 1996, Soto et al. 1991). Als wichtigste Vertreter sind hier Primärhepatocyten-
kulturen der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss, Flouriot et al. 1993, Islinger et al. 
1999b), der Yeast Estrogen Screen (YES, Routledge and Sumpter 1996), MCF 7-Zelllinien 
(Körner et al. 1999, Zava et al. 1997) und 293 HEK-Zelllinien (Kuiper et al. 1998, Meerts et 
al. 2001) zu nennen. Anhand dieser sogenannten Reagenzglastests konnten z.T. deutliche Un-
terschiede im östrogenen Potential verschiedener Pseudoöstrogene festgestellt werden 
(Balguer et al. 1999, Harries et al. 1997a, Islinger et al. 1999b, Jobling and Sumpter 1993). 
Dies wiederum erweist sich als wesentlicher Vorteil gegenüber einer reinen chemischen Ana-
lytik. Diese erscheint jedoch in Kombination mit biologischen Systemen dennoch als sehr 
sinnvoll, um gerade bei Umweltproben eine Identifizierung und Quantifizierung bekannter 
östrogenaktiver Substanzen zu ermöglichen. 
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1.3 Der Einsatz von In vivo-Biotests zur Erfassung hormoneller Aktivität 
 im Gesamtorganismus 
 
Für die erste Erfassung und Identifizierung potentieller hormonaktiver Substanzen erscheinen 
die In vitro-Biotests als zunächst ausreichend. Eine Übertragbarkeit dieser Testsysteme auf 
den Gesamtorganismus ist jedoch sehr vage, da Aspekte wie Bioakkumulation und Biotrans-
formation sowie Auswirkungen auf die Entwicklung, Geschlechtsdetermination und Repro-
duktionserfolg von Individuen oder gar Populationen hierbei nicht beachtet werden können. 
Zur genaueren Risikoabschätzung für Mensch und Umwelt sind daher In vivo-Tests derzeit 
ein wichtiger Bestandteil der Untersuchungen (Cook et al. 1997, Gimeno et al. 1998, Mella-
nen et al. 1996, Papoulias et al. 1999, Routledge et al. 1998). Gerade bei der Untersuchung 
aquatischer Systeme steht daher die Entwicklung und Anwendung geeigneter Fischtests zur 
Erfassung hormoneller Aktivität von Einzelsubstanzen und Substanzgemischen wie Umwelt-
proben im Vordergrund des Interesses. Für Freilandstudien wurden hier bisher hauptsächlich 
männliche Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss, Harries et al. 1996, Harries et al. 
1997b, Routledge et al. 1998, Sumpter 1995, Sumpter, Jobling 1995), aber auch Cypriniden 
wie Karpfen (Cyprinus carpio, Folmar et al. 1996) und Rotaugen (Rutilus rutilus; Routledge 
et al. 1998) verwendet. 
 
 

1.4 In vitro- und In vivo-Nachweissysteme für östrogenaktive Substanzen  
 
 

1.4.1 Der Yeast Estrogen Screen  
 
Hefezellen (Saccharomyces cerevisiae) sind in genetischen Studien ein weitverbreiteter Test-
organismus mit eukaryontischen Eigenschaften. Die einfache Haltung und kurze Generations-
zeit der Hefezellen in Kultur ermöglichte es auf Basis gentechnischer Methoden ein empfind-
liches In vitro-Nachweissystem zur Erfassung östrogenaktiver Substanzen zu entwickeln 
(Arnold et al. 1996, Routledge and Sumpter 1996). Die Herstellung des genetischen veränder-
ten Hefezellstammes erfolgte im Department of Genetics der GlaxoGroup Research Ltd, 
Greenford, Middlesex, Uxbridge und kann über Prof. Dr. John P. Sumpter für wissenschaftli-
che Zwecke bezogen werden. Das Prinzip des Yeast Estrogen Screen beruht dabei auf der 
Integration des menschlichen Estrogenrezeptors in das Genom der Hefe, an welchen östro-
genaktive Substanzen binden und zur Expression eines Reportergens führen, dessen Produkt 
mittels Substratumsetzung photometrisch bestimmt werden kann (Routledge and Sumpter 
1996). Hierzu wurde den Hefezellen zunächst die DNA-Sequenz des menschlichen Estrogen-
Rezeptors stabil in das Hauptchromosom integriert. Um die Rezeptoraktivität zu messen, 
wurden den Hefezellen zusätzlich ein Expressionsplasmid eingefügt, welches das Reportergen 
lac-Z (codiert für das Enzym β-Galactosidase) trägt. Nach der Bindung hormonaktiver Sub-
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stanzen an den humanen Estrogenrezeptor, kommt es nach der Dimerisierung dieses Substrat-
Rezeptor-Komplexes zur Bindung an östrogen abhängige Sequenzen (ERE - estrogen respon-
sive elements), welche innerhalb einer starken Promotorsequenz auf dem Expressionsplasmid 
liegen. Diese Bindung bewirkt die Expression des nachgeschalteten lac-Z Gens und letztend-
lich die Biosynthese des Enzyms β-Galactosidase. Die Aktivität des Enzyms lässt sich an-
schließend durch Zugabe eines geeigneten Substrates (hier das gelbe Chlorphenolrot-β-
galactopyranosid) photometrisch bei 550 nm (rotes Produkt) bestimmen. 
 

 
1.4.2 293-ER-Luciferase Assay mit menschlichen embryonalen Nierenzellen  
 
Als weiteres In vitro-Nachweissystem zu Erfassung östrogenaktiver Substanzen wurden gene-
tisch veränderte menschliche embryonaler Nierenzellen der Linie 293 (293 HEK-Zellen – 
human embryonic kidney cells) verwendet, welche jedoch im Vergleich zum Yeast Estrogen 
Screen mit einem Expressionsplasmid transfiziert wurden, welches DNA-Sequenzen des 
menschlichen Estrogenrezeptors α oder β (ERα bzw. ERβ) enthält (Kuiper et al. 1998, 
Meerts et al. 2001). Der Nachweis östrogener Aktivität verläuft nach einem vergleichbaren 
Prinzip ab. Als Reporterenzym dient hier allerdings nicht die β-Galactosidase, sondern die 
Luciferase, deren Aktivität sich nach Zugabe des Substrates Luciferin über Lichtproduktion 
nachgewiesen werden kann (Meerts et al. 2001). Dieses Nachweissystem trägt daher auch den 
Namen 293-ERα bzw. 293-ERβ-Luc Assay.  
 
 

1.4.3 Vitellogenin-mRNA-Synthese in vitro und in vivo  
 
Während es sich beim YES und dem 293-ER-Luc Assay auf empfindliche In vitro-Nachweis-
systeme handelt, welche mit Hilfe gentechnischer Methoden entwickelt wurden, stammen 
Primärhepatocyten direkt aus den Spendertieren (z.B. Regenbogenforellen). Somit stellen sie 
ein relativ natürliches Testsystem dar, da auch im Organismus von Fischen die Leber ein 
zentraler Anlaufstelle für östrogenwirksame Substanzen darstellt: Durch Gonadotropine sti-
muliert, kommt es im Eierstock eierlegender Wirbeltiere zur Synthese von 17β-Estradiol, dem 
natürlichen weiblichen Sexualhormon, welches über das Blut in die Leber gelangt (Peter 
1981). Dort bindet es an intrazelluläre Estrogenrezeptoren (Flouriot et al. 1995, 1996, Ma-
cKay et al. 1996, Morales et al. 1996), welche nach ihrer Dimerisierung wiederum an östro-
gen abhängige DNA-Sequenzen (ERE) binden (Katzenellenbogen et al. 1993). Diese Bindung 
bewirkt u.a. die Expression der Gene, welche z.B. für die Synthese von Vitellogenin, dem 
Dottervorläuferprotein, essentiell sind. Nach der Abgabe des Vitellogenins in die Blutbahn 
und dem Transport über den Blutkreislauf wird es von den Eizellen über Endocytose aufge-
nommen und als Spaltprodukt (Lipovitellin I und II, Phosvitin) für den sich entwickelnden 
Embryo verwendet (Mouchel et al. 1996, Tyler et al. 1988, Wallace 1985). Der Nachweis der 
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Vitellogenin-Genexpression kann sowohl auf RNA- (Vitellogenin-mRNA) als auch auf Prote-
inebene (Plasmavitellogenin) stattfinden. Die Messung der mRNA ist im Vergleich zur Prote-
inmessung jedoch zeitlich früher möglich. Neben 17β-Estradiol können auch andere Substan-
zen, sogenannte Pseudo- oder Xenoöstrogene an den Estrogenrezeptor binden und vergleich-
bare Reaktionen in der Leber bzw. in der Leberzelle auslösen. Dieser Prozess lässt sich so-
wohl in Primärzellkulturen (in vitro) als auch im Fisch selbst (in vivo) auslösen. Zudem stellt 
die Leber ein zentrales Stoffwechselorgan im Organismus dar, so dass diese Leberzellen über 
einige zusätzliche Stoffwechselfunktionen, wie z.B. Biotransformation verfügen. Da sich die 
natürliche Vitellogeninsynthese rein auf die Weibchen beschränkt, ergibt sich somit im Bezug 
auf die Männchen ein empfindliches und relativ realitätsnahes In vitro- und In vivo-
Nachweissystem zur Erfassung östrogenaktiver Substanzen. Gerade bei der Untersuchung von 
Einflüssen auf Fische im Freiland stellen die Primärhepatocyten der Regenbogenforellen so-
mit eine gute Alternative zum Fischversuch dar (Braunbeck 1993, Braunbeck and Müller 
1991, Flouriot et al. 1993, Islinger et al. 1999b). 
 
 

1.5 Der Einsatz der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) in Fischtest- 
 systemen auf endokrine Wirkung 
 
Für den Einsatz von Fischen in biologischen Nachweissystemen zur Erfassung hormoneller 
Aktivitäten (inklusive Reproduktionsstudien) von Einzelsubstanzen und Substanzgemischen 
unter Laborbedingungen spielte die Endgröße der Fische eine entscheidende Rolle bei der 
Auswahl der geeigneten Fischarten, so dass Regenbogenforelle und Karpfen hierfür nicht in 
Frage kamen. Daher beschränkte sich die Auswahl zunächst auf die beiden tropischen Fisch-
arten Zebrabärbling (Danio rerio; Bulder et al. 2000, Islinger et al. 2002a, Ortiz-Zarragoitia et 
al. 2002, Rose et al. 2002) und Japanischer Reiskärpfling (Oryzias latipes; Gray and Metcalfe 
1997, Islinger et al. 2002b, Knörr et al. 2000, Papoulias et al. 1999, Scholz and Gutzeit 2000), 
welche im Labor nahezu das ganze Jahr über geschlechtlich aktiv sind. In amerikanischen 
Labors wurde hingegen bereits seit längerer Zeit die Dickkopfelritze (Pimephales promelas) 
aus der Familie der Karpfenfische (Cyprinidae) erfolgreich in toxikologischen Studien einge-
setzt (siehe Carlson and Kosian 1987, Dill et al. 1987, Gunatilleka and Poole 1999, Newsome 
et al. 1991, Walbridge et al. 1983). Ziel der weiterführenden Studien war demnach, diese 
Fischart auch hinsichtlich der Prüfung hormonaktiver Substanzen einzusetzen. Der Vorteil 
dieser Fischart gegenüber den tropischen Vertretern liegt in dem definierten Jahresgang der 
geschlechtlichen Aktivität aufgrund des ausgeprägten Jahresrhythmus der gemäßigten Klima-
te. Somit erscheint die Dickkopfelritze, zumindest im Hinblick auf die Gefahrenabschätzung 
einheimischer Fischpopulationen, geeigneter als Zebrabärbling und Japanischer Reis-
kärpfling.  
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1.6 Der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze 
 
Im Rahmen des Einsatzes der nordamerikanischen Dickkopfelritze in biologischen Nachweis-
systemen zur Erfassung hormoneller Störungen im Fisch unter Einfluss von Einzelsubstanzen 
und Umweltproben wurden bisher sowohl juvenile als auch adulte Fische untersucht (Ankley 
et al. 2001, 2002, Giesy et al. 2000, Makynen et al. 2000, Miles-Richardson et al. 1999a, Pan-
ter et al. 1998, Tyler et al. 1999). Bei der Hälterung und Exposition der adulten Dickkopfelrit-
zen wurde jedoch deren Jahresgang im Reproduktionsverhalten bisher nicht berücksichtigt. 
Dies erscheint jedoch aufgrund der Herkunft der Tiere als notwendig, zumal die Tiere, welche 
als sogenannte Viellaicher über mehrere Monate hinweg geschlechtlich aktiv sind, doch deut-
liche Unterschiede im Reproduktionsvermögen innerhalb des Jahresgangs aufweisen (Miles-
Richardson et al. 1999b). Diesem Aspekt soll in dem sogenannten Gonadal Recrudescence 
Assay Rechnung getragen werden: Die Fische werden zunächst bis zum Erreichen der Ge-
schlechtsreife unter Sommerbedingungen, d.h. bei ca. 20 – 25 °C und einen Tag:Nacht-
Rhythmus von 16:8 h herangezogen. Anschließend erfolgt die Hälterung der Tiere unter si-
mulierten Winterbedingungen, d.h. bei 15 °C Wassertemperatur und einem Tag:Nacht-
Rhythmus von 8:16 h für mindestens 4 Wochen, wodurch die Aktivität der Geschlechtsorgane 
(Ei- und Spermienreifung) zum Erliegen kommt. Während dieser Winterphase ist zugleich 
eine Synchronisation der Fische bezüglich der Fortpflanzung möglich. Danach erfolgt die 
Schadstoffexposition unter erneuten Sommerbedingungen mit bekannten hormonaktiven Sub-
stanzen. Durch die vorherige Ruhephase sollte es möglich sein, direkte Einflüsse der hormon-
aktiven Substanzen auf das Fortpflanzungsverhalten der Fische zu untersuchen, welches erst 
unter Sommerbedingungen einsetzt. Zudem sollte durch die vorherige Synchronisation der 
Fische die Aussagefähigkeit bzw. die Nachweisgrenze gegenüber hormonaktiven Substanzen 
optimiert werden, um gerade im umweltrelevanten Konzentrationsbereich mögliche hormo-
nelle Effekte auf Fische feststellen zu können. 
 
 

1.7 Ziele und Fragestellung der Dissertation 
 
Beim  derzeitigen Stand der Forschung bezüglich hormonaktiver Substanzen soll im Rahmen 
der vorliegenden Dissertation ein Beitrag zur Aufklärung der Belastung einheimischer Fische 
im Freiland mit östrogenwirksamen Substanzen geleistet werden. Hieraus ergaben sich die 
folgenden Aufgabenstellungen: 
 

1. Optimierung von In vitro-Biotests (Primärhepatocyten, Yeast Estrogen Screen) zur Er-
fassung östrogener Aktivitäten in Umweltproben aquatischer Systeme. 

 
2. Auswahl geeigneter Probenstandorte für anschließende Freilandexperimente. 
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3. Exposition männlicher bzw. juveniler Regenbogenforellen an den jeweiligen Probe-
standorten bei gleichzeitiger Wasserprobennahme für die In vitro-Biotests. 

 
4. Vergleich der Daten aus den In vitro- und In vivo-Biotests in Zusammenhang mit 

chemischen Analysendaten auf mögliche Korrelierbarkeit der Ergebnisse im Bezug 
auf den östrogenen Einfluss auf Fische im Oberflächengewässer. 

 
5. Entwicklung eines empfindlichen In vivo-Nachweissystems mit der amerikanischen 

Dickkopfelritze zur Erfassung hormonaktiver Belastungen im Fisch. 
 

6. Prüfung der Anwendbarkeit und Übertragbarkeit des entwickelten Fischtestsystems 
unter Freilandbedingungen. 

 
Dabei gewonnenen Daten sollen folgende Fragestellungen beantwortet werden: 
 

1. Wie gut lassen sich Daten aus In vitro-Biotests zum Nachweis östrogener Aktivität in 
Umweltproben bzw. Freiland mit In vivo-Daten exponierter Fische sowie Daten der 
chemischer Analytik vergleichen? 

 
2. Ist der Gonadal Recrudescence Assay mit der nordamerikanischen Dickkopfelritze als 

Fischprüfsystem zur Erfassung hormonaktiver Substanzen im Fisch geeignet? 
 

3. Reicht die Empfindlichkeit des Fischtestsystems mit der Dickkopfelritze aus, um auch 
im Freiland hormonaktive Effekte nachzuweisen? 

 
4. Können durch die Einleitung kommunaler Klärwässer in Oberflächengewässer biolo-

gisch relevante Mindestkonzentrationen von östrogenaktiven Substanzen erreicht wer-
den? 

 
5. Lassen sich aus den der gewonnenen Daten Gefährdungspotentiale für einheimische 

Fische ableiten? 
 

 8



2. Material und Methoden 

2.  Material und Methoden 
 
 

2.1 Vitellogenin-mRNA in Primärhepatocyten der Regenbogenforelle  
 (Oncorhynchus mykiss) 
 
 

2.1.1 Chemikalien und Vg 1.1 Plasmid 
 

17β-Estradiol (Reinheit ≥ 98 %), Nonylphenol (technisch; Reinheit ≥ 85 %) und Bisphenol A 
(Reinheit ≥ 97 %) wurden von Sigma (Deisenhofen) bezogen. Das Vg 1.1 Plasmid wurde 
freundlicherweise von Dr. L. Ren, Medical College, Wisconsin, USA (Ren et al. 1996a) zur 
Verfügung gestellt. 
 
 

2.1.2 Spendertiere 
 
Männliche Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) mit einem Gewicht von 200 – 500 g 
wurden von einer lokalen Forellenzucht (Huber, Kirchardt) bezogen. Die Hälterung der Spen-
dertiere erfolgte unter Durchflussbedingungen (3 L/min) in 1000 L Kunststoffwannen bei 
einer Temperatur von 12 ± 2 °C und 12 h:12 h Tag:Nacht-Rhythmus. Die Fische wurde fünf-
mal pro Woche mit kommerziellem Forellenfutter (Raiffeisen Ringfutter) ad libidum gefüttert 
und für mindestens vier Wochen vor dem Einsatz als Spendertiere unter diesen Bedingungen 
gehältert. 
 
 

2.1.3 Hepatocytenisolation 
 
Die Versuchstiere wurden zunächst in einer gesättigten Benzocain-Lösung (Ethyl-p-
aminobenzoat, Sigma) betäubt, gewogen und äußerlich mit 70 % Ethanol desinfiziert. Unter 
der Sterilwerkbank wurde der Fisch ventral von den Bauchflossen bis zu den Brustflossen 
sowie lateral bis zur Niere eröffnet und die Vena porta freigelegt. Anschließend wurde eine 
Flügelkanüle (0,8 mm) in die Vena porta eingeführt und mittels Arterienklemmen fixiert. Die 
Präperfusion der Leber erfolgte mit Präperfusionsmedium (9,55 g/L Phosphat gepuffertes 
Salz, PBS, 2 g/L NaHCO3, 0,55 g/L EDTA; pH 7,5, alles Sigma) für maximal 8 min mit einer 
Durchflussgeschwindigkeit von 7 ml/min (Pumpe Ismatec Reglo M8: Stufe 70, Ismatec, Zü-
rich, Schweiz). Währenddessen wurde die Leber herauspräpariert und an einem Stativ fixiert. 
Im zweiten Perfusionsschritt wurde die Leber für 15 min bei einer Durchflussgeschwindigkeit 
von 6 ml/min (Stufe 60) mit 70 ml Isolationsmedium (10,9 g/L M 199, 4,8 g/L Hepes [Na-
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frei], 0,35 g/L NaHCO3, 0,1 g/L L-Glutamin, pH 7,4; alles Sigma) mit 0,02 % Collagenase H 
(aus Chlostridium histolyticum, Roche Diagnostics, Mannheim) im Kreislauf gespült. Im drit-
ten Schritt wurde die Durchflussgeschwindigkeit für 15 min auf 7 ml/min erhöht, anschlie-
ßend die Leber vom Stativ genommen und in eine Petrischale mit 10 ml Isolationsmedium 
überführt. Nach Entfernen der Gallenblase wurde die Leber mit einer sterilen Rasierklinge 
angeschnitten und die Hepatocyten mit einem Glasstab vereinzelt. Die Zellsuspension wurde 
über einer Filterglocke zunächst über ein 200 µm- und anschließend über ein 70 µm-
Nylongazenetz gefiltert. Dabei wurde mit jeweils 5 ml Isolationsmedium nachgespült. Danach 
wurde das Filtrat gleichmäßig auf zwei 50 ml-Falcon-Tubes (Greiner, Kirchheim) verteilt und 
für 7 min bei 110 g und 14 °C zentrifugiert. Nach Dekantieren des Überstandes wurden die 
Pellets erneut in insgesamt 25 ml Isolationsmedium resuspendiert. Die Zentrifugation wurde 
noch zweimal wiederholt und die Zellen schließlich in 100 ml Kulturmedium (entspricht Iso-
lationsmedium mit Antibiotika) mit einer 1 %igem Mischung aus Penicillin (10.000 U) und 
Streptomycin (10 mg/ml) aufgenommen. Die Zelldichte wurde mittels einer Neubauer-Zähl-
kammer auf 1 x 106 Zellen/ml eingestellt, jeweils 2 ml in 24-Well-Platten (Greiner) pipettiert 
und bei 14 °C bzw. 18 °C kultiviert. Die Zellvitalität wurde mittels Trypanblau-
Ausschlussmethode (0,18 % in 0,9 %iger Kochsalzlösung) abgeschätzt. 
 
 

2.1.4 Belastung der Primärhepatocyten  
 
Nach einer Regenerationsphase von 24 h bei 14 bzw. 18 °C wurde 1 ml des überstehenden 
Mediums durch die entsprechende Menge an frischen Medium, welches 0,15 % Dimethylsul-
foxid (DMSO, als Kontrolle) bzw. 17β-Estradiol, Bisphenol A oder Nonylphenol (alle gelöst 
in DMSO) enthielt. 

Die in diesem Versuch eingesetzten 17β-Estradiol-Konzentrationen lagen bei 0,01, 0,1, 1 und 
10 nM, während Bisphenol A und Nonylphenol in den Konzentrationen von 0,01, 0,1, 1 10 
und 100 µM getestet wurde. Bei einer Belastungszeit von mehr als 48 h wurde 1 ml des Me-
diums erneuert. 
 
 

2.1.5 Zellernte und RNA-Isolation 
 
Zur Ermittlung der Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA-Gehalte in den Primärzellkul-
turen wurden die Hepatocyten nach 12, 24, 48 und 96 h Belastung für die PCR-Analyse, bzw. 
nach 48 und 96 h für den Dot-Blot/RNAse Protection Assay geerntet. Die Gesamt-RNA wur-
de mit Hilfe von QIA-Shredder und RNeasy Mini-Kits (Qiagen, Hilden; Islinger et al. 1999b) 
aus den Zellen isoliert. Die RNA-Konzentration und -Reinheit wurden anschließend photo-
metrisch bei einer Wellenlänge von 260/380 nm bestimmt und die RNA-Proben bis zur weite-
ren Verwendung bei – 80 °C gelagert. 
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2.1.6 Analyse der Vitellogenin-mRNA im Dot Blot/RNAse Protection Assay 
 
Alle im Dot Blot/RNAse Protection Assay verwendeten Puffer und Lösungen wurden zuvor 
mit Diethylpyrocarbonat (DEPC, Sigma) versetzt, um eine Kontamination mit RNAsen zu 
verhindern. Zunächst wurde die Intaktheit der RNA-Proben in einem denaturierenden Agaro-
se/Formaldehyd-Gel anhand der 28 S und 18 S rRNA-Bande überprüft. Für den anschließen-
den Nachweis der Vitellogenin-mRNA im Dot Blot/RNAse Protection Assay wurde 1 µg der 
Gesamt-RNA auf eine positiv geladene Nylonmembran (Qiagen) aufgetragen (Zhan et al. 
1997, modifiziert nach Islinger et al. 1999b). Zusätzlich wurde ein Vitellogenin-mRNA-
Standard (0,12 – 300 pg RNA), welcher aus RNA-T7-Transkripten des GemZf/(-)Vg1.1 
Plasmids mit unmarkierten Nucleotidtriphosphaten in TE-Puffer (10 mM Tris, 1 mM EDTA, 
pH 8) hergestellt wurde.  
Der Nachweis der Vitellogenin-mRNA erfolgte im Prinzip nach dem folgenden Schema: 
Nach dem Auftragen der Proben wurden diese durch beidseitiges UV-Crosslinking (UV-
Stratalinker 1800; Stratagene, Heidelberg) an die Membran fixiert. Die Proben wurden dann 
für 2 h bei 68 °C im Hybridisierungsofen (Hybridiser HB-1D, Gesellschaft f. Laborgeräte 
mbH, Weinheim) mit Hybridisierungspuffer (2,5 ml 20 x SSC [3 M NaCl, 300 mM Natrium-
citrat], 5 ml deionisiertes Formamid, 100 µl 10 % Na-Laurylsarcosinat, 20 µl 10 % SDS, 2 ml 
10 % Blockreagenz) prähybridisiert. Danach erfolgte die Hybridisierung mit der cRNA-Sonde 
(100 ng/ml Hybridisierungspuffer) über Nacht bei gleicher Temperatur. Anschließend wurden 
unspezifische Bindungen der cRNA-Sonde mit RNAse A (1,25 µl/10 ml Puffer R [10 mM 
Tris, 300 mM NaCl, 5 mM EDTA) verdaut. Nach mehreren Waschschritten mit Puffer R, 0,1 
% SSC und Maleatpuffer (100 mM Maleinsäure, 150 mM NaCl, pH 7,5) erfolgte die Bindung 
des Antikörpers anti-DIG-AP (3 µl/30 ml 0,2 % Blocking Puffer in Maleatpuffer) an die 
cRNA-Sonde für 30 min. Zur anschließenden Chemolumineszenz-Reaktion wurde die Memb-
ran für 1 min in einer 1:1-Mischung aus Lösung 1 (200 mM Tris/800 mM NaCl) und Lösung 
2 (100 mM MgCl) vorinkubiert. Für die Inkubation der Blots wurden diese in Folie einge-
schweißt und für 5 min mit 2 ml Detektionslösung (1980 µl Lösung 2 + 20 µl CDP-Star, Ro-
che Diagnostics) versetzt. Die Detektionslösung wurde entfernt und nach einer Wartezeit von 
10 – 15 min die Chemilumineszenz durch Auflegen von Biomax Light-1-Filmen (Kodak, 
Köln) nachgewiesen. Die Intensitäten der Signale wurden anschließend mit Hilfe von 
E.A.S.Y Win 32 Software (Herolab, Wiesloch) ausgewertet und mit dem Vitellogenin-
mRNA-Standard verglichen.  
 
 

2.1.7 RT-PCR-Analyse der Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA 
 
Die RT-PCR-Analyse wurde mittels eines Gen Amp PCR Kits (Perkin Elmer, Langen) in 
einem PCR-Express Thermocycler (Hybaid, Heidelberg) durchgeführt. Vitellogenin (Vg) 0.8, 
Estrogenrezeptor (ER) 1.0 und β-Aktin 0.5 Up- und Downstream Primer wurden wie bei Ren 
et al. (1995, 1996a, b) beschrieben hergestellt. Die Expression von β-Aktin diente hierbei als 
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interner Standard. Für die reverse Transkription der RNA zu DNA wurden die RNA-Proben 
mit in DEPC behandeltem Wasser auf 0,5 µg/µl verdünnt. Für die RT-PCR wurden der Mas-
ter Mix (1,5 mM MgCl2, dNTP-mix [10 mM für jedes Nucleotid], 20 U/µl RNAse Inhibitor, 
Oligo-dT16, 2.5 U/µl MuLV Transkriptase vom Maus-Leukämie-Virus) und Proben ver-
mischt. Für Vitellogenin und ER wurde die reverse Transkription für 45 min bei 42 °C und 
für 5 min bei 95 °C und für β-Aktin für 15 min bei 42 °C und für 5 min bei 95 °C durchge-
führt. Die Proben wurden anschließend bis zur weiteren Verwendung bei 4 °C gelagert.  
Für die PCR von Vg 0.8 wurde PCR Master Mix (2 mM MgCl2, 5 % Formamid, 10 % Glyce-
rol, 2.5 U/100 µl Ampli Taq Polymerase von Thermus aquaticus, Perkin Elmer) zu den RT-
Proben hinzugegeben. Zur PCR von ER 1.0 und β-Aktin 0.5 wurde PCR Master mix (25 mM 
MgCl2, Ampli Taq) zu den entsprechenden PCR-Proben pipettiert. Up- und Downstream-
Primer von Vg 0.8, ER 1.0 und β-Aktin 0.5 wurden mit den entsprechenden Proben gemischt. 
Die Amplifizierung von Vg und ER-cDNA wurde in 30 Zyklen (30 sec. bei 95 °C; 30 sec. bei 
59 °C, 60 sec. bei 72 °C) durchgeführt. β-Aktin wurde in 20 Zyklen mit dem gleichen Tempe-
ratur-Profil amplifiziert. 
Die PCR-Produkte wurden in einem 1 %igen Agarose-Gel in TBE-Puffer (10 mM Tris-Cl, pH 
7,4/ 1 mM EDTA, pH 8,0) analysiert und anschließend mit 1 % (w/v) Ethidiumbromid ge-
färbt. Die Gele wurden unter UV-Licht untersucht und densitometrisch ausgewertet (E.A.S.Y 
Win 3.2). 
 
 

2.1.8 Berechnungen und statistische Auswertung 
 
Die im Dot Blot/RNAse Protection Assay ermittelte Vitellogenin-mRNA-Induktion wurde als 
Verhältnis zwischen 14 und 18 °C angegeben, wobei die Expression bei 14 °C gleich 1 ge-
setzt wurde. Für die PCR wurden die Daten als Verhältnisse zwischen Vitellogenin bzw. 
Estrogenrezeptor und β-Aktin angegeben. Jede Probe wurde in mindestens drei Replika ana-
lysiert. Statistisch signifikante Unterschiede zwischen den Mittelwerten wurden mittels One 
Way ANOVA Student´s t-Test (P < 0,05) ermittelt. 
 
 

2.2 Östrogene Aktivität von festphasenextrahierten Wasserproben  
 
 

2.2.1 Probestellen 
 
Alle drei Probestellen befinden sich im Rhein-Neckar-Dreieck, Süddeutschland (Fig. 2.1). 
Das Abwasser der ersten Kläranlage gelangt über den Neckarzufluss in den Rhein, während 
das Abwasser der zweiten Kläranlage direkt in den Rhein gelangt. Die Abwasserzusammen-
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setzung beider kommunaler Kläranlagen ist hauptsächlich häuslichen Ursprungs, zudem ist 
die technische Aufbereitung des Abwassers vergleichbar (siehe Tab. 2.1 für weitere Details). 
Die Größe der beiden Kläranlagen, angegeben in Einwohnergleichwerten (EWG), unterschei-
det sich jedoch um eine Zehnerpotenz (Tab. 2.1). 
 

 

 

 

Fig. 2.1. Location of sampling sites within the Rhine-

Neckar-triangle, southwestern Germany. Sites 1 and 2 

represent two municipal sewage treatment plant efflu-

ents discharging into the rivers Neckar and Rhine, re-

spectively, whereas site 3 represent the Rhine itself at

the city of Worms. 

 

 

Fig. 2.2. River Rhine characteristics at site 3 

(Rheingütestation, Worms). Note different lanes of 

water sources with differences in water composition 

across the diameter of the Rhine. 
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Die dritte Probestelle liegt direkt am Rhein in der Rheingütestation Worms. Hierbei handelt es 
sich um eine behördliche Einrichtung zur kontinuierlichen Überprüfung der Rheinwasserqua-
lität. Dieses Institut ist direkt an der Rheinbrücke zu Worms lokalisiert, an deren Pfeiler vier 
Pumpen über den Querschnitt verteilt sind. Mit Hilfe dieser Pumpen ist es möglich, kontinu-
ierlich Wasser von beiden Seiten sowie von den zentralen Teilen des Flusses zu erhalten. 
Aufgrund der beachtlichen Größe kommt es im Rhein über den Querschnitt verteilt zu unter-
schiedlichen Wasserverhältnissen (Leitung 1-4, Fig. 2.2): Leitung 1 ist beeinflusst durch das 
Abwasser einer großen industriellen Kläranlage und der Stadt Ludwigshafen; Leitung 2 ent-
hält Wasser von weiter Flussaufwärts; das Wasser von Leitung 3 wird durch den Neckar, und 
somit auch durch die kommunale Kläranlage 1 beeinflusst; Leitung 4 steht u.a. unter dem 
Einfluss der Kläranlage 2. 
 
Tab. 2.1. Characteristics of the investigated municipal sewage treatment plants (STP) 
Site Effluent  

receiving river 
Capacity of 
STP [PE] 

Technical 
equipment 

Influent composition 
(municipal:industrial [%]) 

Time of 
sampling  

Temperature at 
sampling [°C] 

1 River Neckar 360,000 A, N, D, P 66 : 33 4/1/00 10.4 

2 River Rhine 33,000 A, N, D, P 80 : 20 10/1/00 10.1 

A – activated sludge process; D – denitrification; N – nitrification; P – phosphate elimination; PE – person equivalents. 

 
 

2.2.2 Festphasenextraktion der Wasserproben 
 
Im Januar 2000 wurden von jeder Probenstelle 2 L 24 h-Mischwasserproben gezogen und 
unmittelbar nach Ankunft im Labor weiterverarbeitet. Die Wasserproben wurden zunächst 
filtriert (0,1 µM Glasfaserfilter, Typ C5, MembraPure, Bodenheim), mit konz. H2SO4 auf pH 
2 angesäuert, in zwei 1 L-Proben geteilt und mittels Reversphasen C18 Festphasenextraktion 
(RP-C18 SPE – solid phase extraction; 1 g Kartusche, Bakerbond, J.T. Baker, Deventer, Nie-
derlande) in Anlehnung an Spengler et al. (2001) extrahiert. Die SPE-Kartuschen wurden zu-
vor mit 3 x 3 ml Hexan, 3 x 3 ml Aceton und 1 x 3 ml deionisiertem Wasser konditioniert. 
Nach der Extraktion wurden die Kartuschen bei 2000 g für 10 min zentrifugiert und unter 
Stickstoffstrom getrocknet. Die Elution wurde mit 2 x 5 ml Aceton durchgeführt. Die eluier-
ten Proben wurden mit Stickstoff bis zur Trockenheit abgeblasen, in 2,5 ml Ethanol rückge-
löst und bei 4 °C bis zur weiteren Verwendung gelagert (max. 4 Wochen). Als Prozess- bzw. 
Feldkontrolle wurde deionisiertes bzw. Leitungswasser verwendet und wie oben angegeben 
extrahiert. 
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2.2.3 Verbleibende östrogene Aktivität von Wasserproben nach Festphasen-
 extraktion 
 
Um die Effizienz der Extraktion abzuschätzen, wurde die verbleibende östrogene Aktivität 
von Wasserproben nach der Festphasenextraktion mit RP-C18-Kartuschen ermittelt. Hierzu 
wurden 500 µl einer bekannten Konzentration (20 µM für jede Substanz in Ethanol) der ste-
roiden Östrogene Estron (E1, Reinheit ≥ 99 %; Sigma), 17β-Estradiol (E2, Reinheit > 98 %, 
Sigma) und 17α-Ethinylestradiol (EE2, Reinheit > 98 %; Sigma) zu 1 L deionisiertem Wasser 
gegeben und wie bereits für die Umweltproben angegeben extrahiert. Die hieraus resultieren-
den Extrakte wurden in 500 µl Ethanol rückgelöst und bei 4 °C bis zur weiteren Verwendung 
gelagert. Die östrogene Aktivität des Extraktes wurde anschließend mit der Aktivität der ur-
sprünglichen Testlösung im Yeast Estrogen Screen verglichen. 
 
 

2.2.4 Extrahierte Wasserproben im Yeast Estrogen Screen 
 
Rekombinante Hefezellen (Saccharomyces cerevisiae) wurden freundlicherweise von Prof. 
Dr. John P. Sumpter, Brunel Universität, Uxbridge, U.K. zur Verfügung gestellt. Die Kultur 
der Hefezellen sowie die Durchführung des Yeast Estrogen Screen (YES) wurde mit Aus-
nahme einiger Modifikationen, wie bei Routledge and Sumpter (1996) beschrieben, durchge-
führt. Alle Mediumkomponenten mit Ausnahme von Chlorophenolrot-β-galactopyranosid 
(CPRG, Roche Diagnostics) wurden von Sigma bezogen. Jeder Test wurde zweifach durchge-
führt. 
Zur Abschätzung der verbleibenden östrogenen Aktivität von SPE-extrahierten Wasserproben 
im YES wurden 200 µl einer 20 µM E1-, E2- bzw. EE2-Lösung in Ethanol als Standard sowie 
200 µl des entsprechenden SPE-Extraktes (E1, E2, EE2) in das erste Well einer 96-Well-Platte 
(TTP, Renner, Dannstadt) pipettiert und dann mit 100 µl Ethanol in einer 1:2 Verdünnungs-
reihe über die Platte hinweg seriell verdünnt. Die höchste Konzentration des jeweiligen Stan-
dards bzw. der RP-C18 SPE-Proben lag somit bei 10 µM. Als Blindwert (Negativkontrolle) 
wurden 100 µl Ethanol verwendet. 
Zur Abschätzung der östrogenen Aktivität von Kläranlagenauslauf- und Rheinwasserextrak-
ten wurden 200 µl des entsprechenden Extraktes in das erste Well einer 96-Well-Platte pipet-
tiert und anschließend wie oben angegeben 1:2 mit Ethanol verdünnt. Als Positivkontrolle 
wurde ein E2-Standard in Ethanol verwendet, welcher jedoch in einer separaten 96-Well-
Platte angesetzt wurde. Hiervon wurden dann 10 µl jeder E2-Konzentration in die Versuchs-
platte pipettiert, um eine 10 nM E2-Lösung in der höchsten eingesetzten Konzentration zu 
erhalten. Nachdem das Lösungsmittel vollständig unter der Sterilwerkbank verdunstet war, 
wurden 4 x 107 Hefezellen/ml einer Übernachtkultur in 50 ml Versuchsmedium (siehe 
Routledge and Sumpter 1996 für Details) überführt und anschließend 200 µl Hefezellen in 
Versuchsmedium in jedes Well pipettiert. Die Platten wurden mittels Autoklavierband ver-
schlossen und für 2 min auf einem Mikrotiterplattenschüttler geschüttelt, bevor sie in einem 
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Wärmeschrank (Typ B5050E, Heraeus, Hagen) für 3 Tage bei 32 °C inkubiert wurden. Nach 
24 h wurden die Platten nochmals kurz für 2 min geschüttelt. Nach drei Tagen wurden die 
Platten in einem Mikrotiterplattenreader (MR 7000, Dynex Technologies, Frankfurt a.M.) bei 
Wellenlängen von 550 (Absorption) und 630 nm (Trübung) vermessen. Die Daten wurden 
wie bei Routledge and Sumpter (1996) angegeben ausgewertet. 
 
 

2.3 Kombinierte In vitro- und In situ-Experimente zur Abschätzung der 
 östrogenen Aktivität von Umweltwasserproben 
 
 
2.3.1 Probestellen  
 
Bei der Untersuchung der östrogenen Aktivität von Wasserproben zeigten die Extrakte der 
beiden Kläranlagenabwässer sowie die Fahne 4 des Rhein bei Worms die höchsten Aktivitä-
ten im Yeast Estrogen Screen. Daher wurden diese drei Probestellen für die weiter führenden 
Untersuchungen mit kombinierten In vitro- und In situ-Experimenten ausgewählt. 
 
 
2.3.2 Fische 
 
Zweijährige männliche (250 – 350 g) und einjährige (20 – 160 g) Regenbogenforellen wurden 
von der gleichen Forellenzucht (Huber) bezogen, von der auch die Hepatocytenspendertiere 
(s.o.) bezogen wurden. Die Hälterung der Fische erfolgte wie bereits angegeben. 
 
 
2.3.3 In situ-Exposition von Regenbogenforellen  
 
Aufgrund des geringen Sauerstoffgehaltes im Abwasser der Kläranlagen wurde ein Bypass-
system entwickelt. Hierzu wurde mittels einer kommerziell erhältlichen Wasserförderpumpe 
(4000 L/h; EHEIM, Deizisau) Abwasser in 600 L Glasfaserbecken geleitet. Diese wurden mit 
einem Drahtgitter abgedeckt, um zu verhindern, dass die Fische heraus springen bzw. durch 
mögliche Prädatoren negativ beeinflusst werden. Zudem wurde das Wasser mittels einer 
Luftpumpe (800 L/h; Rebie, Bielefeld) mit Sauerstoff angereichert. Der Sauerstoffgehalt in 
den Becken schwankte zwischen 3,9 und 7,75 mg/L (im direkten Auslauf ca. 2 mg/L). In Ab-
hängigkeit von der Jahreszeit schwankte die Wassertemperatur zwischen 10 und 19 °C (siehe 
Tab. 2.2 für Details). Zur Abschätzung der östrogenen Aktivität des Kläranlagenabwassers 
wurden je Standort und Versuchszeitraum fünf männliche Regenbogenforellen für 15 Tage im 
Abwasser exponiert.  
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Table 2.2. Technical data and water flow conditions of the investigated sampling sites during 
the whole sampling period 
 STP site 1 STP site 2 River Rhine 

Date of sampling/fish expo-
sure 

Nov 00 May 
01 

Sep 

01 

Mar 

01 

May 
01 

Sep 

01 

Mar 

01 

May 
01 

Sep 

01 

Capacity of STP  
[in people equivalents, PE]* 

360,000 33,000 - 

Influent composition 
[municipal:industrial in %]* 

66 : 33 80 : 20 - 

General flow through 
[m3/day]* 

65,000 4,200 - 

Mean actual flow through  
[m3/day for STP and m3/s for 
river, respectively]* 

65,474 63,116 76,798 9,845 8,569 6,120 3,004 1,868 1,884

Water level [cm]* 
Normal level approx. 200 cm 

- - - - - - 458 295 697 

Mean water temperature 
[°C] 

15.3  

± 1.5 

18.3 

±1.0 
18.8  

± 0.3 

10.8 

± 0.1 

16.8 

± 0.5 

18.1 

± 0.8 

9.8  

± 0.8 

19.0 

± 1.2 

16.0 

± 0.8 
*Data were kindly provided from the responsible persons at the investigated sites. Nov 00 – November 2000; Mar 01 – 
March 2001; May 01 – May 2001; Sep 01 – September 2001 

 
Aufgrund von räumlichen Limitierungen in der Rheingütestation Worms wurden an diesem 
Standort juvenile Regenbogenforellen verwendet. Hierzu wurden jeweils 15 Fische in ein 100 
L Glasaquarium überführt, in welches Wasser der Leitung 4 zugeleitet wurde (ca. 800 L/h). 
Der Sauerstoffgehalt in dem Aquarium schwankte zwischen 5,5 und 8,85 mg/L und die Was-
sertemperatur zwischen 8 und 21 °C. 
Die jeweiligen Untersuchungszeiträume lagen im November 2000 (Standort 1), März (Stand-
ort 2 u. 3), Mai (Standort 1, 2 u. 3) und September 2001 (Standort 1, 2, 3). Die Kontrollfische 
wurden unter vergleichbaren Bedingungen gehalten, erhielten aber Leitungswasser. 
 
 

2.3.4 Isolierung und Quantifizierung der Vitellogenin-mRNA in exponierten  
 Regenbogenforellen 
 
Nach einer Expositionszeit von 15 Tagen wurden die Regenbogenforellen zunächst in einer 
gesättigten Benzocain-Lösung betäubt und ventral eröffnet. Anschließend wurden kleine Ge-
webestücke (ca. 3 mm Kantenlänge) aus der Leber herausgeschnitten, sofort in RNAlater 
(Qiagen) überführt und bis zu 6 h bei Raumtemperatur gelagert. Die anschließende Lagerung 
erfolgte bei – 20 °C bis zur Isolation der Gesamt-RNA aus dem Gewebe. Die Isolation erfolg-
te wie bereits erwähnt mit Hilfe von QiaShredder und RNeasy Mini-Kits (Qiagen, Islinger et 
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al. 1999b). Alle weiteren Schritte zur Intaktheit der Gesamt-RNA und zum Nachweis der Vi-
tellogenin-mRNA entsprachen den bereits zuvor erwähnten Methoden. 
 
 
2.3.5 Wasserprobenahme für Biotests 
 
Parallel zur 15-tägigen Exposition männlicher bzw. juveniler Regenbogenforellen an den aus-
gewählten Standorten wurden 0,5 L 24 h-Tagesmischproben gezogen und wie oben angege-
ben extrahiert. Für die jeweiligen Untersuchungszeiträume wurden die Extraktproben eines 
Standortes zusammengefasst, um eine mittlere östrogene Aktivität in den jeweiligen Biotests 
(Yeast Estrogen Screen, Primärhepatocyten der Regenbogenforelle, 293-ER-Luciferase As-
say) zu erhalten. Für die Abschätzung der östrogenen Aktivität der Wasserextraktproben in 
den Primärhepatocyten der Regenbogenforelle wurde das Lösungsmittel Ethanol durch 
DMSO ersetzt. 
 
 
2.3.6 Wasserextraktproben in der Primärhepatocyten der Regenbogenforelle 
 
Für die Hepatocytenprimärkultur wurden zweijährige männliche Regenbogenforellen (250 – 
350 g) verwendet. Die Isolation der Primärhepatocyten erfolgte wie bereits zuvor erwähnt. 
Für die Kultur wurden 2 ml-Aliquots der Hepatocytenzellsuspension (1 x 106 Zellen/ml) in 24 
Well-Platten (TTP, Renner) ausgesät und bei 18 °C inkubiert. Nach einer 24-stündigen Rege-
nerationsphase wurde 1 ml der Überstandes durch frisches Medium ersetzt, welchem entwe-
der nur 0,15 % DMSO als Negativkontrolle, 17β-Estradiol (E2) als Positivkontrolle oder das 
entsprechende Extrakt in DMSO gelöst enthalten war.  
Die Extrakte wurden in den Konzentrationsfaktoren 12,5, 25 und 50 (bezogen auf das Aus-
gangsvolumen der ursprünglichen Wasserprobe) getestet, während E2 in den Konzentrationen 
von 0,1 und 1 nM eingesetzt wurde. Nach 48 h Belastung bei 18 °C wurde nochmals 1 ml des 
Mediums erneuert. Nach einer Belastungszeit von 96 h wurden die Zellen zur Analyse der 
Vitellogenin-mRNA geerntet. Die Isolation und Quantifizierung der Vitellogenin-mRNA er-
folgte wie bereits zuvor angegeben. Die Daten wurden mit der E2-Positvkontrolle verglichen 
und als E2-Äquivalente dargestellt. 
 
 

2.3.7 293-ERα- und 293-ERβ-Luciferase Assay 
 
Die Messung der östrogenen Aktivität der extrahierten Wasserproben im 293-ER-Luciferase 
Assay erfolgte in Zusammenarbeit mit Frau Tatjana Kluczka, Tierärztliche Hochschule Han-
nover in der Abteilung für Lebensmitteltoxikologie. Bei den verwendeten Zellen handelte es 
sich um menschliche embryonale Nierenzellen der Linie 293 (293-HEK – human embryonic 
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kidney cells), welche stabil mit rekombinanten menschlichen Estrogenrezeptoren (293-ERα 
oder 293-ERβ-Luc-Assay) transfiziert wurden (Kuiper et al. 1998). Die Zellkultur und Schad-
stoffexposition erfolgte wie bei Meerts et al. (2001) und Kuiper et al. (1998) angegeben, je-
doch wurden die Zellen bei 5 °C CO2 anstelle von 7,5 % inkubiert. Im Prinzip wurden die 
Zellen einer Übernachtkultur (ca. 50 % konflueszent) mit Trypsin vom Plattenboden abgelöst 
und in Medium resuspendiert. Anschließend wurden die Zellen in 96-Wellplatten bei einer 
Dichte von 15000 Zellen/Well in 200 µl Medium ausgesät. Nach 48 h hatten die Zellen in den 
Wells einen Konfluenszenzgrad von 50 – 60 % erreicht. Zu diesem Zeitpunkt wurde das 
Testmedium abgezogen und durch das entsprechende Belastungsmedium (Testmedium + Ex-
trakt, Ethanol oder Positivkontrolle) ersetzt. Die Lösungsmittelkonzentration in den Wells lag 
bei < 0,1 % Ethanol, was einer 1:1000 verdünnten Extraktprobe entsprach (eingesetzter Kon-
zentrationsfaktor von 2). Als Positivkontrolle wurde 17β-Estradiol (0,1, 1, 10, 100, 1000 pM) 
in Ethanol gelöst verwendet. Nach 24 h Belastung bei 37 °C und 5 % CO2 wurden die Platten 
auf Eis gestellt und das Medium abgezogen. Nach dem Waschen mit 100 µl PBS wurden die 
Zellen lysiert, tiefgefroren und anschließend die Luciferase-Aktivität photometrisch ermittelt. 
Jedes Extrakt wurde in 5 Replika im ER-Luciferase-Assay auf östrogene Aktivität untersucht. 
Die Daten wurden mit der E2-Positivkontrolle verglichen und als E2-Äquivalente dargestellt. 
 
 
2.3.8 Chemische Analyse einer repräsentativen Wasserprobe 
 
Die chemische Analyse einer repräsentativen Wasserprobe der untersuchten Standorte erfolg-
te in Zusammenarbeit mit Dr. Thomas Ternes, ESWE-Institut, Wiesbaden. Zur Identifizierung 
und Quantifizierung von potentiellen Östrogenen in den untersuchten Kläranlagenabwässern 
sowie in der Fahne 4 des Rhein bei Worms wurden am 10. September 2001 24 h-Misch-
proben gezogen (siehe Tab. 2.3 für Details) und am ESWE-Institut für Wasseruntersuchungen 
und Wassertechnologie in Wiesbaden analysiert. Die Wasserproben wurden während des 
Transportes bei 4 °C gelagert und innerhalb von 24 h nach Ankunft am Institut für die Analy-
se von ausgewählten Östrogenen, Phytoöstrogenen, und Flavanoiden herangezogen. Die Auf-
arbeitung, Prozessierung und Analyse entsprach den bei Stumpf et al. (1996) und Ternes et al. 
(1999) gemachten Angaben. Im Prinzip wurde den jeweiligen Wasserproben (1 L filtriert 
bzw. 0,1 L unfiltriert) zunächst ein entsprechender interner Standard (sog. Surrogat-Standard) 
zugegeben. Anschließend wurden die Proben mittels RP-C18 Festphasenextraktion extrahiert. 
Die Elution der Säulen erfolgte mit Aceton, welches danach mit Stickstoff bis zur Trockenheit 
abgeblasen wurde. Für die Analyse der resorcyclischen Lactone und Flavanoide im LC-ESI-
Tandem-MS wurden die Extrakte in einem Gemisch aus Acetonitril/Aceton (50/50 %, V/V) 
rückgelöst. Für die Analyse der Östrogene, Fecal- und Phytoöstrogene war ein weiterer Auf-
reinigungsschnitt mittels einer Silicat-Gel-Säule notwendig. Danach wurden die Extrakte mit 
einem Gemisch aus n-Hexan/Aceton (65/65 %, V/V) eluiert, unter Stickstoff bis zur Trocken-
heit abgeblasen, mit n-Methyl-n-trimethylsilyltrifluoroacetamid (MSTFA), Trimethylchloro-
silan (TMSI) und Dithioerytrol (DTE) derivatisiert und im GC/MS bzw. GC-MS/MS (Fecal- 
und Phytoöstrogene) sowie GC-Ion-Trap-MS/MS (Östrogene) analysiert. 
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Table 2.3. Water and flow characteristics of the investigated sewage treatment plants and lane 
4 from the River Rhine on the 10th of September 2001 
 Site 1 

(STP 1) 
Site 2 

(STP 2) 
Site 3 

(Rhine, lane 4) 

General flow through [m3/day]* 65,000 4,200 - 

Actual flow through  

[m3/day for STP and m3/s for river, respectively]* 

66,810 4,708 1,642 

Actual water level [cm]; normal approx. 200 cm* - - 257 

Water temperature [°C] 1 18,2 17,6 
*Data were kindly provided by the responsible persons at the investigated sites. 

 
 

2.4 Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze  
 
 

2.4.1 Chemikalien 
 

17α-Ethinylestradiol (EE2, Reinheit ≥ 98 %), 17α-Methyltestosteron (MT, Reinheit ≥ 98 %) 
und Dimethylsulfoxid (DMSO) wurden von Sigma bezogen. 
 
 

2.4.2 Herkunft und Hälterung der Versuchstiere 
 
Die zur Anzucht der Versuchtiere verwendeten adulten Dickkopfelritzen wurden freundli-
cherweise von Herrn Dr. Reinhard Länge (Schering AG, Berlin) zur Verfügung gestellt. Ge-
schlechtsreife männliche und weibliche Dickkopfelritzen im Alter von 6 – 15 Monaten, wur-
den für mindestens 30 Tage vor Versuchsbeginn unter Winterbedingungen (15 ± 1 °C Was-
sertemperatur und 8 h:16 h Tag:Nacht-Rhythmus) gehältert. 
 
 

2.4.3 Versuchsbedingungen 
 
Die Versuche fanden unter Durchflussbedingungen statt, bei welchem kontinuierlich Frisch-
wasser und Schadstoff den jeweiligen Versuchsaquarien zugeleitet wird. Als Versuchswasser 
wurde eine Mischung aus Leitungs- und demineralisiertem Wasser verwendet. Die Gesamt-
wasserhärte betrug 20 °dH und die Carbonathärte 12 °dH (213 mg/L CaCO3). Der pH-Wert 
lag zwischen 7,5 und 8,2. Nitrat (NO3

-) lag bei ≤ 48 mg/L, während Ammonium (NH4
+) und 

Nitrit (NO2
2-) unterhalb der Nachweisgrenze von 0,1 mg/L lagen. Der Sauerstoffgehalt lag 

während der gesamten Versuchsdauer über 85 %. 
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Stammlösungen von EE2 und MT wurden in Aqua bidest. angesetzt, welchem DMSO als Lö-
sungsvermittler in einer maximalen Konzentration von 0,001 % zugesetzt wurde. Die jeweili-
gen Stammlösungen wurden mittels Minipuls-Pumpen (Abimed, Langenfeld) bei einer Fluss-
rate von 25 ml/h einer vorgeschalteten Mischkammer mit dem Versuchswasser (Flussrate 1 
L/h) verdünnt, bevor dieses in die entsprechenden Versuchsaquarien geleitet wurde. Das 
Wasser in den entsprechenden Aquarien wurde somit alle 48 h erneuert. Wasser- (Aqua bi-
dest.) und Lösungsmittelkontrolle (0,04 % DMSO) wurden in der gleichen Art und Weise den 
jeweiligen Aquarien zugeführt. Die nominalen Konzentrationen in den jeweiligen Versuchs-
aquarien lagen für EE2 bei 0, 0,1, 1, 3, 10 und 100 ng/L und für MT bei 0, 0,1, 1, 5, 50 µg/L. 
Das Durchflusssystem wurde eine Woche vor dem eigentlichen Versuchsbeginn aufgebaut, 
um eine adäquate Equilibrierung des Systems zu erreichen. Die Durchflussraten für das Ver-
suchswasser und die jeweiligen Schadstofflösungen wurden mindestens einmal täglich kon-
trolliert. Die Wassertemperatur wurde schrittweise von 15 °C bei Versuchsbeginn auf 20 °C 
nach 24 h erhöht (ca. 1 °C innerhalb 2 h). Die Photoperiode betrug bis zum Tag sieben 
12 h:12 h Tag:Nacht (vgl. 8 h:16 h unter Winterbedingungen). Am achten Tag wurde die 
Wassertemperatur auf 25 °C erhöht und die Photoperiode auf 16 h:8 h Tag:Nacht eingestellt. 
Diese Konstellation wurde bis zum Versuchende (nach drei Wochen) beibehalten. 
Zu Versuchbeginn wurden jeweils 25 zufällig ausgewählte männliche und weibliche Dick-
kopfelritzen nach Geschlecht getrennt in 64 L Versuchsaquarien mit den entsprechenden 
Schadstoffkonzentrationen überführt. Die Fische wurden dreimal täglich ad libidum (ca. 0,1 
% des Körpergewichtes) mit tiefgefrorenen adulten Artemien (Artemia sp., Fumigro, Darm-
stadt) und einmal täglich mit kommerziellem Fischflockenfutter (Tetra Min, Melle) gefüttert. 
Futterreste und Faeces wurden zweimal täglich aus den jeweiligen Versuchsbecken entfernt. 

 
 
2.4.4 Ermittlung des Konditionsfaktors 
 
Nach dreiwöchiger Belastung der adulten Dickkopfelritzen mit EE2 bzw. MT wurden diese in 
einer gesättigten Lösung von Ethyl-4-aminobenzoat (Benzocain; Sigma) betäubt, Länge und 
Körpergewicht der Fische notiert und der Konditionsfaktor nach der nachfolgend aufgeführ-
ten Formel ermittelt: 100 * Körpergewichtes [g]/Gesamtlänge3 [mm].  
 
 

2.4.5 Ermittlung des gonadosomatischen Indexes 
 
Zur Ermittlung des gonadosomatischen Index (GSI) wurden die Gonaden beider Geschlechter 
herauspräpariert, gewogen und wie nachfolgend angegeben berechnet: Gonadengewicht 
[g]/Körpergewicht [g] * 100. 

 21



2. Material und Methoden 

2.4.6 Sekundäre Geschlechtsmerkmale 
 
Die Anzahl der Tuberkel, welche sich auf dem Kopf männlicher und weiblicher (nach Belas-
tung mit MT) Dickkopfelritzen befinden, wurde unter Betäubung mittels eines Binokulars 
(20-fache Vergrößerung) ermittelt. 
 
 

2.4.7 Plasmavitellogenin 
 
Die Ermittlung des Plasmavitellogenin-Gehaltes exponierter Dickkopfelritzen erfolgte in Zu-
sammenarbeit mit Prof. Dr. Charles R. Tyler, Department of Environmental and Molecular 
Fish Biology, University of Exeter, U.K. Um die Blutgerinnung während der Probenahme zu 
unterbinden, wurden die Fische zunächst für mindestens 30 min in einem Glassaquarium ge-
hältert, welchem 2000 U/L Heparin (Sigma) zugesetzt wurde. Anschließend wurden die Fi-
sche, wie angegeben, betäubt und das Blut mittels einer kommerziell erhältlichen Insulinsprit-
ze (enthielt 2 T.I.U Aprotinin/ml) per Caudalvenenpunktur gewonnen. Die Blutproben wur-
den in 1,5 ml Eppendorf-Cups überführt und bei 3000 g für 10 min zentrifugiert. Anschlie-
ßend wurde das resultierende Plasma abgezogen und bei – 80 °C bis zur Analyse im Vitello-
genin-Assay gelagert. Der Plasmavitellogenin-Gehalt in männlichen und weiblichen Dick-
kopfelritzen wurde mit Hilfe eines Karpfen (Cyprinus carpio)-Vitellogenin-ELISAs durchge-
führt, welche zuvor erfolgreich für den Einsatz in der Dickkopfelritze getestet wurde (Tyler et 
al. 1996, 1999). 
 
 

2.4.8 Reproduktionsversuche, Eizahl und Befruchtungsrate 
 
Nach dreiwöchiger Belastung mit den jeweiligen Einzelchemikalien wurden 3 (EE2-) bzw. 4 
Paare (MT-Versuch) von Dickkopfelritzen jeder Schadstoffkonzentration sowie der jeweili-
gen Kontrollgruppen in 64 L Aquarien überführt. Für die beiden höchsten EE2-
Schadstoffkonzentrationen (10 und 100 ng/L) wurden nochmals drei weitere Brutpaare heran-
gezogen, um die Datenlage zu verbessern. Die Wasserbedingungen entsprachen den vorab 
genannten ohne die jeweiligen Schadstoffe. Die Wassertemperatur betrug 25 °C bei einem 
Tag:Nacht-Rhythmus von 16 h:8 h. Jedes Aquarium enthielt drei (EE2) bzw. vier (MT) hal-
bierte Tonschalen als Laichsubstrat. Die Fütterung der Fische erfolgte wie bereits angegeben 
mit tiefgefrorenen Artemien und Flockenfutter. Eizahl (Gelegegröße) und Befruchtungsrate 
wurden über einen Zeitraum von drei Wochen nach Belastung untersucht. Die abgelegten Eier 
wurden unmittelbar nach Beendigung des Laichaktes aus den jeweiligen Aquarien entfernt 
und in belüftete Schlupfaquarien (25 °C) überführt, um zu verhindern, dass diese von den 
Elterntieren aufgefressen wurden. Zwei Tage nach der Eiablage wurde die Befruchtungsrate 
mittels Binokular (20-fache Vergrößerung) ermittelt. 
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2.4.9 Histopathologie 
 
 
Lichtmikroskopische Untersuchungen der Gonade 
 
Nach dreiwöchiger Belastung der adulten Dickkopfelritzen mit den jeweiligen Schadstoffen 
wurden jeweils 5 Paar Gonaden von männlichen und weiblichen Fischen jeder Schadstoff-
konzentration entnommen. Nach ihrer Präparation wurden die Gonaden sofort in Bouin´s Lö-
sung (15 ml gesättigte Pikrinsäure-Lösung, 5 ml 39 % Formaldehyd, 1 ml Eisessig) fixiert. 
Nach 24 h wurden die Gewebeproben mit 70 %igem Ethanol gewaschen und anschließend in 
einer aufsteigenden Alkoholreihe (jeweils für 3 min in 80, 90 und 96 %igem Ethanol sowie 
100 Isopropanol) entwässert. Danach wurde der Alkohol durch Methylbenzoat (über Nacht) 
ersetzt, die Gewebeproben in Paraffin eingebettet und Längsschnitte von 5-6 µm Dicke mit-
tels Mikrotom angefertigt. Die Schnitte wurden für die lichtmikroskopischen Untersuchungen 
anschließend mit Hämatoxylin und Eosin (Standardmethode) gefärbt. Die relative Häufigkeit 
von primären, sekundären und tertiären Follikel in den weiblichen Ovarien wurde durch Un-
tersuchung von jeweils 50 Follikeln pro Schnitt ermittelt. Die hierfür verwendeten Areale 
wurden zufällig aus 10 verschiedenen Schnitten pro Fisch ausgewählt. Des weiteren wurden 
auch alle andere abnormale Veränderungen in den Ovarien erfasst. Für die Untersuchung der 
Hoden wurden jeweils 10 Schnitte von jedem Tier herangezogen. Neben der Spermienzahl 
wurden auch alle anderen abnormalen Veränderungen wie phagocytierte oder degenerierte 
Spermien in den Hoden untersucht. 
 

 
Ultrastrukturelle Untersuchungen von Leber und Hoden 
 
Zur ultrastrukturellen Untersuchung von Leber und Hoden wurden lediglich die Tiere aus 
dem Belastungsversuch mit EE2 herangezogen. Ovarien wurden aufgrund ihrer Größe nicht 
für elektronenmikroskopische Untersuchungen in Erwägung gezogen. Jeweils drei Fische pro 
Konzentration wurden zunächst wie angebeben mit Benzocain betäubt, ventral eröffnet und 
mittels Glaskanüle cardial perfundiert (Perfusionsrate: 12-15 ml; Pumpe Ismatec Reglo M12, 
Zürich, Schweiz). Die Perfusion erfolgte zunächst mit 0,9 % Kochsalzlösung/2 % Polyvinyl-
pyrrolidon (PVP; Merck, Darmstadt) und 0,5 % Porcainhydrochlorid (Serva, Heidelberg) für 
30 sec, um Blutzellen auszuspülen. Anschließend wurde das Gewebe mit 1,5 % Glutardialde-
hyd und 1,5 % Formaldehyd (frisch angesetzt aus Paraformaldehyd) in 0,1 M Natriumphos-
phatpuffer (pH 7,6)/2,5 % PVP (4°C) fixiert (GA I). Nach Abschluss der Perfusion wurden 
Leber und Gonade entfernt und in GA I bei 4 °C für max. 1 Woche gelagert. Danach wurde 
das Gewebe mittels einer scharfen Rasierklinge in kleine Stücke von ca. 1 mm Kantenlänge 
geschnitten und in GA II (2,5 % Glutardialdehyd in 0,1 M Natriumcacodylatpuffer [pH 7,6] 
mit 4 % PVP und 0,05 % Calciumchlorid) über Nacht gelagert. Zur weiteren Fixierung wur-
den die Gewebeproben für 1 h in 1 % Osmiumferrocyanit (Karnovsky 1971) inkubiert. Nach-
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dem die Proben dreimal mit 0,1 M Natriumcacodylat- und Maleatpuffer (pH 5,2) gewaschen 
wurden, erfolgte die Färbung mit 1 %igem Uranylacetat in Maleatpuffer für 1 h. Anschlie-
ßend wurden die Proben in einer aufsteigenden Alkoholreihe entwässert und in Spurr´s Medi-
um eingebettet (Spurr 1969). Mindestens 20 Semidünnschnitte von 0,4 mm Dicke wurden mit 
einer 1 %igen Silberdiamin-Lösung (Singh 1964) bei 60 °C für 1 h sowie mit Methylenblau 
Azur II (Richardson et al. 1960, modifiziert) für lichtmikroskopische Untersuchungen gefärbt. 
Ultradünnschnitte von 60 – 80 nm Dicke von Leber und Hoden wurden mit alkalischem Blei-
citrat (Reynolds 1963) für 1 min gefärbt und in einem Zeiss Elektronenmikroskop (EM 10) 
ausgewertet. Von jeder Schadstoffgruppe wurden mindestens 10 Schnitte von Leber und Go-
nade beider Geschlechter für ultrastrukturelle Untersuchungen herangezogen. Ultrastruktur-
elle Veränderungen der Leber wurden semiquantitativ nach einem 5-Punkte-System erfasst: - 
nicht vorhanden; ± kaum entwickelt; + mäßig vorhanden; ++ stark vorhanden; +++ sehr stark 
vorhanden.  
 
 
2.4.10 Statistische Auswertung 
 
Statistisch signifikante Unterschiede zwischen den Mittelwerten von Konditionsfaktor, gona-
dosomatischem Index, der Anzahl der abgelegten Eier, der Anzahl der Tuberkel, Plasma-
Vitellogenin-Gehalt, Befruchtungsrate und die relative Häufigkeit der verschiedenen Follikel-
stadien in den Ovarien wurde mittels One Way ANOVA, gefolgt von einem Dunn´s (bei un-
gleicher n-Zahl) bzw. Dunnett´s Post-hoc Test (bei gleicher n-Zahl, Sigma Stat, SPSS-Jandel, 
Erkrath) analysiert (p < 0,05). Jede Versuchsgruppe wurde mit den Kontrollgruppen (Wasser, 
DMSO) verglichen. Weiterhin wurden lineare Regressionsanalysen zur Untersuchung der 
Dosis-Wirkungs-Beziehung der jeweiligen Schadstoffe und den verschiedenen Endpunkten 
durchgeführt. 
 
 

2.5 Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze im Freiland 
 
 
2.5.1 Ausgewählter Standort und Exposition der Fische 
 
In der vorangegangenen Freilandstudie mit kombinierten In vitro- und In situ-Experimenten 
konnten im Kläranlagenauslauf von Standort 1 (STP 1; siehe Fig. 2.1) das größte östrogene 
Potential nachgewiesen werden. Daher wurde dieser Standort für die exemplarische Anwen-
dung des Gonadal Recrudescence Assays mit der Dickkopfelritze ausgewählt. Für die Exposi-
tion der Dickkopfelritzen wurde im Prinzip das gleiche Durchflusssystem verwendet, wie es 
auch bei den Regenbogenforellen zum Einsatz kam. Um jedoch zu verhindern, dass es inner-
halb des Tanks zu unkontrollierten Paarungen bzw. zum Verlust der Tiere durch den Überlauf 
kommt, wurden die Fische, getrennt nach Geschlecht in Aluminiumlochboxen (Lochgröße: 
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0,5 cm) mit einer Größe von 50 x 30 x 20 cm gesetzt. Für den Versuch wurden jeweils 20 
Fische pro Geschlecht, welche zuvor wie angegeben unter Winterbedingungen gehalten wur-
den, für drei Wochen im Mai/Juni 2002 (siehe Tab. 2.4 für Details) im Abwasser exponiert. 
Während des Versuches fanden kontinuierliche Messungen von Wassertemperatur und Sauer-
stoffgehalt statt. Die gleiche Anzahl der Fische wurde unter kontrollierten Bedingungen mit 
einer Mischung aus Leitungswasser und deionisiertem Wasser gehältert. Beleuchtungsdauer 
und Wassertemperatur entsprach im Wesentlichen den vorangegangenen Laborversuchen, mit 
der Ausnahme, dass die Wassertemperatur am 8. Tag nicht auf 25 °C erhöht wurde, sondern 
nur auf 22 °C, da die Temperatur des Kläranlagenabwassers maximal 20 °C erreichte.  
 
Table 2.4. Water characteristics at the investigated municipal STP at site 1 during the expo-
sure of adult male and female fathead minnow in May/June 2002 
Investigated characteristics Technical data from STP 1 

Date of fish exposure 27/05/02 – 17/06/02 

Actual flow through; mean ± SD [m3/day]* 63,765 ± 9,816 

Average oxygen content [mg/L] 2.9 - 3.07 

Measured water temperature at tank [°C] 17.8 ± 0.3 

Day:night regime [h] Approx.14:10 
* Data kindly provided by the responsible person at site 1. 

 
 
2.5.2 Probenahme 
 
Nach einer Expositionszeit von 3 Wochen wurden die Dickkopfelritzen zunächst in einer ge-
sättigten Benzocain-Lösung betäubt, vermessen und gewogen. Für die Endpunkte Konditions-
faktor, gonadosomatischer Index und Tuberkelzahl wurden je 20 Tiere pro Geschlecht und 
Belastung untersucht. Für Plasmavitellogenin-Messungen wurden je 12 Fische pro Geschlecht 
und Belastung herangezogen. Je 5 Fische pro Geschlecht und Belastung wurden für lichtmik-
roskopische Untersuchungen der Gonade verwendet. Aufgrund der geringeren Wassertempe-
raturen im Versuchsverlauf wurden keine anschließenden Reproduktionsversuche mit den 
Dickkopfelritzen durchgeführt. 
 
 
2.5.3 Statistische Auswertung 
 
Die statistische Auswertung der Daten für Konditionsfaktor, gonadosomatischer Index, Tu-
berkelzahl, Plasmavitellogenin und die relative Häufigkeit der Follikelstadien in den Ovarien 
erfolgte wie bereits angegeben mittels One-Way ANOVA, gefolgt von einem Dunnett´s Post-
hoc Test (Sigma Stat, SPSS-Jandel) durchgeführt. Signifikante Unterschiede zwischen den 
belasteten Gruppen und den Kontrollgruppen wurden mit p < 0,05 angegeben. 
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3. Ergebnisse 
 
 

3.1 Temperaturabhängige Vitellogenin-mRNA-Expression in Primär-
 hepatocytenkulturen der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) 
 bei 14 und 18 °C 
 
 

Zusammenfassung 
Um den Einfluss der Temperatur auf die Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-Genexpression 
in Primärhepatocyten der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) zu untersuchen, wurden 
die Zellen über 48 und 96 Stunden mit 17β-Estradiol, Bisphenol A und Nonylphenol belastet. 
Die Induktion der Vitellogenin(VTG)-mRNA-Expression wurde in einem nicht radioaktiven 
Dot Blot/RNAse Protection Assay und in der RT-PCR nachgewiesen. Im Dot Blot/RNAse 
Protection Assay war das östrogene Potential von Bisphenol A 104 bis 105-fach und das von 
Nonylphenol 105-fach schwächer, als das von 17β-Estradiol. Das relative östrogene Potential 
zeigte hingegen keine Unterschiede zwischen 14 und 18 °C. In der RT-PCR konnten bei 18 
°C im Vergleich zu 14 °C erhöhte Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-RNA-Mengen nach 12 
und 24 Stunden Belastung mit 17β-Estradiol nachgewiesen werden. Infolge der erhöhten Vi-
tellogenin-Genexpression bei 18 °C konnte die Sensitivität der Primärhepatocyten gegenüber 
17β-Estradiol und Bisphenol A gesteigert werden. 

 
 

3.1.1 Einleitung 
 
In der vorliegenden Studie wurde der Einfluss der Inkubationstemperatur auf die Vitelloge-
nin- und Estrogenrezeptor-Genexpression in Primärhepatocyten der Regenbogenforelle (On-
corhynchus mykiss) untersucht, um hierdurch Aussagen bezüglich der Empfindlichkeit im 
Umweltanalysebereich gegenüber östrogen wirksamen Substanzen zu erhalten. 
 
 

3.1.2 Vitellogenin-mRNA-Expression bei 14 und 18 °C im Dot Blot/RNAse  
 Protection Assay  
 
Im Rahmen der Untersuchung konnte gezeigt werden, dass die Vitellogenin(VTG)-mRNA-
Expression von der Temperatur, Inkubationszeit und der eingesetzten Östrogen/Pseudo-
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3. Ergebnisse und Diskussion 

östrogen-Konzentration abhängig ist. In allen getesteten Hepatocytenprimärkulturen der Re-
genbogenforelle war die maximale VTG-mRNA-Expression bei 18 °C höher als bei 14 °C. 
Bei 18 °C war die Induktionsrate der Vitellogenin-mRNA nach 48 und 96 h Belastung mit 
17β-Estradiol 8- bis 16-fach höher, als bei 14 °C (Fig. 3.1). Demzufolge war die VTG-
mRNA-Expression in Hepatocyten von Fisch 2 und 3 nach 96 h Belastung mit 0,1 nM 17β-
Estradiol so hoch wie in Zellen, welche mit 1 nM bei 14 °C belastet wurden (Table 3.1). 
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Fig. 3.1. Vitellogenin-mRNA expression at 14 °C and 18 °C in primary hepatocytes from three male 
rainbow trout after 48 and 96 hrs of exposure to 17β-estradiol, given as a ratio of vitellogenin 18 
°C/VTG 14 °C. Induction rate of vitellogenin-mRNA was 8 to 16-fold higher at 18 °C. Error bars rep-
resent standard deviation of ≥ 3 determinations for each hepatocyte preparation. 

 
Die VTG-Genexpression in mit Bisphenol A belasteten Primärhepatocyten war bei 18 °C e-
benfalls um den Faktor 12 – 22 höher als bei 14 °C (Fig. 3.2). Im speziellen Fall konnte in 
Fisch 1 und 2 bei 14 °C keine VTG-mRNA-Expression festgestellt werden, während bei 18 
°C geringe Mengen nachweisbar waren (Tab. 3.1). 
Als eine Konsequenz daraus zeigte sich in Fisch 3, dass bei 18 °C und 48-stündiger Belastung 
mit 1 µM Bisphenol höhere VTG-mRNA-Gehalte erreicht wurden, als bei Belastung mit 10 
µM Bisphenol A bei 14°C. Der Einfluss der Inkubationstemperatur auf die VTG-mRNA-
Expression konnte bei längerer Belastung auch bei entsprechend niedrigeren Bisphenol A-
Konzentrationen nachgewiesen werden. So konnte lediglich bei 18 °C eine Induktion der 
VTG-mRNA-Expression in Fisch 2 und 3 nach 96 h Belastung mit 0.1 µM Bisphenol A beo-
bachtet werden (Fig. 3.2). Es zeigte sich zudem, dass Hepatocyten, welche mit 100 µM 
Bisphenol A belastet wurden, eine erhöhte Cytotoxizität im Lichtmikroskop aufwiesen. 
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Table 3.1. Vitellogenin-mRNA (pg/µg total RNA) in isolated rainbow trout (Oncorynchus 
mykiss) hepatocytes from various male fish after exposure to 17β-estradiol, bisphenol A and 
nonylphenol.  
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Fig. 3.2. Vitellogenin-mRNA expression at 14 °C and 18 °C in primary hepatocytes from 3 male rain-
bow trout after 48 and 96 hrs of exposure to bisphenol A, given as a ratio of vitellogenin 18 °C/VTG 
14 °C. Induction rate of vitellogenin-mRNA was 12 to 22-fold higher at 18 °C. Error bars represent 
standard deviation of ≥ 3 determinations for each hepatocyte preparation. 
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Fig. 3.3. Vitellogenin-mRNA expression at 14 °C and 18 °C in primary hepatocytes from 3 male rain-
bow trout after 48 and 96 hrs of exposure to nonylphenol, given as a ratio of vitellogenin 18 °C/VTG 
14 °C. Induction rate of vitellogenin-mRNA was 18 to 28-fold higher at 18 °C. Error bars represent 
standard deviation of ≥ 3 determinations for each hepatocyte preparation. 
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In Zellen von Fisch 1 und 2 ergab eine 96-stündige Belastung mit Nonylphenol eine nach-
weisbare VTG-mRNA-Expression ab Konzentrationen von 10 µM bei 14 °C bzw. 1 µM bei 
18 °C (Tab. 3.1). Mit Ausnahme der Belastung von Fisch 2-Zellen mit 100 µM Nonylphenol 
bei 18 °C und 48 h war die maximale VTG-mRNA-Induktion bei 18 °C zwischen 18 und 28-
fach höher als bei 14 °C (Fig. 3.3). Die relativ starken Hintergrundsignale in den Kontrollen 
verhinderte jedoch den zweifellos möglichen Nachweis der induzierten VTG-mRNA bei No-
nylphenol-Konzentrationen unter 1 µM. 
Insgesamt zeigte sich, dass das östrogene Potential von Bisphenol A (704,02 pg VTG-
mRNA/µg Total-RNA nach 10 µM Bisphenol A bei 18 °C und 96 h in Fisch 3) im Vergleich 
zu dem von 17β-Estradiol (34,85 pg VTG-mRNA/µg Total-RNA mit 1 nM 17β-Estradiol in 
Fisch 3) um ca. 104 bis 105-fach schwächer war. In gleicher Weise war die östrogene Aktivität 
von Nonylphenol (13,8 pg VTG-mRNA/µg Total-RNA nach 10 µM Nonylphenol in Fisch 3) 
ca. 105-fach schwächer als die von 17β-Estradiol. 
 
 

3.1.3 Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-Genexpression bei 14 und 18 °C in 
 der RT-PCR 
 
Im Dot Blot/RNAse Protection Assay konnte in manchen Kontrollen, welche bei 18 °C inku-
biert wurden, eine erhöhte Hintergrundaktivität für die VTG-mRNA-Expression festgestellt 
werden. Um nun festzustellen, ob es sich hierbei entweder um eine erhöhte unspezifische 
Bindung der cRNA-Sonde oder um eine Induktion der VTG-mRNA-Expression handelte, 
wurde eine PCR entwickelt, um sowohl VTG-mRNA- als auch Estrogenrezeptor-mRNA-
Expression in den Primärhepatocyten bei 14 und 18 °C nach Belastung mit verschiedenen 
17β-Estradiol-Konzentrationen nachzuweisen. Die Messung der VTG- und Estrogenrezeptor-
mRNA-Expression in den Primärzellkulturen mittels RT-PCR ergab eine dosis-, zeit- und 
temperaturabhängige Induktion beider mRNAs nach Belastung mit 17β-Estradiol. 

In allen Kontrollen, welche für 12, 24, 48 und 96 h bei 14 bzw. 18 °C inkubiert wurden, zeig-
te sich in der PCR ein dosisabhängiger Anstieg der VTG-mRNA (Fig. 3.4). Im Gegensatz 
hierzu war in allen untersuchten Zellkulturen die Konzentration der β-Actin-mRNA nach Be-
lastung mit Östrogenen/Pseudoöstrogenen konstant. 
Die Ergebnisse zeigten sowohl nach 12 als auch nach 24 h Belastung deutliche Unterschiede 
der Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA-Expression bei 14 und 18 °C (Figs. 3.4  und 
3.5). So konnten z.B. bei 14 °C erhöhte Mengen an Vitellogenin-mRNA in den Zellen festge-
stellt werden, welche zuvor für 12 h mit 10 nM 17β-Estradiol belastet wurden, während nur 
bei 18 °C vergleichbare VTG-mRNA-Gehalte nach Belastung mit 1 nM 17β-Estradiol erzielt 
wurden. Nach 24 h Belastung mit 0,1 nM 17β-Estradiol bei 18 °C lagen die VTG-mRNA-
Gehalte um 100 % höher als in den Zellen, welche mit 1 nM 17β-Estradiol bei 14 °C inku-
biert wurden. Nach 96 h Belastung konnten somit die Nachweisgrenzen für die VTG-mRNA-
Induktion in Primärhepatocyten von 1 nM 17β-Estradiol bei 14 °C auf 0,01 nM 17β-Estradiol 
bei 18 °C herabgesenkt werden. 
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Fig. 3.4. Dose- and time-response of vitellogenin-mRNA expression in primary hepatocytes exposed 
to 17β-estradiol at 14 and 18 °C for 12 and 24 h (a) as well as for 48 and 96 h (b), given as a ratio of 
vitellogenin/β-actin. Semiquantitative analysis of vitellogenin and β-actin-mRNA amplified by RT-
PCR and identified by ethidium bromide staining after agarose gel electrophoresis. An elevated vitel-
logenin-mRNA induction was observed in hepatocytes at 18 °C after all exposure times. *p < 0.05 
from control. 

 

 32



3. Ergebnisse und Diskussion 

Durch Belastung der Zellen mit 17β-Estradiol bei 18 °C konnten nach 12 und 24 h erhöhte 
Estrogenrezeptor-mRNA-Gehalte im Vergleich zu 14 °C festgestellt werden. Speziell nach 12 
h Belastung bei 18 °C lag die Estrogenrezeptor-mRNA-Expression in den Primärhepatocyten 
um ca. 40 % höher als bei den 14 °C-Zellen. Die Nachweisgrenzen für die Estrogenrezeptor-
mRNA-Expression lagen nach 12 h bei 10 (14 °C) und 0,1 nM 17β-Estradiol (18 °C) bzw. bei 
0,1 nM 17β-Estradiol nach 24 h. 
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Fig. 3.5. Dose- and time-response of estrogen receptor-mRNA expression in primary hepatocytes ex-
posed to 17β-estradiol at 14 and 18 °C, respectively, for 12 and 24 h, given as a ratio of estrogen re-
ceptor/β-actin. Semiquantitative analysis of estrogen receptor and β-actin-mRNA amplified by RT-
PCR and identified by ethidium bromide staining after agarose gel electrophoresis. An elevated estro-
gen receptor-mRNA induction was observed in hepatocytes at 18 °C after 12 and 24 h. *p < 0.05. 

 
 
3.1.4 Diskussion 
 

Viele hormonaktive Substanzen mit einer schwachen östrogenen Aktivität lassen sich in nied-
rigen Konzentrationen in aquatischen Systemen nachweisen. Um den Nachweis der VTG-
mRNA-Detektion zu optimieren und somit dessen Nachweisgrenze in den Primärhepatocyten 
der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) zu verbessern, wurden die Zellen bei unter-
schiedlichen Temperaturen (14 und 18 °C) inkubiert. 

Nach Belastung der Primärhepatocyten mit dem Östrogen 17β-Estradiol und den Pseudoös-
trogenen Bisphenol A und Nonylphenol konnte eine dosis- und zeitabhängige Expression der 
Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA festgestellt werden. Die Primärzellkulturen der 
Regenbogenforelle produzierten bei 18 °C höhere Mengen an VTG- und Estrogenrezeptor-
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mRNA als bei 14 °C. Ein Vergleich mit anderen In vitro- und In vivo-Studien zeigte ähnliche 
Effekte der Temperatur auf die Proteinsynthese. So konnte z.B. im Atlantischen Lachs (Salmo 
salar) und in Regenbogenforellen, welche In vivo bei höheren Temperaturen gehalten wurden, 
eine höhere Vitellogeninsynthese nach Injektion von 17β-Estradiol beobachtet werden 
(Korsgaard et al. 1986, MacKay and Lazier 1993). Im Primärhepatocytenkulturen des klein-
gefleckten Katzenwelses (Ictalurus punctatus) konnte ein erhöhter Gehalt an Gesamtprotein 
bei höherer Inkubationstemperatur festgestellt werden (Koban 1986). Wie zu erwarten, konn-
ten im Gegensatz dazu in der gegenwärtigen Studie keine temperaturabhängigen Effekte bei 
der Expression der β-Actin-mRNA festgestellt werden. 

Viele Studien mit den natürlichen Östrogen 17β-Estradiol zeigten, dass es sich hierbei um 
einen der potentesten Auslöser der Vitellogeninsynthese handelt (Milligan et al. 1998, Nath 
and Sundaraj 1981, van Bohemen et al. 1982, Wiegand 1996). Auch in der vorliegenden Stu-
die war 17β-Estradiol hinsichtlich der VTG-mRNA-Induktion wesentlich potenter als Bisphe-
nol A und Nonylphenol. Während bei 14 °C eine Konzentration von 1 nM 17β-Estradiol 
notwendig war, um eine nachweisbare VTG-mRNA-Synthese in den Primärhepatocyten von 
zwei der drei untersuchten Fische nach 96 h Belastung zu erzielen, genügte bei 18 °C eine 
Konzentration von 0,1 nM 17β-Estradiol. Smeets et al. (1999a, b) konnten in männlichen 
Karpfen (Cyprinus carpio) ein Anstieg des Plasmavitellogenin-Gehalts ab 17β-Estradiol-
Konzentrationen von 2 nM feststellen. In Aggregatzellkulturen von Primärhepatocyten der 
Regenbogenforelle lag die Nachweisgrenze der Vitellogenin-mRNA bei 0,001 nM 17β-
Estradiol (Flouriot et al. 1996, Vaillant et al. 1988). 
In vergleichbarer Weise konnte die niedrigste effektive Konzentration von Bisphenol A in den 
Primärhepatocyten von 10 µM bei 14 °C auf 1 µM bei 18 °C nach 48 h Belastung, sowie auf 
0,1 µM nach 96 h Belastung herabgesetzt werden. Im konkreten Fall konnte in zwei von drei 
untersuchten Fischen nach Belastung mit 1 und 0,1 µM Bisphenol A nur bei 18 °C geringe 
Mengen an induzierter Vitellogenin-mRNA festgestellt werden. Das östrogene Potential von 
Bisphenol A, welches in den Primärhepatocyten der Regenbogenforelle mittels Dot 
Blot/RNAse Protection Assay bei 14 und 18 °C nachgewiesen werden konnte, war zwischen 
104 und 105-fach schwächer als das des natürlichen Östrogens 17β-Estradiol. Im Vergleich 
hierzu lag die niedrigste effektive Konzentration für die Induktion der Plasmavitellogenin-
synthese in Primärhepatocyten des Karpfen bei 50 µM Bisphenol A (Smeets et al. 1999b). 
Das östrogene Potential von Bisphenol A lag in dieser Studie bei dem 10-5-fachen von 17β-
Estradiol. Im Vergleich zur vorliegenden Studie konnten Smeets et al. (1999b) ebenfalls zei-
gen, dass Bisphenol A bei 100 µM cytotoxisch auf Karpfenhepatocyten wirkt. Im Rezeptor-
Bindungs-Assay lag die Nachweisgrenze bei 1 µM Bisphenol A, wobei das östrogene Poten-
tial 103 bis 104-fach schwächer als das von 17β-Estradiol war (Dodge et al. 1996, Krishnan et 
al. 1993, Nagel et al. 1997, Olea et al. 1996). 
Die Belastung von Primärhepatocyten mit Nonylphenol bei 14 und 18 °C zeigte aufgrund der 
höheren Hintergrundaktivität in den Kontrollen hingegen keine Verbesserung der Nachweis-
grenze für die Vitellogenin-mRNA. In den Primärhepatocyten der Regenbogenforelle war das 
östrogene Potential von Nonylphenol im Vergleich zu dem von 17β-Estradiol um ca. 105-fach 
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schwächer. In der gegenwärtigen Studie lag die niedrigste effektive Konzentration von No-
nylphenol im Bezug auf die Induktion der Vitellogenin-mRNA-Synthese sowohl bei 14 als 
auch bei 18 °C bei 1 µM nach 96 h Belastung. Im Vergleich hierzu lag die Nachweisgrenze 
für die Induktion der Vitellogeninsynthese in Primärhepatocyten, welche mit einem Radio- 
immunoassay erfolgte, bei 10 µM (Jobling and Sumpter 1993). Im Yeast Estrogen Screen 
waren östrogene Signale ab einer Konzentration von 3 µM Nonylphenol nachweisbar 
(Routledge and Sumpter 1996). In Aggregatzellkulturen von Regenbogenforellenhepatocyten 
sowie in MCF 7-Zellen lag die Nachweisgrenze bei 100 nM Nonylphenol (Flouriot et al. 
1993, Soto et al. 1995, White et al. 1994). Demzufolge sind die Aggregatzellkulturen um den 
Faktor von ca. 10 sensitiver gegenüber östrogenen Substanzen als vergleichbare Monolayer-
kulturen. Das östrogene Potential von Nonylphenol war in allen Studien um den Faktor 103 
bis 105 schwächer als das von 17β-Estradiol. 
Die Nachweisgrenze der VTG-mRNA-Induktion in Primärzellkulturen der Regenbogenforelle 
nach Belastung mit niedrigen Schadstoffkonzentrationen hängt zudem von dem Hintergrund-
signal in den Kontrollzellen ab. Dieses war insbesondere in den Versuchen mit Nonylphenol 
ausgesprochen hoch. Anhand der RT-PCR-Untersuchungen zur VTG-mRNA-Expression 
konnte gezeigt werden, dass eine nicht-spezifische Bindung der cRNA-Sonde für dieses hohe 
Hintergrundsignal nicht in Frage kommt. Vielmehr handelt es sich hierbei um eine induzierte 
Vitellogenin-mRNA-Synthese in den Hepatocyten der Kontrolle. Eine Prä-Vitellogenin-
mRNA, wie sie in nicht-induzierten Regenbogenforellen von Ren et al. (1995, 1996b) nach-
gewiesen werden konnte, war in der vorliegenden Studie nicht nachweisbar. Östrogene Effek-
te, welche durch Mediumkomponenten hervorgerufen werden können (siehe Miller et al. 
1986), konnten ausgeschlossen werden, da das Medium zuvor mit Aktivkohle behandelt wur-
de. Eine vorherige Induktion der Vitellogenin-mRNA in den männlichen Regenbogenforellen 
kann aufgrund der Tatsache ausgeschlossen werden, dass lediglich fünf von 36 Kontrollgrup-
pen solche erhöhten Hintergrundsignale im Dot Blot/RNAse Protection Assay aufwiesen. 
Daher liegt einerseits die Vermutung nahe, dass entweder östrogene Substanzen, welche aus 
den Platten freigesetzt werden, oder wahrscheinlicher, speziell im Nonylphenol-Experiment 
Verunreinigungen (vielleicht sogar in Kombination mit der Freisetzung von Substanzen von 
der Platte) für die Vitellogenin-mRNA-Synthese in den Primärhepatocyten verantwortlich 
sind. Ähnliche Studien von Soto et al. (1991) zeigten eine Freisetzung von p-Nonylphenol aus 
Polystyrol, welche zu östrogenen Effekten in MCF 7-Zellen führte. Zudem konnten Krishnan 
et al. (1993) östrogene Effekte im Yeast Estrogen Screen nachweisen, welche auf die Freiset-
zung von Bisphenol A aus Kunststoffen während des Autoklavierens von Medien zurückzu-
führen waren. Aufgrund des höheren Hintergrundsignals in den Kontrollzellen der Nonylphe-
nol-Platte ist zudem anzunehmen, dass ein sogenanntes Kriechen von Nonylphenol über die 
Versuchsplatte, wie für Alkylphenole (Beresford et al. 2000) beschrieben wurde, auch in der 
gegenwärtigen Studie zur Induktion der Vitellogenin-mRNA-Synthese geführt hat. Mögli-
cherweise kann durch eine Verkürzung der Expositionszeit das Hintergrundsignal in den Kon-
trollzellen reduziert werden, jedoch sind hierfür weitere Untersuchungen notwendig. 
Die gesteigerte Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA-Synthese in den bei 18 °C inku-
bierten Primärzellkulturen ist möglicherweise auf eine temperaturabhängige Steigerung des 
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Metabolismus zurückzuführen. Die Inkubation bei 18 °C führte auch zu einer erhöhten 
Reaggregation der Zellen, welche dadurch sogenannte „Culture Shock“ Effekte (Wolffe et al. 
1984) 17β-Estradiol, welche bei der Hepatocytenisolation auftraten, reduzierte. Die Reaggre-
gation der Hepatocyten in Kultur kann möglicherweise sogar als Indikator einer hohen Zellvi-
talität angesehen werden (Braunbeck et al. 1995b, Maitre et al. 1986). Die Unterschiede in der 
Vitellogenin- und Estrogenrezeptor-mRNA-Expression bei 14 und 18 °C kann jedoch nicht 
nur auf die Reaggregation der Zellen zurückgeführt werden. Vielmehr scheint bei 18 °C ein 
erhöhter Metabolismus für diesen Anstieg verantwortlich zu sein. Im Gegensatz hierzu zeig-
ten Studien an MCF 7-Zellen einen Abfall in der Bindung von 17β-Estradiol zu dem entspre-
chenden Estrogenrezeptor bei 37 °C im Vergleich zu 2 °C (Rossini and Malaguti 1995). Da-
her scheint es, als ob sich Hepatocyten, welche eine natürliches Zielzelle für 17β-Estradiol 
darstellen, sich bezüglich ihrer Östrogen-Sensibilität bei verschiedenen Temperaturen von den 
MCF 7-Zellen unterscheiden. 
Da die Temperatur möglicherweise einen Einfluss auf Metabolismus und Reaktionsfähigkeit 
von Fischen gegenüber hormonaktiven Substanzen im Freiland hat (z.B. erhöhte Wassertem-
peratur von Kläranlagenabwässern), kann nicht ausgeschlossen werden, dass Unterschiede in 
der Wassertemperatur zu verschiedenen Jahreszeiten auch zu unterschiedlichen Reaktions-
mustern bei den Fischen führen können. Daher wäre eine weitergehende Berücksichtigung der 
Wassertemperatur bei Freilanduntersuchungen an Fischen insbesondere im Hinblick auf die 
Vitellogeninsynthese sinnvoll. 
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3.2 Östrogene Aktivität von festphasenextrahierten Wasserproben zweier 
 kommunaler Kläranlagenabwässer und Rheinwasser im Yeast  
 Estrogen Screen 
 
 

Zusammenfassung 
In der dieser Studie wurde der Yeast Estrogen Screen (YES) zur Erfassung des östrogenen 
Potentials von festphasenextrahierten (SPE – solid phase extraction) Wasserproben zweier 
kommunaler Kläranlagenabwässer (STP 1 und 2 - sewage treatment plant) und vom Rhein bei 
Worms herangezogen. In beiden Kläranlagenabwässern konnte eine östrogene Aktivität ab 
einem Konzentrationsfaktor (CF - concentration factor) von 2 nachgewiesen werden. Die ös-
trogene Aktivität des Rheinwassers war zwar niedriger, jedoch zeigten sich deutliche Unter-
schiede innerhalb des Flussquerschnitts (CF 110 für die Leitungen 1-3; CF 30 für Leitung 4). 
Die östrogenen Aktivitäten für Estron (E1), 17β-Estradiol (E2) und 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
nach SPE lagen im YES, bezogen auf die Ausgangsaktivität vor der Extraktion bei 0,03 % 
(E1), 0,003 % (E2) und 0,001 % (EE2). Die vorliegenden Befunde zur östrogenen Aktivität 
untersuchten Wasserextrakte im YES sind mit den Daten andere Studien vergleichbar. Wei-
terhin lassen die Berechnungen hinsichtlich der Wiederfindungsraten und Aufkonzentrie-
rungsfaktoren darauf schließen, dass nicht nur in den nativen Wasserproben der beiden Klär-
anlagenausläufe, sondern auch in den verschiedenen Rheinwasserproben eine östrogene Akti-
vität vorliegt. Insgesamt konnte gezeigt werden, dass der YES auch zum Nachweis östrogener 
Aktivität von extrahierten Umweltproben geeignet ist. 

 
 
3.2.1 Einleitung 
 
Um die Eignung des Yeast Estrogen Screen (YES) im Umweltanalysebereich zum In vitro-
Nachweis östrogen wirksamer Substanzen in extrahierten Wasserproben zu überprüfen, wur-
den exemplarisch Wasserproben zweier kommunaler Kläranlagenausläufe sowie vier Ober-
flächenwasserproben des Rheins herangezogen. 
 
 

3.2.2 Östrogene Aktivität kommunaler Kläranlagenabwasser- und Rheinwasser- 
 proben nach Festphasenextraktion 
 
Nach der Umkehrphasen C18-Festphasenextraktion (RP-C18 SPE; RP - reverse phase) beider 
Kläranlagenabwasserproben konnte eine östrogene Aktivität im Yeast Estrogen Screen (YES) 
ab einem Konzentrationsfaktor von 2 nachgewiesen werden (Fig. 3.6). Das östrogene Poten-
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tial der extrahierten Wasserprobe von Kläranlage 1 (Standort 1) war etwa doppelt so stark, 
wie das der Kläranlage 2 (Standort 2). Bei einem Konzentrationsfaktor von 30 war das östro-
gene Potential vom Standort 1 mit dem von 0,3 nM 17β-Estradiol (E2, angegeben als E2-
Äquivalente) vergleichbar, während die extrahierte Wasserprobe von Standort 2 bei höherer 
Aufkonzentrierung lediglich ein östrogenes Potential von 0,16 nM E2-Äquivalenten erreichte. 
Bei höheren Extraktkonzentrationen war hingegen eine Reduzierung des östrogenen Poten-
tials festzustellen, welches mit toxischen Effekten der Extrakte gegenüber den Hefezellen 
korreliert werden konnte (dies konnte durch den klaren Boden der 96-Wellplatte in den 
höchsten beiden Extraktkonzentrationen belegt werden). 
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strom der kommunalen Kläranlage von Standort 2 beinhaltet, war um etwa vierfach mehr ös-
trogen als die extrahierten Wasserproben der anderen drei Leitungen. Die extrahierte Wasser-
probe von Leitung 4 wies eine östrogene Aktivität ab einem Konzentrationsfaktor von ca. 30 
auf. Die maximalen Induktionsraten lagen bei einer 60-fachen Aufkonzentrierung, welche 
0,06 nM E2-Äquivalenten entsprach. 
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Fig. 3.8. Remaining estrogenic activity of estrone (E1) after reverse phase C18 solid phase extraction 
(RP-C18 SPE) in the yeast estrogen screen. Estrogenic activity of an extracted 20 µM E1 solution in 
deionised water was about 0.03 % of the respective stock solution in the yeast estrogen screen. Data 
are given as means ± standard deviation of two independent measurements. 
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Remaining activity for 17α-ethinylestradiol (EE2) 
after RP-C18 SPE: 0.001 %

17α-Ethinylestradiol standard concentration [nM]

Fig. 3.10. Remaining estrogenic activity of 17α-ethinylestradiol (EE2) after reverse phase C18 solid 
phase extraction (RP-C18 SPE) in the yeast estrogen screen. Estrogenic activity of an extracted 20 µM 
EE2 solution in deionised water was about 0.001 % of the respective stock solution in the yeast estro-
gen screen. Data are given as means ± standard deviation of two independent measurements. 
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Fig. 3.11. Relative estrogenic potential of the investigated steroidal estrogens estrone (E1), 17β-
estradiol (E2) and 17α-ethinylestradiol (EE2) in the yeast estrogen screen (YES). The natural degrada-
tion product E1 was about two-times weaker (0.5 E2-equivalents, E2-EQs) in the YES, if compared to 
E2. In contrast, the synthetic steroidal estrogen EE2 was about 1.4-times stronger than E2. 
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Anhand eines Vergleiches der östrogenen Aktivitäten von Estron (E1), 17β-Estradiol und 
17α-Ethinylestradiol (EE2) im Yeast Estrogen Screen bezogen auf das natürliche Hormon E2 
(dargestellt als E2-Äquivalente, E2-EQs) konnten für E1 ein östrogenes Potential von 0,5 E2-
EQs bzw. 1,4 E2-EQs für EE2 festgestellt werden (Fig. 3.11). 
 
 

3.2.4 Diskussion 
 
Der Yeast Estrogen Screen (YES) stellt ein geeignetes In vitro-Testsystem zum Nachweis 
östrogener Aktivitäten verschiedener Einzelsubstanzen sowie von Substanzgemischen, wie sie 
bei Umweltproben vorliegen, dar. In der gegenwärtigen Studie wurde mit Hilfe des YES ein 
Vergleich der östrogenen Aktivität von Umkehrphasen-C18-festphasenextrahierten (RP-C18 
SPE) Wasserproben zweier kommunaler Kläranlagenabwässer (STP, Standort 1 und 2) und 
von Rheinwasser bei Worms (Standort 3, Leitungen 1 – 4; unterhalb der beiden Kläranlagen-
ausläufe gelegen) durchgeführt. Die östrogene Aktivität der extrahierten Wasserproben der 
beiden Kläranlagenabwässer war deutlich höher, als die des Rheinwassers. Dies konnte nicht 
nur anhand des höheren Aufkonzentrierungsfaktors der Rheinwasserextrakte im Vergleich 
zum Kläranlagenabwasser, sondern auch durch die insgesamt niedrigere Maximalaktivität im 
YES dargestellt werden. Die extrahierten Wasserproben der beiden Kläranlagen unterschie-
den sich hingegen nur geringfügig (Standort 1 > Standort 2). Unter Berücksichtigung der 
Verdünnung des Abwassers im Vorfluter erscheint eine geringere östrogene Aktivität im 
Rheinwasser im Vergleich zum Kläranlagenabwasser sehr wahrscheinlich. Diese Annahme 
lässt sich durch mehrere unabhängige Studien zum Gehalt an östrogen wirksamen Substanzen 
im Ab- und Oberflächenwasser belegen (Belfroid et al. 1999, Kuch and Ballschmiter 2000, 
2001, Stumpf et al. 1996). Die Ergebnisse des YES scheinen daher im Vergleich von Ab- und 
Oberflächenwasser zur Erfassung östrogener Unterschiede in extrahierten Wasserproben ge-
eignet.  
Im Vergleich der vier Wasserproben (Leitung 1 – 4) am Rhein bei Worms zeigten sich deutli-
che Unterschiede innerhalb des Flussquerschnittes. Während die Wasserextrakte von Leitung 
1 – 3 erst ab einem Aufkonzentrierungsfaktor von etwa 110 eine östrogene Aktivität im YES 
aufwiesen, war die östrogene Aktivität von Leitung 4 (im Einflussbereich der STP am Stand-
ort 2) deutlich höher (ab Aufkonzentrierungsfaktor von etwa 30). Da sich Leitung 4 im Ein-
flussbereich der kommunalen Kläranlage am Standort 2 befindet, könnte das Abwasser dieser 
Kläranlage die Ursache für die höhere Aktivität von Leitung 4 sein. Weiter flussaufwärts lie-
gende Kläranlagen scheinen zu keiner deutlichen Erhöhung der östrogenen Fracht im Rhein 
beizusteuern, bzw. aufgrund der Verdünnungs- und möglicher biologischer Abbaueffekte im 
„Hintergrundrauschen“ des Rheinwassers aufzugehen. Dies würde die relativ niedrigen östro-
genen Aktivitäten von Leitung 1 (im Einflussbereich einer ca. 10 km flussaufwärtsgelegenen 
chemischen Industrie bei Ludwigshafen, welche auch kommunale Abwässer aufarbeitet), Lei-
tung 3 (Wasser aus dem Einzugsbereich des Neckars mit dem Abwasser des Standortes 2) und 
Leitung 2 (Wasser von weiter flussaufwärts) erklären. Vorangegangene Studien zum östroge-
nen Einflussbereich kommunaler Kläranlagenausläufe im Oberflächenwasserverlauf zeigten, 
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dass die östrogene Aktivität mit zunehmender Fließstrecke abnimmt (Jürgens et al. 2002). 
Somit konnten auch Unterschiede in der östrogenen Fracht innerhalb des Rheinquerschnitts in 
den extrahierten Wasserproben mittels YES nachgewiesen werden. 
Ergebnisse einer vorangegangenen Studie aus dem Jahr 1998 mit nichtaufkonzentriertem 
Rheinwasser von Leitung 1 wiesen jedoch eine östrogene Aktivität in der nativen Wasserpro-
be mittels YES nach (Diehl et al. 1998). Auch in chemischen Analysen des Rheinwassers bei 
Wiesbaden konnten östrogen wirksame Substanzen in ng/L-Bereich nachgewiesen werden 
(Stumpf et al. 1996). 
In der vorliegenden Studie war das Wasserextrakt der gleichen Leitung hingegen erst ab einer 
Aufkonzentrierung von etwa 110 östrogen aktiv. Die Extrakte der beiden Kläranlagenabwäs-
ser als auch die des Rheinwassers zeigten ebenfalls erst ab einer Aufkonzentrierung von ≥ 2 
(STP) bzw. ≥ 30 (Rhein, Leitung 4) eine östrogene Aktivität im YES. Es wäre demnach zu 
erwarten gewesen, dass die östrogene Aktivität in den Extrakten, zumindest der Kläranlagen-
abwässer, auch bei einer Aufkonzentrierung < 1 im YES nachweisbar ist. Zur Klärung, ob 
nun die geringere Aktivität der untersuchten Extrakte der gegenwärtigen Studie im Vergleich 
mit der aus dem Jahre 1998 (Diehl et al. 1998) auf eine tatsächlich geringere östrogene Fracht 
von Ab- und Flusswasser beruht oder auf Aktivitätsverluste während der Extraktion zurück-
zuführen sind, wurden Wiederfindungsversuche mit bekannten östrogenen Steroiden durchge-
führt, welche zumindest in Kläranlagenabwasser den Hauptanteil der östrogenen Aktivität 
ausmachen (Desbrow et al. 1998). Die Resultate des Wiederfindungsversuchs belegen, dass es 
sich bei den vorlegenden Befunden keineswegs um eine geringere Gesamtaktivität der unter-
suchten Wasserproben im Vergleich zu vorangegangen Studien handelte, sondern vielmehr 
um die relativ niedrige Restaktivitäten von Estron (0,03 %), 17β-Estradiol (0,003 %) und 
17α-Ethinylestradiol (0,001 %) nach erfolgter Extraktion. Zur Kompensation dieser Verluste 
während der Aufkonzentrierung von Wasserproben werden diesen z.B. in der chemischen 
Analytik interne Standards (sogenannte Surrogat-Standards) zugesetzt (vgl. Spengler et al. 
2001, Stumpf et al. 1996, Ternes et al. 1999). Da diese jedoch ebenfalls eine östrogene 
Aktivität aufweisen, sind sie für den Einsatz im YES ungeeignet.  

Vergleichende Untersuchungen zum östrogenen Aktivität von Estron (E1), 17β-Estradiol (E2) 
und 17α-Ethinylestradiol (EE2) im YES ergaben, dass alle drei steroide Östrogene vergleich-
bare östrogene Potentiale besitzen. So war das natürliche Abbauprodukt von 17β-Estradiol, 
Estron nur etwa um den Faktor 0,5 schwächer als E2, während das synthetische Östrogen EE2 
um den Faktor 1,4 stärker als E2 war. Auch in Studien mit anderen in vitro-Biotests wie Pri-
märhepatocyten (Islinger et al. 1999b, Pelissero et al. 1993) und MCF 7-Zellen (Zava et al. 
1997) wird für EE2 ein östrogenes Potential von 1 – 1,3 E2-Äquivalenten angegeben. Anhand 
von in vivo-Studien mit männlichen Dickkopfelritzen konnte für E1 ein östrogenes Potential 
nachgewiesen werden, welches ca. etwa 0,3 E2-Äquvalenten entsprach (Panter et al. 1998). 
Die steroiden Östrogene E1, E2 und EE2 sind aufgrund ihres vergleichbaren östrogenen Poten-
tials als wesentlich aktiver einzuschätzen, als die Gruppen der Phthalate (Jobling et al. 1995) 
und Alkylphenole (Islinger et al. 1999b, Miles-Richardson et al. 1999b) welche etwa 104 bis 
106-fach schwächer als E2 sind. 
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Unter Einbeziehung der Restaktivität ausgewählter östrogener Steroide und dem entsprechen-
den Aufkonzentrierungsfaktor des Rheinwassers von Leitung 1 wäre eine östrogene Aktivität 
in der nativen Wasserprobe durchaus denkbar. Unter der Annahme, dass die östrogene Aktivi-
tät in dem Extrakt zu 100 % auf 17β-Estradiol (E2, Restaktivität 0,003 %) zurückzuführen ist 
und diese ab einer Aufkonzentrierung von ca. 110 im YES nachweisbar war, ergibt sich fol-
gende Berechnung:  
        
       CFExtrakt 
   ÖAnativ  = 
     MFRÖstrogen 
Wobei:  

         ÖAnativ   =  nachweisbare östrogene Aktivität der nativen Wasserprobe im YES 

       CFExtrakt   =  Aufkonzentrierungsfaktor des Extraktes 

  MFRÖstrogen =  Multiplikationsfaktor aus verbleibender Restaktivität des jeweiligen Östrogens [%] 

 
Für E2 und Leitung 4:  MFRE2 = 33333,33 (aus 100/0,003)  
    CFLeitung 4 = 110 als CF-Wert 
 
Daraus folgt:  110 CF/33333,333 = 0,0033 CF 
 
Eine vergleichbare östrogene Aktivität der nativen Wasserprobe von Leitung 4, Rhein würde 
demzufolge einer Aufkonzentrierung von 0,0033 bzw. einer 1: 303-fachen Verdünnung der 
nativen Wasserprobe entsprechen. Bei den Kläranlagenausläufen wäre dieser Verdünnungs-
faktor weitaus höher anzusiedeln (bei Extrakt mit CF 2: Ca. 0,00006 CF bzw. 1:16666,67 
Verdünnung der nativen Probe). Aufgrund der für die Kläranlagen angegeben sehr hohen 
Verdünnungsangaben lassen sich auch die höheren östrogenen Aktivitäten in Leitung 4 unter 
dem Einfluss der Kläranlage am Standort 2 erklären. Anhand einer Studie mit exponierten 
Fischen konnte zudem gezeigt werden, dass sich der Einflussbereich von kommunalen Klär-
anlagen auch in Fließgewässern über mehrere Kilometer hinweg erstrecken kann (Harries et 
al. 1996). 
 
 

3.2.5 Ausblick und notwendige weiterführende Untersuchungen 
 
Unter Berücksichtung der Befunde zeigte sich, dass die beiden untersuchten Kläranlagenab-
wässer eine hohe östrogene Fracht aufweisen, deren Einfluss durchaus noch im nachgeschal-
teten Vorfluter (Standort 2: Rhein) nachweisbar ist. Ferner konnte gezeigt werden, dass selbst 
in den Rheinabschnitten mit geringerer östrogener Aktivität (Leitung 1-3) eine östrogene 
Belastung nicht ausgeschlossen werden kann. Das mögliche Auftreten einer östrogenen  
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Aktivität im nativen Rheinwasser könnte sich auch für die darin lebenden Organismen, insbe-
sondere der Fische, nachteilig auswirken. Demzufolge sind weitere Studien zur östrogenen 
Aktivität in den untersuchten kommunalen Abwässern und dem Rheinwasser unter Einbezie-
hung von In vivo- und In vitro-Biotests zur Gefahrenabschätzung sowie einer chemischer  
Analytik zur Identifizierung und Quantifizierung der östrogenaktiven Substanzen dringend 
notwendig. 
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3.3 Kombinierte In vitro- und In situ-Experimente zur Bestimmung der 
 östrogenen Aktivität von Umweltwasserproben 
 
 

Zusammenfassung 
Vorangegangene Studien zur östrogenen Belastung zweier kommunaler Kläranlagenabwässer 
sowie des Rheins bei Worms (Rhein-Neckar-Kreis) wiesen an allen drei Standorten ein östro-
genes Potential in extrahierten Wasserproben mittels Yeast Estrogen Screen nach. Zur weite-
ren Abschätzung des östrogenen Potentials beider Abwässer sowie des Rheins bei Worms 
wurden daher In situ-Experimente mit Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) durchge-
führt und mit Daten parallel durchgeführter In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen, 293 
HEK-Zellen, Fischprimärhepatocyten) und Wasseranalysen verglichen. Je Standort wurden 
im Zeitraum von November 2000 bis September 2001 drei Probenahmen durchgeführt. Die 
Exposition männlicher Regenbogenforellen im Auslauf beider Kläranlagenstandorte führte zu 
deutlichen hormonellen Effekten mit VTG-mRNA-Gehalten von bis zu 7.160 bzw. 910 µp/µg 
Total-RNA (Standort 1 bzw. 2). Auch in den In vitro-Biotests konnten deutliche östrogene 
Potentiale nachgewiesen werden. Die Exposition juveniler Regenbogenforellen im Rheinwas-
ser der Leitung 4 (Einflussbereich der zweiten Kläranlage) führte nach zwei Wochen zu kei-
ner Induktion der VTG-mRNA. Dennoch zeigte sich im YES und den Primärhepatocyten der 
Regenbogenforelle, dass auch im Rheinwasser ein östrogenes Potential vorhanden ist, wel-
ches jedoch im Vergleich zu den beiden Kläranlagenabwässern schwächer war. Die chemi-
sche Analyse repräsentativer Wasserproben ergab für die beiden Kläranlagenausläufe Östro-
gengehalte von 5,6 bzw. 1 ng/L 17β-Estradiol (E2, Standort 1 bzw. 2), 19 bzw. 1,2 ng/L 
Estron (Standort 1 bzw. 2) sowie 1,5 ng/L 17α-Ethinylestradiol. Weiterhin konnten Fecal- 
und Phytosteroide sowie resorcyclische Lactone und Flavonoide in Gesamtkonzentrationen 
von 1.204 bzw. 278 ng/L (Standort 1 bzw. 2) nachgewiesen werden. Im Rheinwasser lagen 
die Konzentrationen der gemessenen Substanzgruppen mit 3,9 ng/L (E2) bzw. 250 ng/L (Fe-
cal- und Phytosteroide) im Bereich des Kläranlagenauslaufes am Standort 2. Somit ist es 
durchaus möglich, dass auch in Fließgewässern wie dem Rhein biologisch wirksame Kon-
zentrationen an östrogen wirksamen Substanzen nachzuweisen sind, weshalb eine Gefährdung 
der Fische im Gewässer nicht ausgeschlossen werden kann. 

 
 

3.3.1 Einleitung 
 
Vorangegangene Studien zur östrogenen Belastung zweier kommunaler Kläranlagenabwässer 
sowie des Rheins bei Worms (Rhein-Neckar-Kreis) wiesen an allen drei Standorten ein östro-
genes Potential in extrahierten Wasserproben mittels Yeast Estrogen Screen nach. Zur weite-
ren Abschätzung des östrogenen Potentials beider Abwässer sowie des Rheins bei Worms 
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wurden daher In situ-Experimente mit Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) durchge-
führt und mit Daten parallel durchgeführter In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen, 293 
HEK-Zellen, Fischprimärhepatocyten) und Wasseranalysen verglichen. Je Standort wurden 
im Zeitraum von November 2000 bis September 2001 drei Probenahmen durchgeführt.  
 
 

3.3.2 Östrogene Aktivität festphasenextrahierter Kläranlagenabwässer im Yeast 
 Estrogen Screen 
 
Während des gesamten Probenahmezeitraumes vom November 2000 (Nov 00) bis September 
2001 (Sep 01) konnte mit Hilfe des Yeast Estrogen Screen (YES) in den extrahierten Wasser-
proben beider kommunaler Kläranlagen (Standort 1 und 2) eine östrogene Aktivität nachge-
wiesen werden (Fig. 3.11, 3.12), welche im Jahresverlauf nur geringe Unterschiede aufzeig-
ten. Beide Standorte unterschieden sich geringfügig hinsichtlich ihres östrogenen Potentials 
im Yeast Estrogen Screen (YES), wobei Standort 1 etwas potenter als Standort 2 war. 
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Fig. 3.12. Estrogenic activity of extracted water samples from site 1 (municipal sewage treatment 
plant 1) in the yeast estrogen screen (YES) from November 2000 (Nov 00) to September 2001 (Sep 
01). Estrogenic activities of extracted water samples were similar at all investigated time periods. Ex-
tracted water samples from Nov 00 displayed the highest estrogenic activity in the YES, followed by 
samples from May 2001 (May 01) and Sep 01, respectively. Blank – 99.9 % ethanol. 
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Fig. 3.13. Estrogenic activity of extracted water samples from site 2 (municipal sewage treatment 
plant 2) in the yeast estrogen screen from March to September 2001 (Mar and Sep 01). Estrogenic 
activities of extracted water samples were similar at all investigated time periods. Highest estrogenic 
activity of extracted water samples could be observed in Mar 01, followed by Sep 01 and May 2001 
(May 01). Blank – 99.9 % ethanol. 

 
In den extrahierten Abwasserproben der Kläranlage 1 (Standort 1) konnte in den allen Unter-
suchungsperioden ab einem Aufkonzentrierungsfaktor (CF) von 8 eine östrogene Aktivität im 
YES ermittelt werden (Fig. 3.12). Im Vergleich der verschiedenen Probenahmezeiträume war 
das Abwasser vom Nov 00 östrogener als das vom Mai 2001 (Mai 01) und Sep 01, zumindest 
bis zu einem CF von 30. Bei höherer Aufkonzentrierung traten bei der Probe von Nov 01 be-
reits erste toxische Effekte des Extrakts auf die Hefezellen auf (vermindertes bis ausbleiben-
des Zellwachstum in den Wells höherer Extraktkonzentrationen), wodurch das östrogene Po-
tential des Extraktes vermindert wurde. Dennoch lagen die maximalen Werte bei einer Auf-
konzentrierung von etwa 150 bei E2-Äquivalenten von 0,26 nM (Nov 00 bzw. 0,9 nM ohne 
vorhandene toxische Effekte bis CF 150), 0,9 nM (Mai 01) und 0,39 nM (Sep 01). Bei jeder 
weiteren Aufkonzentrierung der Wasserproben wurden die östrogenen Effekte im YES mehr 
und mehr durch toxische überlagert. 
Die östrogene Aktivität aller extrahierten Abwasserproben der kommunalen Kläranlage 2 
(Standort 2) war im Vergleich zur ersten Kläranlage niedriger (Fig. 3.13). So konnte erst ab 
einer Aufkonzentrierung von 15 ein östrogenes Potential dieser Extrakte im YES nachgewie-
sen werden. Dabei erwies sich die Probe vom März 2001 (Mär 01) als aktivste, gefolgt vom 
Sep und Mai 01. Die maximalen Werte lagen in den Proben vom März und September 2001 
bei E2-Äquivalenten von > 1 (Mär 01) bzw. 0,29 nM (Sep 01). Die Probe vom Mai 01 erwies 
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sich ab einer Aufkonzentrierung von 240 mit 0,4 nM E2-Äquivalenten am aktivsten. Auch bei 
den Extraktproben vom Standort 2 traten bei höherer Aufkonzentrierung toxische Effekte im 
YES auf.  
Die extrahierten Wasserproben des Rheinwassers der Lane 4 (Standort 3) wiesen im Ver-
gleich zu den beiden untersuchten kommunalen Kläranlagenabwässern in allen Untersu-
chungszeiträumen geringere östrogene Aktivitäten im YES auf (Fig. 3.14). Während die Ab-
wasserproben im Jahresverlauf relativ ähnliche östrogene Potentiale aufwiesen, variierten die 
Wasserproben vom Rhein im Jahresverlauf doch sehr stark. Im Vergleich der Probenahme-
zeiträume untereinander war der Mai 2001 am aktivsten, gefolgt vom September und März 
2001. In der Probe vom Mai zeigte sich eine östrogene Aktivität ab einer Aufkonzentrierung 
von etwa 30, mit maximalen Werten bei CF 500 und 0,25 nM E2-Äquivalenten. Hingegen 
zeigte sich in der Probe vom Mai 01 nur eine schwache, kaum messbare östrogene Aktivität 
bei einer Aufkonzentrierung von 250 und 0,046 nM E2-Äquivalenten. Die Probe vom Sep-
tember 2001 war hingegen wieder aktiver als die vom Mai. So konnte in dieser Probe ab einer 
Aufkonzentrierung von > 100 ein östrogenes Potential im YES nachgewiesen werden. Die 
maximalen Werte lagen hier bei einem CF von 250 und 0,09 nM E2-Äquivalenten. 
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Fig. 3.14. Estrogenic activity of extracted water samples from site 3 (River Rhine, lane 4) in the yeast 
estrogen screen from March to September 2001 (Mar and Sep 01). During the different time of water 
sampling, estrogenic activities of extracted water samples in the YES varied between the sampling 
periods. Estrogenic activity of extracted water sample from Mar 01 was higher, if compared to sam-
ples from Sep 01. In May 2001 (May 01); estrogenic activity of extracted water samples in the YES 
was very low. Blank – 99.9 % ethanol. 
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3.3.3 Östrogenität von Wasserextrakten in 293 HEK-Zellen 
 
Die Untersuchung der östrogenen Aktivität der extrahierten Wasserproben in 293 HEK-Zellen 
ergab hinsichtlich der Induktion von ERα und β im Vergleich der drei Standorte kein einheit-
liches Bild (Fig. 3.15). Am Standort 1 (Kläranlage 1) konnten im November 2000 und im 
September 2001 mit rund 8 (Nov 00) bzw. 4 pM E2-Äquivalenten (Sep 01) die höchsten In-
duktionsraten beim ERα festgestellt werden. Beim ERβ lagen die höchsten Induktionsraten 
hingegen im Mai 01 mit Werten von rund 3 pM E2-Äquvalenten. Am zweiten Standort (Klär-
anlage 2) konnten insbesondere beim ERβ im Jahresverlauf (von rund 3 pM im März auf rund 
10 pM E2-Äquivalente im September 2001) deutlich zunehmende Induktionsraten durch die 
Extrakte festgestellt werden. Beim ERα waren die Induktionsraten des zweifach aufkonzent-
rierten Extraktes hingegen sehr gering und lagen bei rund 1 pM E2-Äquivalenten. 
Am dritten Standort (Rhein) lagen die Induktionsraten bei beiden Estrogenrezeptoren mit E2-
Äquivalenten unter 1 pM im Bereich der Kontrolle. Lediglich im März 2001 war die Aktivität 
geringfügig höher als die Kontrolle. 
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3.3.4 Vitellogenin-mRNA-Induktion in Primärzellkulturen der Regenbogen- 
 forelle 
 
Im gesamten Untersuchungszeitraum konnte in allen Proben der drei untersuchten Standorte 
ein östrogenes Potential, in Form von induzierter Vitellogenin-mRNA in den Primärhepato-
cytenkulturen männlicher Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) festgestellt werden 
(Fig. 3.16 - 3.18). Die Proben vom Standort 1 (Kläranlage 1) zeigten in der höchsten einge-
setzten Extraktkonzentration (50-fach) toxische Effekte bei den Primärhepatocyten, welche 
sowohl durch eine reduzierte VTG-mRNA-Synthese in den Zellen als auch durch reduziertes 
Reaggregationsvermögen der Zellen (lichtmikroskopische Beobachtung) feststellbar war (Fig. 
3.16). Bei einer 25-fachen Aufkonzentrierung der Extrakte vom November 2000 und Mai 
2001 konnte eine Induktion der VTG-mRNA ermittelt werden, welche 7 bzw. 6 nM E2-
Äquivalenten entsprach, während die Probe vom September 2001 lediglich 0,79 – 0,99 nM 
E2-Äquivalente erreichte (Fig. 3.16). Die östrogene Aktivität der Extrakte bei 12,5-facher 
Aufkonzentrierung war bei allen Proben niedriger, im Vergleich zu den entsprechend höheren 
Konzentrationen, jedoch lagen die Werte von November 2000 und Mai 2001 auch hier über 
den Werten vom September 2001. 
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Fig. 3.16. Vitellogenin-mRNA induction in primary rainbow trout hepatocytes after exposure to SPE-
extracted effluent samples from the municipal sewage treatment plant at site 1 from different sampling 
periods during November 2000 (Nov 00) to September 2001 (Sep 01). Induction of VTG-mRNA 
could be observed during all sampling periods, with acute toxicity effects at the highest concentration 
factor (CF 50), resulting in a reduced VTG-mRNA induction. Samples from Nov 00 and May 2001 
(May 01) were more estrogenic than the sample from Sep 01. SO – Solvent control (0.15 % DMSO); 
PC – Process control (deionised water); FC – Field control (tap water). 
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Fig. 3.18. Vitellogenin-mRNA induction in primary rainbow trout hepatocytes after exposure to SPE-
extracted Rhine water samples from site 3 at different sampling periods from March 2001 (Mar 01) to 
September 2001 (Sep 01). Induction of VTG-mRNA could be observed during all sampling periods, 
with highest rates in March 01, followed by May 2001 (May 01) and Sep 01. SO – Solvent control 
(0.15 % DMSO); PC – Process control (deionised water); FC – Field control (tap water). 
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In den untersuchten Extraktproben des Rheinwassers konnte im Vergleich zu den beiden 
kommunalen Kläranlagen ein geringere östrogene Aktivität in den Primärhepatocyten festge-
stellt werden. Die maximalen VTG-mRNA-Induktionsraten lagen hier im März 2001 bei 2,67 
(Fisch 1) bzw. 1,23 (Fisch 2), sowie bei 1,98 bzw. 1,25 (Fisch 1 bzw. 2) im Mai 2001 und 
0,65 bzw. 1,29 nM E2-Äquivalenten im September 2001 (Fig. 3.18). Lediglich in der höchsten 
Aufkonzentrierung der Probe vom September 2001 konnte in einem Fisch ein leichter Rück-
gang der VTG-mRNA-Induktion gegenüber den niedrigeren Extraktkonzentrationen beobach-
tet werden, was auf leicht toxische Einflüsse auf die Hepatocyten zurückzuführen sein dürfte. 
In allen drei Untersuchungszeiträumen konnten klare Dosis-Wirkungs-Beziehungen zwischen 
Extraktkonzentration und VTG-mRNA-Induktion nachgewiesen werden, jedoch waren die 
Unterschiede im Vergleich der drei Probenahmen relativ gering. Die höchsten östrogenen 
Aktivitäten lassen sich der Probe vom März 2001 zuordnen, gefolgt vom May und September 
2001. 
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3.3.5 Vitellogenin-mRNA-Induktion in in situ exponierten Regenbogenforellen 
 
Im Vergleich der drei untersuchten Probenstandorte war die Vitellogenin-mRNA-Induktion in 
in situ exponierten Regenbogenforellen am Standort 1 am höchsten, gefolgt vom Standort 2 
(Kläranlage 2) und zuletzt Standort 3 (Rhein mit keiner nachweislichen Induktion). Die VTG-
mRNA-Induktionsraten in männlichen Regenbogenforellen am Standort 1 waren im Novem-
ber 00 und März 01 mit Werten von 1850 bis 7160 (Nov 00) bzw. 750 bis 5200 µg/µg Total-
RNA (Mar 01) in etwa gleich hoch (Fig. 3.19). Im Vergleich hierzu lagen die Induktionsraten 
vom September 2001 mit Werten von 170 bis 290 pg VTG-mRNA/µg Total-RNA jedoch 
deutlich unter denen der Vormonate. 
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RNA hingegen deutlich höher als im März. Die Regenbogenforellen, welche im September 
2001 im Abwasser des zweiten Standortes exponiert wurden, wiesen mit Induktionsraten von 
370 bis 910 pg VTG-mRNA/µg Total-RNA die höchsten Werte an diesem Standort auf. 
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Fig. 3.21. Vitellogenin-mRNA induction in juvenile rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) after a 
three week exposure to Rhine water at Worms (site 3) during various seasons from March (Mar 01) to 
September 2001 (Sep 01). No induction of VTG-mRNA could be detected in juvenile male rainbow 
trout at any sampling period. Levels of induced VTG-mRNA in juvenile female rainbow trout were 
not different from the control. Control – tap water control (n = 5 for each sex). 
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3.3.6 Chemische Analyse von Östrogenen, Fecal- und Phytosteroiden, resorcycli-
 schen Lactonen und Flavanoiden in repräsentativen Wasserproben der 
 untersuchten Standorte 
 
Anhand der chemischen Analyse konnten sowohl steroide Östrogene als auch Fecal- und Phy-
tosteroide sowie ein resorcyclisches Lacton und ein Flavonoid in den repräsentativen Wasser-
proben der drei untersuchten Standorte nachgewiesen werden. Während die steroiden Östro-
gene lediglich in den filtrierten Wasserproben festgestellt werden konnten, waren die anderen 
Substanzen auch in den unfiltrierten Proben nachweisbar. Die Werte der identifizierten und 
quantifizierten Substanzen der unfiltrierten Wasserproben lagen hier deutlich über den Men-
genangaben der filtrierten Proben. Grund für diese höheren Werte könnten sowohl Schweb-
stoffe als auch Mikroorganismen und Algen sein, an welche die nachgewiesenen Substanzen 
gebunden bzw. Bestanteile dieser Organismen waren und durch die Extraktion der Wasser-
probe mit angereichert wurden. Im weiteren Verlauf der Untersuchung wurden daher lediglich 
die Messwerte der filtrierten Probe als Referenzwerte herangezogen, d.h. alle weitere Anga-
ben zu den Daten der chemischen Analyse beziehen sich auf die filtrierte Wasserprobe, da 
auch die Wasserproben für die Biotest zuvor filtriert wurden. 
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In der chemischen Analyse des Kläranlagenabwassers der kommunalen Kläranlage (STP) am 
Standort 1 konnten in der Summe 26,1 ng/L an steroiden Östrogenen, bestehend aus 19 ng/L 
Estron (E1), 5,6 ng/L 17β-Estradiol (E2) und 1,5 ng/L 17α-Ethinylestradiol (EE2), nachgewie-
sen werden (Tab. 3.2). Die Gesamtsumme der Fecal- und Phytosteroide (Coprostanol, 
Cholesterol, Campestrol, Stigmasterol und β-Sitosterol) sowie der resorcyclischen Lactone 
(α-Zearealenol) und Flavanoide (Daidzein) in der Wasserprobe betrug 1.194 ng/L (Tab. 3.2).  
Am zweiten Standort lagen die gemessen Östrogenkonzentrationen bei 2,2 ng/L, wovon 1,2 
ng/L auf E1 und 1,0 ng/L auf E2 entfielen. EE2 konnte in der Wasserprobe hingegen nicht 
nachgewiesen werden (Tab. 3.2). Die Gesamtkonzentration der Fecal- und Phytosteroide so-
wie der resorcyclischen Lactone, welche in der Abwasserprobe der kommunalen Kläranlage 
am Standort 2 gefunden wurden, lag bei 278 ng/L. Flavanoide konnten ebenfalls nicht nach-
gewiesen werden. 
 
Tab. 3.2. Concentrations (ng/L) of estrogens, fecal- and phytosteroids, resorcyclic lactones 
and flavonoids in STP effluents and a Rhine water sample (detection by GC/ion trap-MS/MS, 
LC-ESI-tandem-MS and GC/quadrupol MS) 
 Site 1 

(effluent STP 1) 

Site 2 

(effluent STP 2) 

Site 3 

(river Rhine, line 4) 

 native filtered native filtered native filtered 

Estrogens       

17β-Estradiol n.a. 5.6 n.a. 1 n.a. 3.9 

Estrone n.a. 19 n.a. 1.2 n.a. < 1* 

17α-Ethinylestradiol n.a. 1.5 n.a. < 1* n.a. < 1* 

       

Fecal-, Phytosteroids       

Coprostanol 6800 560 6200 380 1500 < 50* 

Cholesterol 1600 300 1200 < 50* 1400 120 

Ergosterol 460 < 50* < 50* < 50* < 50* < 50* 

Campestrol 260 94 170 80 280 < 50* 

Stigmasterol 1200 110 580 80 340 130 

β-Sitosterol 330 90 < 50 60 37 < 50* 

       

Resorcyclic lactone       

α-Zearalenol < 10* 30 < 10* 20 < 10* < 10* 

       

Flavonoid       

Daidzein 10.0 10.0 < 10* < 10* < 10* < 10* 
* – detection limit; n.a. – not analysed; STP – sewage treatment plant. 
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In der chemischen Analyse der Wasserprobe von Leitung 4 des Rheinwassers bei Worms 
(welches den Abwasserstrom der STP am Standort 2 beinhaltet), konnte E2 in einer Konzent-
ration von 3,9 ng/L nachgewiesen werden, während E1 und EE2 nicht feststellbar waren (Tab. 
3.2). Resorcyclische Lactone und Flavonoide konnten ebenfalls nicht in der Rheinwasserpro-
be von Leitung 4 nachgewiesen werden. Fecal- und Phytosteroide waren hingegen in einer 
Gesamtkonzentration von 250 ng/L feststellbar, wobei 120 ng/L auf Cholesterol und 130 ng/L 
auf Stigmasterol entfielen. 
Die steroiden Östrogene Estradiol-17-valerat und Mestranol, die Fecal- und Phytosteroide 
Cholestan, Cholestanon, Lanosterol und Progesteron sowie die resorcyclischen Lactone und 
Flavonoide Biochanin A, Coumestrol, Enterodiol, Enterolacton, Equol, Formononetin, Ge-
nistein, Isoliquiritigenin, Matairesinol, Naringenin, Phloretin, α-Zearalanol, Zearalanon und 
Zearalenon konnten in keiner der untersuchten Wasserprobe nachgewiesen werden (in Tab. 
3.2 nicht aufgeführt). 
 
 

3.3.7 Diskussion 
 
Mit Hilfe kombinierter In vitro- und In situ-Biotests konnte in den Abwässern zweier kom-
munaler Kläranlagen (Standort 1 und 2) im Rhein-Neckar-Kreis in allen 
Untersuchungszeiträumen vom November 2000 (Nov 00) bis September 2001 (Sep 01) ein 
östrogenes Potential festgestellt werden, wobei der Standort 1 im Vergleich zum Standort 2 
ein höheres Potential aufwies. Die Beprobung des Rheins bei Worms (Standort 3) ergab 
lediglich in den In vitro-Biotests ein östrogenes Potential.  
Insgesamt zeigte sich an allen drei untersuchten Standorten eine gute Korrelationen zwischen 
den Befunden aus den In situ- und In vitro-Biotests (YES, 293 HEK-Zellen, Primärhepatocy-
ten) sowie den Messergebnissen der chemischen Analysen der repräsentativen Wasserproben. 
Standort 1 (kommunale Kläranlage 1) wies im Vergleich zu den beiden anderen Standorten (2 
und 3) bei allen In vitro- und In situ-Biotests zum Nachweis östrogener Aktivität die höchsten 
Potentiale auf (Tab. 3.3). Insbesondere in den beiden Beprobungszeiträumen November 2000 
und Mai 2001 waren bei den exponierten männlichen Regenbogenforellen deutliche VTG-
mRNA-Induktionsraten nach zweiwöchiger Belastung festzustellen, welche sich auch in den 
Extrakten mittels YES und Primärhepatocyten der Regenbogenforelle nachweisen ließen. Bei 
vergleichbarer Aufkonzentrierung der Extrakte war das östrogene Potential der Probe in den 
Primärhepatocyten jedoch deutlich höher als im YES. Bei den 293-HEK-Zellen zeigten sich 
Unterschiede im Reaktionsverhalten beider Assay-Subtypen (ERα- und ERβ): Beim ERα-
Test, dessen Estrogenrezeptor-Typ dem des YES entspricht, konnten im November 2000 
deutlich höhere Werte nachgewiesen werden, als dies für den ERβ-Test bzw. zu anderen 
Probenahmezeitpunkten der Fall war, an dem das östrogene Potential, bezogen auf die E2-
Äquivalente, deutlich geringer als im YES und in den Primärhepatocyten war und im Bereich 
weniger pM E2-Äquivalente lag.  
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Tab. 3.3. Relative sensitivities of in vitro- and in situ-biotests to detect estrogenic activity in 
environmental water samples  

Site 1 (STP 1) Site 2 (STP 2) Site 3 (Rhine) Investigated testing 
system  Nov 00 Mar 01 Sep 01 Mar 01 May 01 Sep 01 Mar 01 May 01 Sep 01 

In situ-experiments 
(rainbow trout) 

+++ +++ ++ + + ++ - - - 

Primary rainbow 
trout hepatocytes 

+++ +++ + +++ +++ + ++ ++ + 

Yeast estrogen screen +++ +++ +++ +++ +++ +++ ++ -/+ + 

ER luciferase assay          

ERα-type +++ + ++ -/+ + + -/+ - - 

ERβ-type ++ ++ + + ++ +++ -/+ - - 

Chemical analysis 
[ng/L] 

         

Steroidal estrogens  26.6 2.2 3.9 

Fecal- and  
phytosteroids 

1,154 600 250 

Resorcyclic  
lactones 

30 20 b.d.* 

Flavonoids 10 b.d.* b.d.* 
Nov 00: November 2000; Mar 01: March 2001; May 01: May 2001; Sep 01: September 2001; -: no effect; +: little effect; ++: 
moderate effect; +++: strong effect; b.d. below detection limit (* < 10 ng/L). 

 
Für das insgesamt höhere östrogene Potential am Standort 1 während der Untersuchungszeit-
räume im November 2000 und Mai 2001 könnten mehrere Faktoren verantwortlich sein. Der 
Einfluss der Wassertemperatur (15,3 °C im Nov gegenüber 18,3 °C im Mai) auf die biologi-
schen Abbauprozesse scheint hier jedoch keine bedeutende Rolle zu spielen, da bereits in ei-
ner vorherigen Studie keine signifikanten jahreszeitliche Schwankungen in der Konzentration 
an den steroiden Östrogenen E2 und EE2 festgestellt werden konnte (Huang and Sedlak 2001). 
Auch sind die Temperaturunterschiede vom November 2000 und Mai bzw. September 2001 
nicht besonders groß, so dass sich hiermit nur bedingt die niedrigeren Werte im September 
2001 erklären lassen würden. Vielmehr könnte hier der aktuelle Wasserdurchfluss in der 
kommunalen Kläranlage eine weitere wichtigere Rolle spielen: Die geringere biologische 
Abbaurate östrogen wirksamer Substanzen könnte durch den geringfügig höheren Wasser-
durchfluss in der Kläranlage im November (65.474 im Nov bzw. 63.116 m3/Tag im Mai, sie-
he Tab. 2.2) wieder kompensiert worden sein. Die Durchflussrate im September 2001 lag um 
rund 20 % über den Werten vom November und Mai (vgl. Tab 2.2). Auch an der zweiten 
Kläranlage zeigte sich eine deutliche Abhängigkeit der Vitellogenin-mRNA-Expressionsrate 
exponierter Regenbogenforellen gegenüber der aktuellen Durchflussrate, wobei die Maxi-
malwerte dennoch deutlich unter denen des ersten Standortes lagen.  
In den In vitro-Biotests waren die Unterschiede beider Standorte im Vergleich zu den In situ-
Experimenten geringer, dennoch konnte insbesondere beim YES und den Primärhepatocyten 
für den ersten Standort ein höheres östrogenes Potential nachgewiesen werden (Tab. 3.3). 

 59



3. Ergebnisse und Diskussion 

Beim Luciferase-Assay waren Unterschiede im Reaktionsverhalten beider Estrogenrezeptoren 
in Abhängigkeit von dem Standort festzustellen. So konnten beim ERα (mit dem ER des YES 
vergleichbar) für den ersten Standort im Vergleich zu dem zweiten deutlich höhere Indukti-
onsraten festgestellt werden, während beim ERβ beim zweiten Standort höhere Werte gemes-
sen wurden. Bisherige Erkenntnisse belegen, dass sich beide Estrogenrezeptoren sowohl hin-
sichtlich ihrer Verteilung im Gewebe (Couse et al. 1997, Socorro et al. 2000) als auch bezüg-
lich ihrer Wirkungsweise unterscheiden (Kuiper et al. 1998), wodurch sich die Unterschiede 
in den Befunden aus dem Luciferase-Assay erklären lassen. Die Unterschiede im 
Reaktionsverhalten beider Estrogenrezeptor-Typen lassen auf verschiedenartige Wirkungs-
mechanismen der östrogen aktiven Substanzen beider Standorte schließen, welche sich mög-
licherweise außerhalb des analysierten Stoffspektrums (z.B. An- bzw. Abwesenheit von No-
nylphenolen, Bisphenolen, o.ä.) befanden. 
Die Untersuchung des Rheinwassers der Leitung 4 am dritten Standort ergab gegenüber den 
beiden Kläranlagenabläufen eine insgesamt geringere östrogene Aktivität in den Biotests. 
Während bei der In situ-Exposition juveniler Regenbogenforellen nach 15-tägiger Belastung 
keine Effekte auf die Vitellogenin-mRNA-Synthese nachgewiesen werden konnten, zeigte 
sich bei den In vitro-Biotests mit Hefezellen und Primärhepatocyten bei entsprechender Auf-
konzentrierung der untersuchten Wasserproben ein deutliches östrogenes Potential. Auffällig 
waren hier jedoch die z.T. deutlichen Unterschiede im Reaktionsverhalten der beiden Biotests 
(relativ konstante östrogene Aktivität der drei Proben in den Primärhepatocyten gegenüber 
starken Schwankungen in der Aktivität im Yeast Estrogen Screen, vgl. Tab. 3.3). Diese Un-
terschiede lassen sich möglicherweise auf unterschiedliche stoffwechselphysiologische Ei-
genheiten der beiden Zelltypen (Hefezelle – Leberzelle) zurückführen. Insbesondere Aspekte 
der Biotransformation (vgl. Kolanczyk et al. 1999, Lester et al. 1993, Scholz et al. 1998) 
könnten zu höherer östrogener Aktivität in den Primärhepatocyten geführt haben. Im Lucife-
rase-Assay mit 293 HEK-Zellen konnten bei zweifacher Aufkonzentrierung der Wasserpro-
ben vom dritten Standort keine nennenswerten Induktionsraten von ERα und ERβ festgestellt 
werden. Da der Luciferase-Assay jedoch bei beiden Extraktproben der beiden kommunalen 
Kläranlagen im Vergleich zu YES und Primärhepatocyten bereits relativ geringe E2-
Äquivalente aufzeigte, ist hier eine zu geringe Konzentration an östrogen wirksamen Substan-
zen in den Rheinwasserextrakten anzunehmen. 
Vergleicht man die Befunde aus den kombinierten In situ- und In vitro-Biotests der drei Pro-
benstandorte mit den Ergebnissen der chemischen Analyse, so lassen sich diese gut mit den 
Konzentrationen nachgewiesener östrogen aktiver Substanzen korrelieren (Tab. 3.3). So wur-
den am ersten Standort die höchsten Konzentrationen an steroiden Östrogenen (insgesamt 
26,6 ng/L) und Fecal- und Phytosteroiden sowie resorcyclische Lactone und Flavonoide (ins-
gesamt 1,194 µg/L) in einer repräsentativen Wasserprobe nachgewiesen, während am zweiten 
Standort 2,2 ng/L an steroiden Östrogenen und 0,62 µg/L an resorcyclischen Lactonen, Fecal- 
und Phytosteroiden feststellbar waren (Tab. 3.3.). Zwar lag am dritten Standort (Rhein) die 
Konzentration an steroiden Östrogenen mit 3,9 ng/L (E2) über dem Wert der zweiten Kläran-
lage (in dessen Einflussbereich sich die dritte Probestelle befand), jedoch war die gemessene 
Konzentration an Fecal- und Phytosteroiden mit 0,25 µg/L deutlich niedriger.  
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Hinsichtlich der biologischen Wirksamkeit der nachgewiesenen östrogen wirksamen Substan-
zen lässt sich insbesondere bei den exponierten Regenbogenforellen die Induktion der Vitel-
logenin-mRNA nicht zwangsläufig auf die Anwesenheit steroider Östrogene beschränken, da 
bei vergleichbaren Konzentrationen dieser Substanzgruppe (hier E1 bzw. E2) im Auslauf der 
zweiten Kläranlage sowie in der Leitung 4 des Rheins auch hinsichtlich der Fische vergleich-
bare Reaktionen anzunehmen gewesen wären. Möglicherweise spielen hier die gemessenen 
Konzentrationen an Fecal- und Phytosteroiden sowie der resorcyclischen Lactone in den je-
weiligen Wasserproben ebenfalls eine bedeutende Rolle. So werden den Phytoöstrogenen 
östrogene Potentiale zugesprochen, welche um den Faktor 103 –104 schwächer sind, als das 
des natürlichen Östrogens E2, jedoch lassen die gemessenen Konzentrationen im µg/L-
Bereich auf biologisch wirksame Konzentrationen insbesondere im Kläranlagenabwasser 
schließen (Dubé and MacLatchy 2001, Spengler et al. 2001, Stumpf et al. 1996, Tremblay and 
Van der Kraak 1998, 1999). Ob weitere Stoffgruppen wie Alkylphenole und Bisphenole (s.o.) 
an der östrogenen Aktivität der untersuchten Wasserproben beteiligt sind, kann an dieser Stel-
le nicht ausgeschlossen werden. Jedoch zeigten vorangegangene Studien, dass sich die östro-
gene Wirkung insbesondere von Kläranlagenabwässern weitgehend (bis zu 90 %) auf die 
Anwesenheit steroider Östrogene zurückführen lässt (vgl. Desbrow et al. 1998). Bei Wasser-
proben aus Oberflächengewässern ist diese Zuordnung jedoch nicht ohne weiteres möglich 
(vgl. Field and Reed 1996, Hale et al. 2000, Nimrod and Benson 1996, Senthilkumar et al. 
1999, Thomas et al. 2001). 
Grundsätzlich sollte man sowohl bei biologischen als auch bei chemischen Nachweisverfah-
ren zu östrogen wirksamen Substanzen in Umweltproben annehmen, dass die Konzentration 
dieser Substanzen im Vorfluter im Vergleich zum Kläranlagenauslauf aufgrund von Verdün-
nungseffekten abnimmt. Gerade im Bezug auf die zweite Kläranlage und dem sich anschlie-
ßenden Rheinabschnitt (Leitung 4) wäre demnach mit starken Verdünnungen (ca. 5.000 
m3/Tag für Kläranlage gegenüber ca. 1.500 – 2.000 m3/s für Leitung 4 des Rheins bei Worms) 
der östrogen wirksamen Substanzen bis unterhalb der Nachweisgrenze zu erwarten gewesen. 
Dem widersprechen jedoch die vorliegenden Befunde aus den In vitro-Biotests und der che-
mischer Analytik. Es ist daher anzunehmen, dass für die relativ hohen östrogenen Aktivitäten 
bzw. Konzentrationen an östrogen wirksamen Substanzen im Rhein weitere Quellen verant-
wortlich sind, welche weiter stromaufwärts liegen. So befinden sich z.B. eine weitere kom-
munale Kläranlage (mögliche Quelle für steroide Östrogene) etwa 10 km sowie eine papier-
verarbeitende Industrie (mögliche Quelle für Phytoöstrogene) etwa 15 km stromaufwärts von 
der Probenstelle am Rhein. Dies würde jedoch bedeuten, dass unter Berücksichtung der sin-
kenden östrogenen Aktivität im Oberflächengewässer mit zunehmender Entfernung vom Ein-
leiter (vgl. Jürgens et al. 2002) entweder die Abbauraten relativ gering wären bzw. weiter 
stromaufwärts deutlich höhere Konzentrationen an steroiden Östrogenen und Fecal- und Phy-
tosteroiden im Rheinwasser enthalten sein müssten. Auch in vorherigen Studien konnten ste-
roide Östrogene im Rheinwasser im Konzentrationsbereich von wenigen ng/L festgestellt 
werden (E1 bis 2,9; E2 bis 2,9 und EE2 bis 4,3 ng/L; Belfroid et al. 1999, Stumpf et al. 1996). 
Versuche mit männlichen Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss), wie sie in Großbritan-
nien durchgeführt wurden, zeigten, dass sich die östrogenen Einflüsse von Kläranlagen noch 
mehrere km stromabwärts auf die exponierten Fische im Fließgewässer auswirken können 
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(Harries et al. 1996). Allerdings wurden hier Alkylphenole als Ursache für die östrogene Ak-
tivität verantwortlich gemacht (Harries et al. 1996).  
Aufgrund der vorliegenden Befunde findet zwar eine sehr starke Verdünnung des Abwassers 
am Standort 2 mit dem Rheinwasser statt. Es ist jedoch anzunehmen, dass das Rheinwasser 
selbst bereits eine östrogene Fracht trägt, welche sich sowohl chemisch als auch biologisch 
(YES, Primärhepatocyten, 293 ER-Luciferase Assay) nachweisen lässt. Aufgrund der weitaus 
komplexeren Zusammensetzung von Oberflächengewässern wie dem Rhein (vgl. Gülden et 
al. 1997) kann zudem nicht ausgeschlossen werden, dass sich im Rhein ein weitaus größeres 
Spektrum an östrogen wirksamen Substanzen befindet. Dies würde erklären, warum bei den 
In vitro-Biotests (insbesondere YES und Primärhepatocyten) mit unterschiedlichen stoff-
wechselphysiologischen Eigenschaften z.T. deutliche Unterschiede im Reaktionsverhalten 
nach Belastung mit den Rheinwasserextrakten auftraten. Zwar konnten in der vorliegenden 
Studie keine östrogenen Einflüsse des Rheinwassers der Leitung 4 auf die exponierten juveni-
len Regenbogenforellen festgestellt werden, das Vorhandensein steroider Östrogene im ng/L-
Bereich deutet jedoch auf ein umweltrelevantes Gefährdungspotential hin. Es muss hierbei 
beachtet werden, dass während der Expositionszeiträume z.T. deutlich erhöhte Wasserstände 
im Rhein zu verzeichnen waren, während die chemische Analyse zu einem Zeitpunkt mit rela-
tivem Normalwasserstand durchgeführt wurde, so dass durchaus starke Unterschiede in den 
Belastungsgraden existieren können. Weiterhin zeigten In situ-Experimente mit Rotaugen 
(Rutilus rutilus), dass die minimale Abwasserkonzentrationen, welche zu einer Plasma-VTG-
Induktion in den Fische führt, mit zunehmender Expositionszeit (1 gegenüber 4 Monate) von 
37,9 auf 9,4 % gesenkt werden konnte (Rodgers-Gray et al. 2000). Da die Konzentrationen an 
östrogen wirksamen Substanzen im Abwasser zwar kurzfristig schwanken, jedoch über länge-
rer Zeiträume relativ konstant sein sollten, ist demzufolge von niedrigeren Wirkungsschwel-
len östrogen aktiver Substanzen bei längerer Expositionszeit auszugehen. Daher kann auch 
bei wildlebenden Fischpopulationen des Rheins eine hormonelle Beeinflussung durch östro-
gen wirksame Substanzen derzeit nicht ausgeschlossen werden. 
Insbesondere bei kleineren Fließgewässern mit weitaus geringeren Verdünnungsfaktoren des 
Abwassers kommunaler Kläranlagen lassen die im Abwasser gemessenen Konzentrationen an 
steroiden Östrogenen (0,4 bis 220 ng/L für E1, 0,5 bis 19 ng/L für E2, 0,5 bis 7,5 ng/L für EE2, 
Belfroid et al. 1999, Desbrow et al. 1998, Johnson et al. 2000, Rodgers-Gray et al. 2000, Ter-
nes et al. 1999, 2001) auf biologisch wirksame Konzentrationen im Gewässer schließen. So 
gaben Johnson and Sumpter (2001) durchschnittliche Östrogenkonzentrationen von 5 (E1), 1,5 
(E2), 20 (Estriol, E3) bzw. 0,5 ng/L (EE2) im Kläranlagenabwasser an, wobei neben E1 und E2 
insbesondere EE2 besondere Bedeutung hinsichtlich des Einflusses auf die Umwelt zuge-
schrieben wurde, wobei EE2 in vivo wesentlich aktiver als E2 (ca. 12-fach) erscheint (Johnson 
and Sumpter 2001). Estriol wurde hingegen nur geringe ökologische Relevanz zugesprochen. 
Dies zeigt, dass die vorliegenden Befunde aus den Biotests mit den relativ niedrigen gemes-
senen Östrogenkonzentrationen (vgl. Tab. 3.3) durchaus an anderen Standorten aufgrund der 
östrogenen Fracht von Kläranlagenabwässern reproduzierbar sein sollten, und dass die mögli-
che Gefährdung einheimischer Fischpopulationen durch östrogen aktive Substanzen durchaus 
kein lokales Problem darstellt. Gerade im Bezug auf die Abschätzung einer Gefährdung von 
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Fischpopulationen in kleineren Fließgewässern fehlt es bisher an entsprechenden Daten, so 
dass hier noch ein erheblicher Forschungsbedarf besteht. 
Bei der Beurteilung von Fließgewässern hinsichtlich östrogener Substanzen mittels chemi-
scher Analytik muss darüber hinaus möglicherweise ein weitaus größeres Substanzspektrum 
in Betracht gezogen werden, weil noch weitere Substanzen neben den mittlerweile routine-
mäßig erfassten steroiden Östrogenen eine wichtige Rolle spielen. Ansatzweise konnte dies 
bereits durch verschiedene In vitro- und in vivo-Studien mit aquatischen und semiaquatischen 
Organismen nach Belastung mit Pestiziden (Christiansen et al. 2000, Donohoe and Curtis 
1996, Garner et al. 1999, Knudsen and Pottinger 1999, Leblond et al. 2001, Tavera-Mendoza 
et al. 2002, Tyler et al. 2000, Willingham and Crews 1999) sowie Phyto- und Mykoöstroge-
nen (Kuiper et al. 1998, Makarevich et al. 1997, Mäkelä et al. 1995, Mellanen et al. 1996, 
Spengler et al. 2001, Tremblay and Van der Kraak 1999) festgestellt werden. So konnten vie-
le dieser Substanzen in Konzentrationen bis zu wenigen µg/L in Oberflächengewässern 
nachgewiesen werden (Bätscher et al. 1999, Gülden et al. 1997, Senthilkumar et al. 1999). Bei 
den hier untersuchten In vitro-Biotests erwiesen sich insbesondere die Primärhepatocyten der 
Regenbogenforelle aufgrund ihrer stoffwechsel-physiologischen Besonderheiten (Braunbeck 
et al. 1995a, Hauck et al. 1993) in verschiedenen Umweltwasserproben als relativ empfindlich 
gegenüber östrogen wirksamen Substanzen (vgl. Tab. 3.3). Weiterhin zeigte sich hier eine 
gute Korrelation zu den In situ-Befunden, so dass insbesondere Fischprimärhepatocyten einen 
wichtigen Beitrag zur Erfassung östrogener Aktivitäten in Umweltwasserproben und deren 
mögliche Auswirkungen auf Fische leisten können. 
 
 

3.3.8 Ausblick 
 
Anhand verschiedener Biomarker konnte sowohl In vitro als auch In situ gezeigt werden, dass 
selbst Kurzzeitexposition männlicher Regenbogenforellen im Abwasser kommunaler Kläran-
lagen zu hormonellen Störungen führen kann. Selbst im großen Oberflächengewässern wie 
dem Rhein lassen sich sowohl östrogene Gesamtaktivitäten mittels In vitro-Biotests als auch 
östrogen aktive Substanzen mittels chemischer Analyse nachweisen. Es ist daher nicht auszu-
schließen, dass auch im Rhein hormonelle Einflüsse auf Fische bei lebenslanger Exposition 
auftreten können. Im übertragenen Sinne sind insbesondere Fische in kleineren Fließgewäs-
sern, in welche Abwässer kommunaler Kläranlagen eingeleitet werden, möglicherweise ex-
tremen hormonellen Einflüssen durch östrogen aktive Substanzen ausgesetzt. Hierzu sind al-
lerdings weitere Studien notwendig, um ein genaueres Bild über die östrogene Belastung von 
einheimischen Fischen durch östrogen aktive Substanzen aus kommunalen Kläranlagen zu 
erhalten. Ferner wurden in der gegenwärtigen Studie lediglich Biomarker zum Nachweis 
östrogener Aktivität in den Wasserproben verwendet. Daher wäre eine weiterführende Studie 
zur Relevanz solcher Biomarker insbesondere auf Fische und deren Reproduktionsvermögen 
notwendig. 
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3.4  Effekte von 17α-Ethinylestradiol im Gonadal Recrudescence Assay 
 mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) 
 
 

Zusammenfassung 
Mit Blick auf die Entwicklung und Validierung eines praktikablen und kostengünstigen In 
vivo-Testsystem zur Erfassung von hormonellen Störungen (speziell durch sogenannte Um-
weltöstrogene) wurden die Effekte von 17α-Ethinylestradiol im Gonadal Recrudescence As-
say mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) untersucht. Geschlechtsreife männliche 
und weibliche Dickkopfelritzen wurden zunächst bei 15 °C und einem Tag:Nacht-Rhythmus 
von 8:16 h gehältert, bevor sie bei 25 °C und einem Tag:Nacht-Rhythmus von 16:8 h im Go-
nadal Recrudescence Assay mit verschiedenen Konzentrationen des synthetischen Östrogens 
17α-Ethinylestradiol (0, 0,1, 1, 3, 10, 100 ng/L EE2) belastet wurden. Nach dreiwöchiger Be-
lastung wurden Effekte auf Plasmavitellogenin (VTG), sekundäre Geschlechtsmerkmale, Go-
nadenwachstum (gonadosomatischer Index, GSI) und Konditionsfaktor untersucht. Zusätzlich 
wurden Effekte auf Leber- und Gonadengewebe mit Hilfe von Licht- und Elektronenmikro-
skopie untersucht. Für Reproduktionsanalysen (Eiproduktion, Befruchtungsrate) wurden die 
zuvor exponierten Dickkopfelritzen für weitere drei Wochen in sauberem Wasser gehalten. 
Die Exposition gegenüber EE2 resultierte in einer signifikanten Abnahme des Gonadenwachs-
tums (GSI), des Konditionsfaktors, sowie der Gelegezahl und ihrer Befruchtungsrate ab Kon-
zentrationen von 10 und 100 ng/L EE2. Bei den Weibchen konnte eine Reduktion des 
parenchymatischen Gewebes in den Ovarien sowie ultrastrukturelle Veränderungen in der 
Leber ab einer EE2-Konzentration von ≥ 3 ng/L festgestellt werden. Die niedrigste effektive 
Konzentration (LOEC – lowest observed effective concentration) für Plasmavitellogenin-
Induktion in beiden Geschlechtern sowie für ultrastrukturelle Veränderungen in den Hoden 
und der Leber von Männchen lag bei 1 ng/L EE2. Zudem konnte ein signifikanter Anstieg in 
der durchschnittlichen Eizahl/Paar nach Belastung mit 0,1 und 1 ng/L EE2 beobachtet werden. 
Parallel hierzu konnte bei 0,1 und 1 ng/L EE2 eine tendenzielle Zunahme der Primärfollikel in 
den Ovarien beobachtet werden. Bei höheren EE2-Konzentrationen zeigte sich jedoch eine 
dosisabhängige Abnahme in der durchschnittlichen Anzahl der Eier/Paar.  

 
 

3.4.1 Einleitung 
 
Mit Blick auf die Entwicklung und Validierung eines praktikablen und kostengünstigen In 
vivo-Testsystem zur Erfassung von hormonellen Störungen in Fischen (speziell durch soge-
nannte Umweltöstrogene) wurden die Effekte von 17α-Ethinylestradiol im Gonadal Recru-
descence Assay mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) untersucht.  
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3.4.2 Konditionsfaktor und Gonadenwachstum  
 
Nach dreiwöchiger Exposition konnte weder in den Kontrollen noch nach Belastung mit 0,1, 
1, 3 und 10 ng/L 17α-Ethinylestradiol (EE2) ein signifikanter Unterschied im Konditionsfak-
tor der Weibchen festgestellt werden (Fig. 3.22). Bei einer Konzentration von 100 ng/L EE2 
zeigte sich jedoch ein negativer Effekt auf die Kondition der Weibchen. In Männchen konnte 
ein signifikanter Rückgang im Konditionsfaktor nach dreiwöchiger Belastung mit ≥ 10 ng/L 
EE2 festgestellt werden (R2 = 0,9974; p < 0,05; Fig. 3.22). 
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Fig. 3.22. Condition factor (CF) of male and female fathead minnow after exposure to 17α-
ethinylestradiol (EE2) in the gonadal recrudescence assay. At EE2 concentrations ≥ 10 ng/L (R2 = 
0.9974), the condition factor in males decreased, whereas in females, the CF was only reduced at 100 
ng/L EE2. Numbers of fish are given in brackets. DMSO – 0.01 % DMSO. *p < 0.05 from solvent 
control (one way ANOVA, Dunn´s post-hoc test).  

 
Bei den Weibchen konnte eine Hemmung des Gonadenwachstums (reduzierter gonadosoma-
tischer Index, GSI) nach Belastung mit 100 ng/L EE2 beobachtet werden; der GSI lag hier bei 
nur noch ca. 20 % im Vergleich zu den Kontrollen (Fig. 3.23). Bei den Männchen konnten 
negative Einflüsse von EE2 auf das Gonadenwachstum ab einer Konzentration von 10 ng/L 
EE2 festgestellt werden: Der GSI lag bei den Männchen, welche mit 10 und 100 ng/L EE2 
belastet wurden bei lediglich 33 %, im Vergleich zu den Kontrollen (Fig. 3.23; R2 = 0,8583, p 
< 0,05). 
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Fig. 3.23. Gonadosomatic index (GSI) of male and fem
ethinylestradiol (EE2) in the gonadal recrudescence assay
males was decreased (R2 = 0.8583), whereas in females 
ng/L EE2. Numbers of fish are given in brackets. DMS
control (one way ANOVA, Dunn´s post-hoc test). 

 
 

3.4.3 Sekundäre Geschlechtsmerkmale 
 
In der vorliegenden Studie mit EE2 traten Tuberkel
exponierter Fische auf. Innerhalb der Wasser- und L
nifikanten Unterschiede in der Anzahl der Tuberkel
zen festgestellt werden. In Männchen, welche mit 0
eine tendenzielle Reduktion der Tuberkelzahl, welch
Im Gegensatz hierzu zeigten Männchen, welche m
wurden, eine dosisabhängige Reduktion der Tuberk
Belastung mit 3 ng/L EE2, lag die Tuberkelzahl bei
trollen. In der höchsten Schadstoffkonzentration ko
fen der männlichen Dickkopfelritzen beobachtet we
der Männchen, welche unter Winterbedingungen ge
kel feststellbar sind. 

 66
17α-Ethinylestradiol [ng/L

 

ale fathead minnow after exposure to 17α-
. At EE2 concentrations ≥ 10 ng/L, the GSI in 
a reduced GSI could only be observed at 100 
O – 0.01 % DMSO. *p < 0.05 from solvent 

 ausschließlich im männlichen Geschlecht 
ösungsmittelkontrolle konnten keine sig-

 auf dem Kopf männlicher Dickkopfelrit-
,1 ng/L EE2 belastet wurden, zeigte sich 
e jedoch nicht signifikant war (Fig. 3.24). 

it EE2-Konzentrationen ≥ 1 ng/L belastet 
elzahl (R2 = 0,9811, p < 0,05). Bei einer 

 50 % und bei 10 ng/L bei 10 % der Kon-
nnten keine Tuberkel mehr auf dem Köp-
rden. Dieser Befund deckt sich mit denen 
halten wurden, wo ebenfalls keine Tuber-



3. Ergebnisse und Diskussion 

(10)
(7)

(5)

(7)*

(7)*

(12)*

(6)*
0

3

6

9

12

15

18

Water DMSO 0.1 1 3 10 100

17α-Ethinylestradiol [ng/L]
 

Am
ou

nt
 o

f t
ub

er
cl

es
 p

er
 m

al
e

Am
ou

nt
 o

f t
ub

er
cl

es
 p

er
 m

al
e 

Fig. 3.24. Number of tubercles per male fathead minnow after exposure to 17α-ethinylestradiol (EE2) 
in the gonadal recrudescence assay. At > 1 ng/L EE2 concentrations, there was a dose-dependent de-
crease in the number of tubercles (R2 = 0.9811). At 100 ng/L EE2, there were no tubercles on male 
fathead minnow heads. Numbers of fish are given in brackets. DMSO – 0.01 % DMSO. *p < 0.05 
from solvent control (one way ANOVA, Dunn´s post-hoc test). 

 
 

3.4.4 Plasmavitellogenin 
 
In beiden Geschlechtern führte die Belastung mit EE2 zu einem dosisabhängigen Anstieg des 
Plasmavitellogenin-Gehaltes ab ≥ 1 ng/L (Männchen: R2 = 0,9596; Weibchen: R2 = 0,9619, p 
< 0,05; Fig. 3.25). In der Wasser- und Lösungsmittelkontrolle sowie in den Männchen, wel-
che mit ≥ 0,1 ng/L EE2 belastet wurden, lagen die Plasma-VTG-Konzentrationen unter 160 
ng/ml. Im Gegensatz hierzu zeigte sich in den Männchen, welche mit > 0,1 ng/L EE2 belastet 
wurden ein dosisabhängiger Anstieg des Plasmavitellogenins von 1.155 bei 1 ng/ml auf 
77.500 ng/ml bei 100 ng/L EE2. Die Weibchen der Kontrollgruppen (Wasser, Lösungsmittel) 
sowie der niedrigsten EE2-Konzentration wiesen Plasmavitellogenin-Gehalte von etwa 10.000 
ng/ml auf. Im Konzentrationsbereich von 1 bis 100 ng/L EE2 konnte ähnlich wie bei den 
Männchen ein dosisabhängiger Anstieg von Vitellogenin festgestellt werden, welcher über 
den normalen Blutwerten lag. Bei einer Belastung von 100 ng/L EE2 lag die Plasmavitelloge-
nin-Konzentration in den Weibchen bei mehr als 330.000 ng/ml (Fig. 3.25). 
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Fig. 3.25. Plasma vitellogenin concentrations in male an
17α-ethinylestradiol (EE2) in the gonadal recrudescenc
dependent increase in plasma vitellogenin concentration 
males: R2 = 0.9596; females: R2 = 0.9619). Numbers of 
DMSO. *p < 0.05 from solvent control (one way ANOVA

 
 

3.4.5 Eiproduktion und Befruchtungsrate 
 
Nach Abschluss der dreiwöchigen Schadstoffexpositi
wurden Eiproduktion und Befruchtungsrate in den 
weitere drei Wochen hinweg in sogenannten Fortpf
und Weibchen untersucht. In den höchsten beiden 
ng/L EE2) wurden drei weitere Paare für Reprodukti
Befunde bezüglich des Reproduktionserfolges zu bek
In den Gruppen der Wasser- und Lösungsmittelkontr
Eier/Paar unter 150. In den EE2-Konzentrationen von
giger Anstieg in der durchschnittlichen Eizahl/Paar fe
Fig. 3.26). Bei höheren EE2-Konzentrationen (> 1 ng
der mittleren Eizahl/Paar auf unter 100 bei 10 ng/L bz
p < 0,05). 
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Fig. 3.26. Mean number of spawned eggs/pair in fathe
exposure to 17α-ethinylestradiol in the gonadal recrude
dependent increase in the mean number of spawned 
whereas at higher EE2 concentrations a dose-dependent d
of spawning acts are given in brackets. DMSO – 0.01 %
way ANOVA, Dunn´s post-hoc test). 

 
Die Befruchtungsrate variierte in Abhängigkeit vo
Lösungsmittelkontrolle sowie in der 1 ng/L EE2-Gr
% (Fig. 3.27). In den Gruppen, welche mit 0,1 und
fruchtungsrate noch über 84 %. Im Gegensatz hierz
EE2 belastet wurden, eine Befruchtungsrate von e
konnte in keinem der Fische eine Reproduktion fe
Fig. 3.27). 
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Fig. 3.27. Fertilisation rate of eggs laid by fathead mi
(EE2) in the gonadal recrudescence assay. Fertilisation ra
up to EE2 concentrations of 3 ng/L was between 85 % an
100 ng/L EE2, fertilisation rate was reduced to 30 % and
spawning acts are given in brackets. DMSO – 0.01 % DM
ANOVA, Dunn´s post-hoc test). 

 
 

3.4.6 Histopathologie der Gonaden  
 
Lichtmikroskopische Untersuchungen der Gonad
 
Anhand histologischer Untersuchungen der Ovarie
konnten alle Stadien der Oocytenentwicklung (prim
Follikel) bei allen Schadstoffkonzentrationen festge
ng/L EE2 konnte ein leichter Anstieg in der Anzahl 
Lösungsmittelkontrolle auf 69 ± 5,8 % in der 1 ng/
höheren Konzentrationen zeigte sich hingegen keine
tiven Häufigkeit der verschiedenen Follikelstadien
EE2-Konzentration festgestellt werden. Jedoch konn
und 10 ng/L EE2 eine dosisabhängige Reduktion in 
bes festgestellt werden. Bei 100 ng/L konnten diese
den (Figs. 3.29a, b). 
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Fig. 3.28. Proportion of developing oocytes at the differe
fathead minnow after exposure to 17α-ethinylestradiol in
1 ng/L EE2, a slight increase in the abundance of prima
concentrations, however, no dose-dependent change in
stages was be observed. Atretic follicles were not obs
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Fig. 3.29. Ovaries of female fathead minnow after treat
with haematoxylin/eosin. Control ovaries (water, solvent
opment (PF – primary follicle; TF – tertiary follicle) and 
x 100 (a). After exposure to 100 ng/L EE2, ovaries sim
development (PF – primary follicle; SF – secondary foll
trast to controls, parenchymatic areas were not observed,
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Fig. 3.30. Light micros-
copy of testes from fat-
head minnow after a 
three week exposure to 
17α-ethinylestradiol 
(EE2) in the gonadal 
recrudescence assay. In 
testes of water and sol-
vent controls, seminifer-
ous tubules were filled 
with fertile sperm, 
(arrowheads, a). At 10 
and 100 ng/L EE2, only 
primary and secondary 
spermatogonia could be 
observed, and no more 
fertile sperm were pre-
sent in the seminiferous 
tubules (arrowheads, b 
and c). SP1 – primary 
spermatogonia, SP2 –
secondary spermato-
gonia. a: x 200, b: x 400, 
c: x 400. 
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In den Hoden der Kontrollmännchen (Wasser, Lösungsmittel) sowie in den EE2-
Konzentrationen bis 3 ng/L waren die Samenkanälchen dicht mit reifen Spermien gefüllt (Fig. 
3.30a). Bei dieser Untersuchungsmethode konnten jedoch keine degenerative Spermien fest-
gestellt werden. Im Gegensatz hierzu konnten im Lichtmikroskop bei 10 und 100 ng/L EE2 
keine reifen Spermien mehr festgestellt werden (Fig. 3.30a, b). Bei diesen Konzentrationen 
ließen sich nur noch primäre und sekundäre Spermatogonien nachweisen. 
 
 
Ultrastrukturelle Untersuchungen der Hoden 
 
Anhand elektronenmikroskopischer Untersuchungen der Hoden von Wasser- und Lösungs-
mittelkontrolle konnte eine aktiven Spermatogenese sowie große Mengen an reifen Spermien 
festgestellt werden (Fig. 3.31a). Weiterhin konnten weder nekrotische oder inkorporierte 
Spermien in der Wasser- und Lösungsmittelkontrolle sowie in der niedrigsten EE2-
Konzentration nachgewiesen werden. Während in den lichtmikroskopischen Untersuchungen 
des Hoden nach Belastung der Fische mit 0,1, 1 und 3 ng/L EE2 keine strukturellen Verände-
rungen festgestellt werden konnten, zeigten die elektronenmikroskopischen Untersuchungen 
vereinzelte nekrotische Spermatogonien in der 1 ng/L EE2-Gruppe (Fig. 3.31b). 
In Männchen, welche mit 10 ng/L EE2 belastet wurden, konnten nur noch einige wenige 
Spermien in den Hoden festgestellt werden, wovon die meisten bereits in Sertolizellen inkor-
poriert waren (Fig. 3.31c). Bei Belastung mit 100 ng/L EE2 konnten nur noch primäre und 
sekundäre Spermatogonien in den Hoden nachgewiesen werden (Fig. 3.31d). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figs 3.31. Ultrastructural changes in testes of male fathead minnow after treatment with 17α-
ethinylestradiol (EE2) in the gonadal recrudescence assay. In testes of control fish (water, solvent), 
sperm were present at various stages in development (SP1 – primary spermatogonia; SP2 secondary 
spermatogonia; SC – spermatocytes) with large amounts of mature sperm (SP) x 2,300 (a). After ex-
posure to only 1 ng/L EE2, necrotic spermatogonia (arrowheads) could be observed, x 4,300 (b). At 10 
ng/L EE2, few mature sperm were detected, most of which were incorporated into Sertoli cells, x2,700 
(c). At the highest EE2 concentration (100 ng/L EE2), no mature sperm were apparent, i.e., only sper-
matogonia (predominantly primary spermatogonia, arrowheads) were visible, x 3,000 (d). 
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3.4.7 Histopathologische Untersuchungen der Leber 

 
Lichtmikroskopie 
 
In der Leber weiblicher Dickkopfelritzen von Wasser- und Lösungsmittelkontrolle sowie nach 
Belastung mit 0,1 und 1 ng/L EE2 konnten große Mengen an Glykogenfeldern festgestellt 
werden (Fig. 3.32a). Bei 3 ng/L EE2 kam es zu einer Abnahme des Glykogens, und bei 10 
ng/L EE2 konnte im Lichtmikroskop kein Glykogen mehr festgestellt werden (Fig. 3.32b). 
Hingegen konnten keine Veränderung im Lipidgehalt der Zellen bei allen EE2-
Konzentrationen nachgewiesen werden. 
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,  

Fig. 3.32. Light micros-
copy of liver from fe-
male fathead minnow 
after exposure to 17α-
ethinylestradiol (EE2) in 
the gonadal recrudes-
cence assay. In the con-
trol (water, solvent) 
large amount of glyco-
gen fields (dark areas, 
arrowheads) could be 
observed, x 200 (a). At 
100 ng/L EE2, no more 
glycogen was detect-
able, x 200 (b). 
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Fig. 3.33. Light microscopy of liver from male 
fathead minnow after exposure to 17α-
ethinylestradiol (EE2) in the gonadal recrudes-
cence assay. In liver from control fish (water, 
solvent) large amount of dispersed glycogen 
(arrowheads) and lipid (white spots) could be 
observed, x 200 (a). At 3 ng/L EE2, the 
amounts of glycogen (arrowhead) and lipid 
were reduced, x 200 (b), and, at 100 ng/L EE2, 
no more glycogen and lipid could be detected, 
x 200 (c). 

 

 
 
 
 
 

 
In der Leber männlicher Dickkopfelritzen zeigten sich große Mengen an Glykogen und Lipid 
in den Wasser- und Lösungsmittelkontrollen sowie nach Belastung mit 0,1 und 1 ng/L EE2 
(Fig. 3.33a). Bei 3 ng/L EE2 konnte eine Abnahme von Glykogen und Lipid in der Leber 
männlicher Fische festgestellt werden (Fig. 3.33b), und bei 100 ng/L EE2 war keine Glykogen 
und Lipid im Lichtmikroskop mehr nachweisbar (Fig. 3.33c). Es konnten jedoch im Licht-
mikroskop keine Veränderungen in der Menge des rauen endoplasmatischen Retikulums oder 
sonstige ultrastrukturelle Veränderungen in der Leber festgestellt werden. 
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Table 3.4. Semiquantitative analysis of ultrastructural changes in the liver of female fathead 
minnow after 3 weeks of exposure to 17α-ethinylestradiol in the gonadal recrudescence assay 
   17α-Ethinylestradiol [ng/L] 

Exposure Water DMSO 0.1 1 3 10 100 

Nucleus        

Deformation of nuclear envelope - - - - - - + 

Increase of heterochromatin ± ± ± ± + + + 

Deformation of nuclei - - - - - - - 

Mitochondria        

Increased heterogeneity ± ± ± ± ± ± + 

Disintegration of cristae - - - - - - + 

Routh endoplasmatic reticulum        

Overall amount +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ 

Formation of stacks +++ +++ +++ +++ +++ +++ +++ 

Smooth endoplasmatic reticulum        

Overall amount ± ± ± ± ± + ++ 

Golgi fields        

Overall amount ± ± ± ± ± ± + 

Lysosomes        

Overall amount ± ± ± ± ± + ++ 

Myelinic bodies ± ± ± ± ± ± + 

Peroxisomes        

Overall amount ± ± ± ± ± ± ± 

Formation of clusters - - - - - - - 

Lipid        

Overall amount ++ ++ ++ ++ ± ± ± 

Glycogen        

Overall amount +++ +++ +++ ++ + + + 

Glycogen fields ++ ++ ++ ++ + + + 

Macrophages ± ± ± ± ± ± ± 
-: absent; ±: weakly developed; +: moderately developed; ++: strongly developed; +++: very strongly developed 
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Table 3.5. Semiquantitative analysis of ultrastructural changes in the liver of male fathead 
minnow after 3 weeks of exposure to 17α-ethinylestradiol in the gonadal recrudescence assay 
   17α-Ethinylestradiol [ng/L] 

Exposure Water DMSO 0.1 1 3 10 100 

Nucleus        

Deformation of nuclear envelope - - - - - - - 

Increase of heterochromatin ± ± ± ± + ++ ++ 

Deformation of nuclei - - - + + + ++ 

Mitochondria        

Increased heterogeneity ± ± ± + + + + 

Disintegration of cristae - - - + + + ++ 

Routh endoplasmatic reticulum        

Overall amount + + + ++ ++ +++ +++ 

Formation of stacks + + + ++ ++ +++ +++ 

Smooth endoplasmatic reticulum        

Overall amount ± ± ± ± ± ± ± 

Golgi fields        

Overall amount ++ ++ + + + + + 

Lysosomes        

Overall amount ± ± ± ± + ++ ++ 

Myelinic bodies ± ± ± ± + ++ ++ 

Peroxisomes        

Overall amount ± ± ± ± + ++ ++ 

Formation of clusters - - - - - + + 

Lipid        

Overall amount ++ ++ ++ + ± ± ± 

Glycogen        

Overall amount ++ ++ ++ ++ ++ ++ + 

Glycogen fields + + + + + ++ + 

Macrophages ± ± ± ± ± ± ++ 
-: absent; ±: weakly developed; +: moderately developed; ++: strongly developed; +++: very strongly developed 
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Fig. 3.34. Ultrastruc-
tural changes in livers 
from female fathead 
minnow after exposure 
to 17α-ethinylestradiol 
(EE2) in the gonadal 
recrudescence assay. 
Livers of female fat-
head minnow con-
tained large amounts 
of glycogen fields (G) 
and RER, x 2,300 (a). 
After exposure to 3 
ng/L EE2, glycogen 
fields (arrowhead) and 
lipid were markedly 
reduced in female liver 
cells, x 5,500 (b). 
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Fig. 3.35. Ultrastruc-
tural changes in livers 
from male fathead 
minnow after exposure 
to 17α-ethinylestradiol 
(EE2) in the gonadal 
recrudescence assay. 
Livers from solvent 
control males dis-
played very low 
amounts of rough en-
doplasmic reticulum 
(RER, arrowheads), 
but considerable 
amounts of dispersed 
glycogen (G) as well 
as lipid, x 7,000 (a). 
After exposure to 100 
ng/L EE2, large glyco-
gen fields (arrow-
heads) and widely 
distributed areas of 
RER were seen in 
male liver cells, x 
3,000 (b).  
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Elektronenmikroskopie 
 
Während der natürlichen Vitellogenese besitzen weibliche Dickkopfelritzen große Mengen an 
rauem endoplasmatischen Retikulum, ausgedehnte Areale von Glykogenfeldern und große 
Lipidreserven (Fig. 3.34a, Table 3.4). Ultrastrukturelle Veränderungen in der weiblichen Le-
ber als Konsequenz der EE2-Belastung umfassten einen leichten Anstieg des Heterochroma-
tins sowie eine Abnahme im Lipid- und Glykogengehalt der Zellen ein (Nachweisbar ab EE -
Konzentrationen ≥ 3 ng/L, Fig. 3.34b). Bei 10 ng/L EE2 war zudem der Gehalt an glattem 
endoplasmatischen Retikulum erhöht. Im Gegensatz zu der Leber männlicher Dickkopfelrit-
zen zeigte sich kein Anstieg der Makrophagenzahl in der höchsten EE2-Belastung. Weiterhin 
war die Anzahl der Myelinkörper bei höheren EE2-Konzentrationen erhöht und die Mito-
chondrien wiesen eine erhöhte Heterogenität sowie eine Auflösung der Cristae auf (Tab. 3.4). 

2

Elektronenmikroskopische Untersuchungen der Leber männlicher Dickkopfelritzen zeigten 
verschiedene ultrastrukturelle Veränderungen nach Belastung mit ≥ 1 ng/L EE2 auf (Tab. 3.5). 
Während die Lebern der Wasser- und Lösungsmittelkontrolle sowie der niedrigsten EE2-
Belastung sehr geringe Mengen an rauem endoplasmatischem Retikulum (RER) aufwiesen, 
konnte bei höheren EE2-Konzentrationen ein dosisabhängiger Anstieg im RER-Gehalt festge-
stellt werden (Fig. 3.35). Die Veränderungen in den Mitochondrien glichen denen der Weib-
chen. Bei 100 ng/L EE2 konnten größere Mengen an Makrophagen zwischen den Leberzellen 
festgestellt werden. 
 
 

3.4.8 Diskussion 
 
Die Entwicklung eines empfindlichen und kostengünstigen In vivo-Screeningtests mit Fischen 
zum Nachweis von hormonaktiven Chemikalien, sowohl natürlicher als auch anthropogener 
Herkunft, ist eine unerlässliche Voraussetzung zur Risikoabschätzung. Mit diesem Hinter-
grundgedanken wurde das synthetische Östrogen 17α-Ethinylestradiol (EE2), welches in 
Kontrazeptiva weit verbreitet ist, in der gegenwärtigen Studie ausgewählt, um den Gonadal 
Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze zum Nachweis hormoneller Störungen durch 
Östrogene zu etablieren und bewerten. 
Im Bezug auf die untersuchten Endpunkte konnte gezeigt werden, dass der Gonadal Recru-
descence Assay sehr empfindlich gegenüber östrogenen Effekten von EE2 ist. Mit Ausnahme 
der optionalen Messung der Plasmakonzentrationen der Sexualhormone wurden alle von der 
EDSTAC vorgeschlagenen Endpunkte in dieser Studie berücksichtigt. 
Die empfindlichsten Endpunkte waren die Anzahl der Tuberkel bei den Männchen, Plasma-
vitellogenin in beiden Geschlechtern sowie ultrastrukturelle Veränderungen in Leber und Ho-
den der Männchen (Table 3.6). Die Anzahl der Tuberkel auf den Köpfen männlicher Dick-
kopfelritzen war mit der ansteigenden EE2-Konzentration (≥ 1 ng/L) negativ korreliert. Ver-
gleichbare Ergebnisse zeigten die Studien in Dickkopfelritzen nach Belastung mit 1 ng/L 17β-
Estradiol (Atrophie der Tuberkel; Miles-Richardson et al. 1999a) sowie mit 100 µg/L 4-
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Nonylphenol (geringer Grad an Tuberkelatrophie, Harries et al. 2000) nach einer Belastungs-
zeit von 14 bzw. 21 Tagen. Die Anzahl der Tuberkel in Männchen ist aufgrund ihrer leichten 
und schnellen Messbarkeit möglicherweise ein hilfreiches Merkmal, um östrogene Effekte 
verschiedener potentieller Xenoöstrogene nachzuweisen. 
 
Table 3.6. Lowest observed effective concentrations (LOEC) for the biological endpoints 
measured in male and female fathead minnow after a three weeks´ exposure to 17α-
ethinylestradiol in the gonadal recrudescence assay 
 LOECs of 17α-ethinylestradiol [ng/L] 

Investigated endpoints Males Females 

Condition factor 100 100 

Gonadosomatic index 10 100 

Plasma vitellogenin 1 1 

Testes (histology) 10 - 

Testes (ultrastructure) 1 - 

Liver (histology) 3 3 

Liver (ultrastructure) 1 3 

Amount of tubercles 1 - 

Fertilisation rate 10 - 

Mean number of spawned eggs/pair  - 0.1 

 
Die durchschnittliche Plasmavitellogenin-Konzentration bei Männchen in der Wasser- und 
Lösungsmittelkontrolle, sowie der 0,1 ng/L EE2-Belastung lag bei etwa 100 ng/ml, während 
sie in den entsprechenden Belastung der Weibchen bei etwa 10.000 ng/ml lag. In beiden Ge-
schlechtern konnte ein dosisabhängiger Anstieg des Plasma-VTG-Gehaltes nach drei Wochen 
Belastung mit 1 ng/L EE2 festgestellt werden (Table 3.4). In der höchsten Belastung (100 
ng/L EE2), lagen der Plasma-VTG-Konzentrationen in den Männchen bei etwa 77.000 ng/ml 
und bei den Weibchen bei über 330.000 ng/ml. Ergebnisse einer vergleichbaren Studie mit 
juvenilen Dickkopfelritzen (gemischte Geschlechter) wiesen erhöhte Plasma-VTG-Gehalte 
nach dreiwöchiger Belastung mit 5 ng/L EE2 auf (nominelle Konzentration; Panter et al. 
2001). Eine dreiwöchige Belastung männlicher Dickkopfelritzen mit 100 ng/L des natürlichen 
Östrogens 17β-Estradiol (E2, Panter et al. 1998) induzierte Plasma-VTG-Konzentrationen, 
welche mit denen der Männchen vergleichbar waren, die in der vorliegenden Studie mit 100 
ng/L EE2 belastet worden waren. Eine vergleichbare Belastung der Fische mit ≤ 32 ng/L E2 
führte jedoch im Vergleich zur Kontrolle zu keinem Anstieg des Plasma-VTG-Gehaltes 
(Panter et al. 1998). In einem Full Life Cycle mit EE2 belasteten Dickkopfelritzen konnten 
erhöhte Plasma-VTG-Gehalte in Männchen ab einer Konzentration von ≥ 4 ng/L EE2 beo-
bachtet werden (Länge et al. 2001). Studien mit dem Japanischen Reiskärpfling sowie mit 
dem Zebrabärbling wiesen erhöhte VTG-mRNA-Gehalte ab ≥ 85 ng/L bzw. ≥ 2,5 ng/L EE2 
nach dreiwöchiger Belastung auf (Islinger et al. 2002a, b). 
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Elektronenmikroskopische Untersuchungen der Leber weiblicher Fische zeigten eine Reduk-
tion der zellulären Energiereserven wie Glykogenfelder und Lipid an, welche mit den erhöh-
ten Plasma-VTG-Konzentrationen korreliert werden konnten. Ähnliche Befunde konnten in 
Zebrabärblingen nach Belastung mit E2 festgestellt werden: Der Glykogengehalt war ernied-
rigt, jedoch war, im Gegensatz zur vorliegenden Studie, der Lipidgehalt erhöht (Peute et al. 
1985). Der Abfall im Glykogengehalt der Leber der Zebrabärblinge konnte ebenfalls mit der 
Vitellogeninsynthese korreliert werden (Peute et al. 1978). In den Lebern der Männchen zeig-
ten sich nach Belastung mit ≥ 1 ng/L EE2 erhöhte Mengen an rauem endoplasmatischem Re-
tikulum (RER), und auch hier war dies mit den ansteigenden Plasma-VTG-Konzentrationen 
korreliert. Diese Ergebnisse zeigen, dass ultrastrukturelle Veränderungen in der Leber ein 
nützliches Werkzeug zur Erfassung östrogener Effekte, insbesondere in Männchen, darstellen 
können. 
Ultrastrukturelle Untersuchungen der Hoden zeigten hormonelle Störungen ab 1 ng/L EE2. 
Verschiedene Stadien der Degeneration konnte mit Hilfe ultrastruktureller Untersuchungsme-
thoden auch in Hoden von geschlechtsreifen Dickkopfelritzen festgestellt werden, welche mit 
0,5 nM E2 belastet wurden (Miles-Richardson et al. 1999a). In der gegenwärtigen Studie 
konnten keine Zwittergonaden (Ovotestes) nachgewiesen werden, wie sie jedoch in verschie-
denen Langzeitstudien (ab befruchtetem Eistadium) mit Dickkopfelritzen und Reiskärpfling 
(Gray 1999, Gray and Metcalfe 1997, Länge et al. 2001, Metcalfe et al. 2001) festgestellt wer-
den konnten. In diesen Studien konnten Zwittergonaden in Dickkopfelritzen nach 305-tägiger 
Belastung mit 4 ng/L EE2 (Länge et al. 2001) sowie im Reiskärpfling nach 100-tägiger 
Belastung mit 0,1 ng/L EE2 (Metcalfe et al. 2001) bzw. 300-tägiger Belastung mit 100 µg/L 
Octylphenol (Gray 1999) und 50 µg/L p-Nonylphenol (Gray and Metcalfe 1997) gezeigt wer-
den. Das Fehlen von Zwittergonaden in der gegenwärtigen Studie mit Dickkopfelritzen könn-
te an der relativ kurzen Belastungszeit adulter Dickkopfelritzen im Gonadal Recrudescence 
Assay begründet sein. Möglicherweise treten Zwittergonaden nur nach Belastung bestimmter 
Lebensstadien (z.B. Frühentwicklung) auf. 
Aufgrund ihrer hohen Empfindlichkeit gegenüber EE2 können die Anzahl der Tuberkel, der 
Plasma-VTG-Gehalt sowie die Ultrastruktur von Leber und Hoden als Biomarker zum Nach-
weis östrogener Effekte in der Dickkopfelritze angesehen werden. Während die Ermittlung 
der Tuberkelzahl und des Plasma-VTG-Gehaltes einen relativ schnellen Nachweis einer Be-
lastung mit hormonaktiven Substanzen darstellt, können ultrastrukturelle Untersuchungen von 
Leber und Hoden möglicherweise einen genaueren Einblick in die Mechanismen der hormo-
nellen Fehlstörung von EE2 (z.B. Blockierung der Spermienproduktion) und anderen mögli-
chen Xenoöstrogenen geben. 
Die bisher diskutierten Endpunkte sind somit Biomarker für die Belastung mit EE2, aber nicht 
notwendigerweise Anzeichen für nachteilige Effekte bei der Reproduktion. Weitaus mehr 
relevant für populationsbezogene Effekte von hormonaktiven Substanzen stellen Reproduk-
tionserfolg und Befruchtungsrate der Eier dar. Es scheint, als ob EE2 (0,1 und 1 ng/L) im Rec-
rudescence Assay zunächst einen stimulierenden Effekt auf das Reproduktionsvermögen der 
weiblichen Dickkopfelritzen hat. Dies wird zudem durch den leichten Anstieg in der Anzahl 
der sich entwickelnden Primärfollikel der Ovarien nach 0,1 und 1 ng/L EE2-Belastung ge-

 84



3. Ergebnisse und Diskussion 

stützt. Im Gegensatz hierzu, konnte bei höheren EE2-Konzentrationen ein Abfall in der durch-
schnittlichen Gelegegröße festgestellt werden. Während bei niedrigeren EE2-Konzentrationen 
(0,1 – 1 ng/L) das Ablaichen der Weibchen stimuliert wurde, wurde das Ablaichen ab ≥ 3 
ng/L durch EE2 gehemmt. In einer Full Life Cycle-Studie (305 Tage) mit Dickkopfelritzen 
konnte ein Abfall der durchschnittlichen Einzahl/Paar ab 0,2 und 1 ng/L EE2 beobachtet wer-
den (Länge et al. 2001). Im Japanischen Reiskärpfling zeigte sich eine Abnahme im GSI und 
der abgelegten Eizahl nach zweimonatiger Belastung mit ≥ 10 ng/L EE2 (Scholz and Gutzeit 
2000). 
In der vorliegenden Studie konnte eine Abnahme im GSI männlicher Dickkopfelritzen nach 
Belastung mit 10 ng/L EE2 in Korrelation mit einer Reduktion der Spermienzahl und der Be-
fruchtungsrate der abgelaichten Eier festgestellt werden. Die Produktion der Spermien sowie 
die Anzahl der Tuberkel sind androgengesteuerte Prozesse und sind mit Östrogenen wie EE2 
und E2 negativ korreliert (Jensen et al. 2001, Miles-Richardson et al. 1999a, Smith 1978). 
Deshalb scheinen diese Endpunkte zum Nachweis östrogener Effekte geeignet. 
Im Bezug auf die VTG-Induktion als eines der am weitesten verbreiteten Biomarker zum 
Nachweis östrogener Einflüsse erwies sich der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dick-
kopfelritze mit einem LOEC von 1 ng/L EE2 nach 21 Tagen Belastung als genau so empfind-
lich wie ein Full Life Zyklus mit einem LOEC von 4 ng/L EE2 nach 305 Tagen Belastung 
(Länge et al. 2001). 
In der gegenwärtigen Studie konnte eine Abnahme der Befruchtungsrate ab ≥ 10 ng/L EE2 
beobachtet werden, während in dem Full Life Zyklus alle Männchen nach Belastung mit ≥ 4 
ng/L EE2 äußerlich verweiblicht waren, was zu einer kompletten Hemmung der Fortpflanzung 
führte (Länge et al. 2001). Aufgrund der relativ kurzen Belastungszeit der Dickkopfelritzen 
im Gonadal Recrudescence Assay scheint eine Geschlechtsumkehr nicht sehr wahrscheinlich. 
Die Ergebnisse der vorliegenden Studie unterstützen die Annahme, dass die Belastung mit 
umweltrelevanten Konzentrationen von EE2 mit Maximalwerten von 7 bis 62 ng/L im Kläran-
lagenabwasser (Belfroid et al. 1999, Desbrow et al. 1998, Körner et al. 1999, Kuch and 
Ballschmiter 2000, Spengler et al. 2001, Ternes et al. 1999) und bis zu 5 ng/L in Oberflä-
chengewässern Europas (Schweinfurt et al. 1997, Stumpf et al. 1996) zu hormonellen Fehlstö-
rungen im Fisch führen kann (z.B. VTG-Induktion im männlichen Fisch). Weitere negative 
Effekte von EE2 auf populationsbezogene Parameter wie die Induktion von Zwittergonaden 
und ein Ausbleiben der Reproduktion scheinen daher wahrscheinlich. 
 
 

3.4.9 Ausblick 
 
Im Bezug auf die Biomarker wie Plasma-VTG-Gehalt und Tuberkelzahl bei männlichen 
Dickkopfelritzen, sowie die mehr populationsrelevanten Parameter wie Ei- und Spermienpro-
duktion scheint der Gonadal Recrudescence Assay geeignet zu sein, um Veränderungen, wel-
che durch Östrogene oder östrogenähnliche Stimulatoren wie EE2 hervorgerufen werden, in 
umweltrelevanten Konzentrationen nachzuweisen. Der Gonadal Recrudescence Assay mit der 
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Dickkopfelritze sollte daher weiter bezüglich seiner potentiellen Anwendung im praktischen 
Monitoring für andere hormonaktive Substanzen wie schwache und starke Androgene, 
schwache Östrogene und Aromatase-Inhibitoren sowie in Feldstudien getestet werden. Die 
vorliegende Studie liefert schließlich einen weiteren Beweis dafür, dass EE2 ein Problem für 
die Fische in den Gewässern darstellt.  
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3.5  Effekte von 17α-Methyltestosteron im Gonadal Recrudescence Assay 
 mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) 
 
 

Zusammenfassung 
Für eine weiterführende Studie zur Anwendbarkeit des Gonadal Recrudescence Assays mit 
der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) wurde das synthetische Androgen 17α-
Methyltestosteron (MT) ausgewählt. Geschlechtsreife männliche und weibliche Dickkopfel-
ritzen wurden unter Sommerbedingungen (16:8 h Tag:Nacht-Rhythmus; 25 °C Wassertempe-
ratur) mit verschiedenen Konzentrationen des Androgens (0, 0,1, 1, 5 50 µg/L) belastet. Nach 
dreiwöchiger Belastung wurden Effekte auf Plasmavitellogenin, sekundäre Geschlechts-
merkmale, Gonadenwachstum (gonadosomatischer Index, GSI) und Konditionsfaktor unter-
sucht. Weiterhin wurden lichtmikroskopische Untersuchungen der Gonaden beiderlei Ge-
schlechts durchgeführt. Für Reproduktionsanalysen (Eiproduktion, Befruchtungsrate) wurden 
die zuvor exponierten Dickkopfelritzen für weitere drei Wochen in reinem Wasser gehalten. 
Die Belastung mit MT führte in beiden Geschlechtern zu keinen Veränderungen im Kondi-
tionsfaktor. Während bei den Männchen keine Effekte auf Tuberkelzahl, GSI und Hodenhis-
tologie festgestellt werden konnten, war jedoch ab 1 µg/L MT ein signifikanter Anstieg im 
Plasmavitellogenin-Gehalt feststellbar. Bei den Weibchen waren bereits ab 0,1 µg/L MT sig-
nifikante Veränderungen gegenüber den Kontrolltieren nachzuweisen. So konnten hier atreti-
sche Follikel (≥ 0,1 µg/L), das Auftreten von Tuberkeln sowie eine Dunkelfärbung (≥ 1 
µg/L), abnormales männchentypisches Verhalten (≥ 5 µg/L) und ein Rückgang im GSI (≥ 50 
µg/L) festgestellt werden. Weiterhin konnte bei ≥ 5 µg/L MT ein Rückgang der Befruch-
tungsrate sowie ein Reduktion in der durchschnittlichen Eizahl/Paar nachgewiesen werden.  
Anhand der untersuchten Endpunkte konnte gezeigt werden, dass der Gonadal Recrudescence 
Assay mit der Dickkopfelritze auch zum Nachweis androgener Effekte geeignet ist. Ferner 
zeigte sich, dass die Wirkungsgrenze von MT möglicherweise unter 0,1 µg/L liegt, und somit 
den Wirkungsschwellen der steroiden Östrogenen nahe kommt. 

 
 

3.5.1 Einleitung 
 
Für eine weiterführende Studie zur Anwendbarkeit des Gonadal Recrudescence Assays mit 
der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) wurde das synthetische Androgen 17α-
Methyltestosteron (MT) ausgewählt, um die Auswirkung vermännlichender Hormone auf das 
Fischtestsystem zu überprüfen. 
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3.5.2 Konditionsfaktor und Gonadenwachstum 
 
Nach dreiwöchiger Belastung adulter Dickkopfelritzen mit 17α-Methyltestosteron konnte in 
keinem Geschlecht eine signifikante Veränderung im Konditionsfaktor festgestellt werden 
(Fig. 3.36).  
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Fig. 3.36. Condition factor (CF) of male and female fathead minnow after exposure to 17α-
methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay. No significant decrease in CF could be 
observed at any toxicant concentration. DMSO – 0.01 % DMSO. n = 20 males and females for each 
toxicant concentration and controls, respectively. (one way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 
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Während die mit 17α-Methyltestosteron (MT) belasteten Männchen keine Veränderungen im 
Gonadenwachstum (gonadosomatischer Index, GSI) aufwiesen, konnte bei den Weibchen 
bereits ab 5 µg/L MT ein tendenzielle Abnahme im GSI festgestellt werden (Fig. 3.37; R2 = 
0,928). Diese Abnahme war jedoch nur in der höchsten eingesetzten MT-Konzentration signi-
fikant (Abnahme um ca. 30 % bei 50 µg/L; p < 0.05). 
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Fig. 3.37. Gonadosomatic index (GSI) of male and female fathead minnow after exposure to 17α-
methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay. No significant decrease in GSI could be 
observed in males at any toxicant concentration. In females, however, a significant reduction in GSI 
occurred only at the highest MT concentration of 50 µg/L. DMSO – 0.01 % DMSO. n = 20 males and 
females for each toxicant concentration and controls, respectively. *p < 0.05 from solvent control (one 
way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test).  
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3.5.3 Sekundäre Geschlechtsmerkmale 
 
Bei den mit 17α-Methyltestosteron belasteten männlichen Dickkopfelritzen konnte keine sig-
nifikante Veränderung in der Tuberkelzahl gegenüber den Kontrolltieren festgestellt werden 
(Fig. 3.38). Die durchschnittliche Tuberkelzahl in den verschiedenen Schadstoffkonzen-
trationen schwankte zwischen rund 20 (0,1 µg/L MT) und 24 (Wasserkontrolle). 
Bei den weiblichen Dickkopfelritzen der Wasser- und Lösungsmittelkontrolle sowie der nied-
rigsten MT-Konzentration (0,1 µg/L MT) konnten keine Tuberkel nachgewiesen werden. Die 
Weibchen der höheren Schadstoffkonzentrationen konnte jedoch eine dosisabhängige Ausbil-
dung von Tuberkeln im Kopfbereich festgestellt werden (logarithmische Regressionsanalyse: 
R2 = 0.9366; Fig. 3.38, 3.39). Die maximale Anzahl der Tuberkel bei den Weibchen lag nach 
dreiwöchiger Belastung mit 50 µg/L MT bei rund 11, während sie bei den Männchen gleicher 
Belastung bei rund 24 lag. 
Weiterhin konnte mit zunehmender MT-Konzentration ab 1 µg/L eine deutliche Dunkelfär-
bung der Weibchen festgestellt werden, wie sie typischerweise bei den Männchen während 
der Laichzeit auftritt (Fig. 3.39). Eine genaue Quantifizierung der Färbung war jedoch nicht 
möglich. 
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Fig. 3.38. Number of tubercles in fathead minnow after exposure to 17α-methyltestosterone (MT) in 
the gonadal recrudescence assay. No significant change in the amount of tubercles on male heads 
could be observed at any MT concentration. In females, from the controls (water, DMSO) and the 
lowest MT concentration, no tubercles were apparent. At MT concentrations from 1 to 50 µg/L MT, 
however, a dose-dependent increase in the number of tubercles could be observed (logarithmic regres-
sion analysis; R2 = 0.9094). DMSO – 0.01 % DMSO. n = 20 males and females for each toxicant con-
centration and controls, respectively. *p < 0.05 from solvent control (one way ANOVA, Dunnett´s 
post-hoc test).  

 

 

 
Fig. 3.39. Secondary sex characteristics on fathead minnow head after a three week exposure to 17α-
methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay. Adult female of the control groups and 
the lowest MT-exposure (0.1 µg/L) displayed no tubercle and are brightly coloured (a). In contrast, 
females exposed to MT concentrations of 1 µg/L revealed a dose-dependent appearance in male spe-
cific tubercles and dark colour (b, female from 50 µg/L MT exposure group), similar to those observed 
in males from all treatment groups (c, control male).  
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3.5.4 Plasmavitellogenin 
 
Während bei der Wasser- und Lösungsmittelkontrolle männlicher Dickkopfelritzen die Plas-
mavitellogenin(VTG)-Konzentrationen unter 56 ng/ml lagen, konnte bereits ab 0,1 µg/L MT-
Belastung ein leichter Anstieg auf rund 133 ng VTG/ml Plasma festgestellt werden. Dieser 
Anstieg war jedoch erst ab 1 µg/L MT Belastung signifikant und zeigte eine klare Dosis-
Wirkungs-Beziehung (R2 = 0,9409; p < 0,05; Fig. 3.40). Die maximalen Plasma-VTG-
Konzentrationen lagen hier bei 5 und 50 µg/L MT-Belastung mit rund 534.000 bzw. 506.000 
ng/ml. Bei den Weibchen konnten mit Ausnahme der höchsten MT-Konzentration (50 µg/L) 
keine signifikanten Veränderungen im Plasma-VTG-Gehalt festgestellt werden. Lediglich bei 
50 µg/L MT zeigte sich ein leichter, jedoch signifikanter Anstieg gegenüber der Wasser- und 
Lösungsmittelkontrolle von rund 56.000 (DMSO) auf rund 133.400 ng VTG/ml (p < 0,05; 
Fig. 3.40). 
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Fig. 3.40. Plasma vitellogenin concentrations in male and female fathead minnow after exposure to 
17α-methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay. In males, a statistical significant 
dose-dependent increase in plasma vitellogenin concentration could be observed after exposure to MT 
concentrations from ≥ 1 up to 50 µg/L (R2 = 0.9409). In females, no significant change in plasma 
vitellogenin was apparent up to 5 µg/L MT. At 50 µg/L, however, a statistical significant increase in 
mean plasma vitellogenin concentration could be detected. DMSO – 0.01 % DMSO. n = 6 males and 
females for each toxicant concentration and controls, respectively. *p < 0.05 from solvent control (one 
way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 
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3.5.5 Eiproduktion und Befruchtungsrate 
 

Im Anschluss an die dreiwöchige Belastungsphase der adulten Dickkopfelritzen mit 17α-
Methyltestosteron (MT) wurden pro Konzentration jeweils 4 Paar für eine dreiwöchige Re-
produktionsphase herangezogen. Hierbei wurden Eiproduktion und Befruchtungsrate nach der 
Belastung mit MT untersucht. In den Kontrollen (Wasser, DMSO) sowie nach Belastung mit 
0,1 und 1 µg/L MT lag die durchschnittliche Eizahl/Paar bei ≥ 100 (Fig. 3.41). Die Anzahl der 
Gelege schwankte von 9 in der Wasserkontrolle bis hin zu 3 in der Lösungsmittelkontrolle 
ebenso wie in der 0,1 µg/L MT-Belastung. Bei 5 µg/L MT konnten nur noch zwei Gelege 
beobachtet werden, wobei die durchschnittliche Eizahl/Paar auf rund 43 abfiel (p < 0,05, R2 = 
0,9964). Bei 50 µg/L MT konnte keine Eiablage mehr festgestellt werden. Aufgrund der Bil-
dung von Paarungsgruppen sowie aufgrund der ausreichend vorhandenen Ablaichmöglichkei-
ten in Form halbierter Tonschalen bildete sich bei den Weibchen ab einer MT-Konzentration 
von 5 µg/L ein deutliches Territorialverhalten im Bereich des Laichsubstrates heraus. Hinge-
gen konnte bei den Männchen keine Veränderung im Balzverhalten festgestellt werden. 
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Fig. 3.41. Mean number of spawned eggs/pair in fathead minnow during a three-week period after 
exposure to 17α-methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay. Up to a MT concentra-
tion of 1 µg/L, no significant changes in the mean number of spawned eggs/pair could be observed, if 
compared to the controls (water, DMSO). At MT concentrations of 5 µg/L, a dose dependent decrease 
in the mean number of spawned eggs/pair was apparent (R2 = 0.9964). Numbers of spawning acts in 
brackets. DMSO – 0.01 % DMSO. *p < 0.05 from solvent control (one way ANOVA, Dunn´s post-
hoc test). 
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Fig. 3.42. Fertilisation rate of eggs laid by fathead minnow after exposure to 17α-methyltestosterone 
(MT) in the gonadal recrudescence assay. Fertilisation rate in the controls and in the treatment groups 
up to MT concentrations of 0.1 µg/L was between 94 % and 95 %. At exposure concentrations of 1 
µg/L, a slight decrease in the fertilisation rate was apparent; however, this was not significant at this 
level. At 5 and 50 µg/L MT, fertilisation rate was reduced significantly to 31 % and 0 % (R2 = 
0.9964), respectively . Numbers of spawning acts are given in brackets. DMSO – 0.05 % DMSO. *p < 
0.05 from solvent control (one way ANOVA, Dunn´s post hoc test). 

 
Die Befruchtungsrate lag in den Kontrollen (Wasser, DMSO) sowie in der niedrigsten MT-
Konzentration bei über 94 % (Fig. 3.42). Ab 1 µg/L MT konnte ein dosisabhängige Abnahme 
in der Befruchtungsrate auf von 59 auf 0 % (bei 50 µg/L) nachgewiesen werden (R2 = 
0,9964). Statistisch signifikant war jedoch lediglich der Abfall ab 5 µg/L MT (p < 0,05). 
 
 

3.5.6 Histopathologie der Gonaden 
 
Histologische Untersuchungen der Ovarien belasteter Dickkopfelritzen wiesen alle Stadien 
der Oocytenentwicklung (primäre, sekundäre und tertiäre [Graafsche] Follikel) auf (Fig. 
3.43). Hierbei konnten keine signifikanten Veränderungen im prozentualen Verhältnis von 
primären, sekundären und tertiären Follikeln der verschiedenen 17α-Methyltestosteron-
Konzentrationen gegenüber den Kontrollen (Wasser, DMSO) festgestellt werden (Tab. 3.7). 
Ebenso lag keine Veränderung im Anteil des parenchymatischen Gewebes vor. Jedoch konnte 
bereits ab ≥ 0,1 µg/L MT ein dosisabhängiges Auftreten an atretischen Follikel (von 5 % bei 
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0,1 auf 11,4 % bei 50 µg/L MT) in den Ovarien von vier der fünf untersuchten Weibchen 
nachgewiesen werden (R2 = 0,8929; Tab. 3.6; Fig. 3.43, 3.44). Bei höheren MT-Konzentra-
tionen konnten in allen untersuchten Ovarien atretische Follikel festgestellt werden (Tab. 3.7). 
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Fig. 3.43. Proportion of developing oocytes at the different classified stages of development in female 
fathead minnow after exposure to 17α-methyltestosterone in the gonadal recrudescence assay. No 
significant different in the abundance of the different follicles stages could be observed at any MT-
concentration, if compared to the controls (water, DMSO). At MT-concentrations ≥ 0.1 µg/L, how-
ever, a dose-dependent increase in atretic follicles was apparent in female ovaries (R2 = 0.8929). n = 5 
for each MT concentration and controls, respectively. DMSO – 0.01 % DMSO.*p < 0.05 from solvent 
control (one way ANOVA, Dunnett´s post hoc test). 

 

 
Fig. 3.44. Ovaries from female fathead minnow after treatment with 17α-methyltestosterone (MT) 
stained with haematoxylin/eosin. In all ovaries from the controls (water, DMSO) and the MT-exposure 
groups, all stages of follicular development (PF – primary follicle; SF – secondary follicle; TF – terti-
ary follicle) could be observed. In contrast to the controls, where no atretic follicles could be detected 
(a), a dose-dependent increase in atretic follicles (arrowheads) was apparent at any investigated MT 
concentration, ranging from 5 % at 0.1 µg/L (b) to 11.4 % at 50 µg/L MT (c), respectively. x 40. 

 
Fig. 3.45. Light microscopical appearance of testes from male fathead minnow after a three week ex-
posure to 17α-methyltestosterone (MT) in the gonadal recrudescence assay stained with haematoxy-
lin/eosin. No decrease in sperm production could be observed at any investigated MT concentration, if 
compared to the controls (water, solvent). Seminiferous tubules were filled up with fertile sperm (ar-
rowheads). x 100. 
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Tab. 3.7. Range of different follicle stages and atretic follicles in ovaries from female fathead 
minnow exposed to various concentrations of the synthetic androgen 17α-methyltestosterone 
[in %] 

17α-Methyltestosterone 
concentration [µg/L] 

No. of 

scores1 

Primary 

follicles 

Secondary 
follicles 

Tertiary  

follicles 

Atretic  

follicles 

Water control 0 24.6 – 73.1 2.3 – 25.2 24.6 – 63.9 0 

DMSO control 0 41.3 – 71.8 3.3 – 8.7 23.5 – 51.5 0 

0.1 4 34.1 – 54.4 5.8 – 13.8 27.1 – 52.0    0 – 17.3* 

1 5 37.9 – 55.1 2.0 – 10.8 28.4 – 56.4 0.9 – 10.1* 

5 5 17.7 – 59.7 1.9 – 12.2 30.1 – 65.6 3.1 – 12.5* 

10 5 37.8 – 59.1 4.4 – 13.9 25.0 – 41.9 5.0 – 24.0* 
1Number of ovaries containing atretic follicles.*p < 0.05 from solvent control (one way ANOVA, Dunnetts´s post hoc test). 

 
In den Hoden der belasteten männlichen Dickkopfelritzen konnte kein Unterschied in der 
Spermienproduktion bei allen untersuchten MT-Belastungsgruppen im Vergleich zur Kontrol-
le festgestellt werden (Fig. 3.45). Sowohl in den Hoden der Kontrolltiere, als auch bei den 
belasteten Fischen konnten große Mengen an reifen Spermien im Lichtmikroskop festgestellt 
werden (Fig. 3.45). Zudem konnten weder in den Kontrollen noch in den exponierten männli-
chen Dickkopfelritzen degenerierte Stadien der Spermienentwicklung festgestellt werden 
(Fig. 3.45). 
 
 

3.5.7 Diskussion 
 
Im vorangegangenen Kapitel 3.4 konnte gezeigt werden, dass der Gonadal Recrudescence 
Assay mit der Dickkopfelritze zum Nachweis von östrogenen Effekten im Fisch in umweltre-
levanten Konzentrationsbereichen geeignet ist. In der vorliegenden Studie wurden nun andro-
gene Effekte, ausgelöst durch die Belastung mit 17α-Methyltestosteron, im Gonadal Recru-
descence Assay mit der Dickkopfelritze untersucht. Anhand der untersuchten Endpunkte 
konnte gezeigt werden, dass der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze zum 
Nachweis androgener Effekte (hier durch 17α-Methyltestosteron) geeignet ist. 
Als empfindlicher Endpunkt ist hierbei das Auftreten von atretischen Follikeln in den Ovarien 
weiblicher Dickkopfelritzen zu nennen (Tab. 3.8). Während bei den Kontrolltieren keine atre-
tischen Follikel festgestellt wurden, konnten bereits ab der geringsten untersuchten MT-
Konzentration von 0,1 µg/L ein dosisabhängiger Anstieg atretischer Follikel nachgewiesen 
werden. Zuvor konnten Ankley et al. (2001) auch bei höheren MT-Konzentrationen atretische 
Follikel in den Ovarien belasteter Dickkopfelritzen feststellen. Auch in Weibchen des Japani-
schen Reiskärpflings (Oryzias latipes) konnte nach lebenslanger Belastung mit dem Androgen 
Dehydroepiandrosteron (100 µg/L DHEA) ein Auftreten von hypertrophen bzw. atretischen 
Follikeln festgestellt werden (Knörr and Braunbeck 2000). Es ist daher anzunehmen, dass 
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androgene bzw. androgen wirksame Substanzen die Eientwicklung in Fischen schädigend 
beeinflussen können, bzw. das Auftreten atretischer Follikel auf mögliche androgene Effekte 
zurückgeführt werden kann. 
Während bei den Männchen keine MT-abhängige Veränderung in der Tuberkelzahl festge-
stellt werden konnte, zeigte sich bei den Weibchen doch eine deutliche dosisabhängige Aus-
prägung von Tuberkeln ab 1 µg/L. Zwar konnten hier nicht die absoluten Tuberkelzahlen er-
reicht werden, wie sie bei den Männchen vorliegen (siehe auch Ankley et al. 2001, Miles-
Richardson et al. 1999a Smith 1978, sowie Kapitel 3.4), jedoch weist allein das Auftreten der 
Tuberkel in den Weibchen einen androgenen Einfluss durch MT nach. In einer ähnlichen Stu-
die mit 0,25 mg/L MT pro Woche und weiblichen Dickkopfelritzen konnte eine vergleichbare 
Anzahl an Tuberkel (ca. 10) festgestellt werden (Smith 1974), während sie in einer anderen 
Studie nach Belastung mit 0,2 mg/L für 12 Tage ca. doppelt so hoch war (Ankley et al. 2001). 
Obwohl bereits ab 0,1 µg/L MT atretische Follikel in den Ovarien der Weibchen auftraten, 
konnte bei den mehr populationsrelevanten Parametern wie Befruchtungsrate und durch-
schnittliche Eizahl/Paar erst ab 5 µg/L MT ein signifikanter Rückgang festgestellt werden. Es 
ist jedoch nicht auszuschließen, dass bei längerer bzw. kontinuierlicher Belastung der Fische, 
auch bei niedrigeren MT-Konzentrationen der Fortpflanzungerfolg negativ beeinträchtigt 
werden könnte (siehe LOEC für atretische Follikel, Tab. 3.8). 

 
Tab. 3.8. Lowest observed effective concentrations (LOEC) for the biological endpoints 
measured in male and female fathead minnow after three week exposure to 17α-
methyltestosterone in the gonadal recrudescence assay 
 LOECs of 17α-methyltestosterone [µg/L] 

Investigated endpoints Males Females 

Condition factor - - 

Gonadosomatic index - 50 

Plasma vitellogenin 1 50 

Testes (histology) - - 

Ovaries (histology) - 0.1 

Amount of tubercles - 1 

Abnormal body colour - - 

Fertilisation rate - 5 

Mean number of spawned eggs/pair  - 5 

Abnormal sex specific behaviour - 5 

 
Eine signifikante Abnahme im gonadosomatischen Index (GSI) konnte lediglich nach Belas-
tung mit 50 µg/L MT beobachtet werden. Jedoch zeigte sich bereits ab 5 µg/L MT eine ten-
denzielle Abnahme im GSI. Da aber auch noch in der höchsten MT-Konzentration tertiäre 
Follikel in den Ovarien der Weibchen nachweisbar waren, scheint die Oogenese zumindest in 
ihren Grundzügen noch stattzufinden, was mit der Konstanz im GSI zumindest bis 1 µg/L 
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korreliert. Bei höheren MT-Konzentrationen (ab 0,2 mg/L) scheint die Ausbildung von Ter-
tiärfollikeln in weiblichen Dickkopfelritzen jedoch vollständig zum Erliegen zu kommen 
(Ankley et al. 2001). Somit konnten in der vorangegangenen Studie auch keine atretischen 
Follikel mehr nachgewiesen werden. 
Bei den Männchen konnten im Vergleich zur Kontrolle keine Veränderungen im Verhalten, 
Konditionsfaktor, GSI, Hodenhistologie, Tuberkelzahl sowie Färbung festgestellt werden. Im 
Gegensatz hierzu konnte durch eine mehrmalige Injektion von 8 µg/g 17α-Methyltestosteron 
in adulte männliche Aale (Anguilla anguilla; sogenannte Blankaale) die Bildung von Sper-
mien induziert werden (Olivereau and Olivereau 1985). Im vergleichbarer Weise konnten bei 
männlichen Dreistachligen Stichlingen (Gasterosteus aculeatus), welche unter Kurztagbedin-
gungen (8:16 h Tag:Nacht-Rhythmus) bei 20 °C mit 35 µg/L 17α-Methyltestosteron belastet 
wurden, u.a. die Ausbildung des Brutkleides festgestellt werden (Borg et al. 1986). In beiden 
Fällen wurden androgene Wirkungen von 17α-Methyltestosteron für die auftretenden Effekte 
verantwortlich gemacht. Möglicherweise werden stimulatorischen androgenen Effekte wie sie 
durch 17α-Methyltestosteron in männlichen Fischen außerhalb der Laichzeit hervorgerufen 
werden konnten, dadurch überlagert, dass im Gonadal Recrudescence Assays mit der Dick-
kopfelritze sowohl belastete, als auch Kontrolltiere zur Fortpflanzung angeregt werden. 
Weiterhin beschrieben Ankley et al. (2001) eine Hypertrophie des Hodengewebes sowie ein 
Auftreten von degenerierten bzw. nekrotischen Keimzellen in adulten Dickkopfelritzen nach 
Belastung mit 0,2 bzw. 2 mg/L 17α-Methyltestosteron, über einen Zeitraum von bis zu 21 
Tagen. Diese Effekte konnte in der gegenwärtigen Studie jedoch nicht nachgewiesen werden. 
Die Ursache liegt hier möglicherweise ist den niedrigeren Schadstoffkonzentrationen-
Konzentrationen in der gegenwärtigen Studie (bis 50 µg/L MT) im Vergleich zur Studie von 
(Ankley et al. 2001). Negative Einflüsse auf Spermatogenese bzw. Spermiogenese lassen sich 
im Gonadal Recrudescence Assay deutlich nachweisen, da während der Winterruhephase (si-
mulierter Kurztag und 15 °C Wassertemperatur) keine Spermienproduktion stattfindet (Smith 
1978) und diese erst mit Beginn der Belastung durch simulierten Langtag (16:8 h Tag:Nacht 
und 25 °C Wassertemperatur) angeregt wird.  
Aufgrund der nicht nachweisbaren Veränderungen im Verhalten, Konditionsfaktor, GSI, Ho-
denhistologie sowie der Anzahl der Tuberkel und der Färbung bei den exponierten Männchen 
lassen sich der Rückgang der Befruchtungsrate sowie der abgelegten Eizahl/Paar auf negative 
Effekte von MT auf die Weibchen zurückführen. Diese Annahme kann durch das Auftreten 
von männlichem Territorialverhalten und männlicher Balz- bzw. Brutfärbung ab 5 µg/L MT 
gestützt werden: Weibchen mit diesen Fortpflanzungseigenschaften erscheinen als potentielle 
Geschlechtspartner für fortpflanzungsbereite Männchen nicht geeignet bzw. weisen auch kei-
ne weibchenspezifischen Verhaltenweisen auf, welche zu einer erfolgreichen Eiablage führen 
könnten. Ferner könnte die zunehmende Anzahl atretischer Follikel eine erfolgreiche Eiablage 
verhindern (vgl. Knörr and Braunbeck 2000). 
Die Belastung von juvenilen Dickkopfelritzen mit bis zu 100 µg/L MT über einen vergleich-
baren Zeitraum führte hingegen nicht zur Ausprägung von männlichen Sekundärgeschlechts-
merkmalen sowie männlichem Territorialverhalten bei den belasteten Weibchen (Zerulla et al. 
2002). Die Autoren gingen in dieser Studie von östrogenen Effekten aus, welche durch MT 
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verursacht wurden, was in der gegenwärtigen Studie nicht belegt werden konnte. Auch 
Ankley et al. (1998) und Smith (1974) konnten deutlich androgene Effekte (Tuberkel, Dun-
kelfärbung) in adulten weiblichen Dickkopfelritzen nach MT-Belastung nachweisen. Im Ver-
gleich hierzu konnte nach 60-tägiger Belastung juveniler Muskellungen (Esox masquinongy) 
mit 15 mg/kg MT über das Futter, eine Geschlechterverschiebung zugunsten der Weibchen 
festgestellt werden (Rinchard et al. 1999). Aufgrund dieser Erkenntnisse aus den bisherigen 
Daten bestehen möglicherweise Unterschiede in den Auswirkungen von MT auf juvenile und 
adulte Fische, obwohl verschiedene Studien zeigten, dass eine Belastung von Fischen zur 
Vermännlichung weiblicher Tiere führt (Nakamura 1994, Schmelzing and Gall 1991). 
Die Messung des Plasmavitellogenin-Gehaltes MT-exponierter Dickkopfelritzen zeigte, dass 
jedoch insbesondere bei den männlichen Fischen ein deutlicher Anstieg ab 1 µg/L MT nach-
zuweisen ist, während bei den Weibchen erst ab 50 µg/L MT signifikante Unterschiede fest-
stellbar sind. Dieser Befund erscheint zunächst verwirrend, da man aufgrund früherer Studien 
annahm, dass die Synthese von Vitellogenin ein rein Östrogen-gesteuerter Prozess ist, wel-
cher durch zahlreiche Substanzen mit östrogener Wirkung in vergleichbarer Weise ausgelöst 
werden kann (Harries et al. 1997b, Purdom et al. 1994, Sumpter and Jobling 1995, Tyler et al. 
1996). Neuere Studien deuten jedoch darauf hin, dass im Fisch eine Biotransformation von 
MT in eine östrogen wirksame Molekülstruktur stattfindet (Ankley et al. 2001). Das P450-
Enzym Aromatase scheint hierbei eine entscheidende Rolle zu spielen, da es natürlicherweise 
das Verhältnis von Androgenen zu Östrogenen steuert, bzw. für die Synthese des Östrogens 
17β-Estradiol aus dem Androgen Testosteron verantwortlich ist (vgl. Desvages and Pieau 
1991). Durch die externe Zugabe von MT wird das Verhältnis dieser beiden Hormongruppen, 
insbesondere bei den Männchen, zugunsten der Androgene verschoben. Die Induktion der 
Aromatase-Aktivität (Erhöhung der Genexpression) führt zu einer erhöhten Rückreaktion, 
wodurch die Konzentration an Östrogenen im Blut ansteigt (Ankley et al. 2001). Dieser An-
stieg führt dann bei den Männchen zur Synthese von Vitellogenin (Ankley et al. 2001). Zwar 
beeinflusst MT durch negative Rückkopplungsmechanismen die natürliche Synthese der An-
drogene (Testosteron bzw. 11-Ketotestosteron, vgl. Ankley et al. 2001), jedoch erscheinen die 
eingesetzten MT-Konzentrationen ab 1 µg/L außerhalb des für die männlichen Dickkopfelrit-
zen steuerbaren Konzentrationsbereiches zu liegen. Bei den Weibchen liegen hingegen bereits 
aufgrund der gegebenen hohen Aromatase-Aktivität natürlicherweise relativ hohe Östrogen-
konzentrationen vor (vgl. Belaid et al. 2001, Crews et al. 1989, Desvages and Pieau 1991). 
Deren Synthese wird nach MT-Belastung stark reduziert, so dass erhöhte Aromatisierung von 
MT erst bei weitaus höheren MT-Konzentrationen (ab 50 µg/L) außerhalb des regulierbaren 
Bereiches liegt (Ankley et al. 2001). 
Da bei beiden Geschlechtern kein Einfluss auf die Kondition nach Belastung mit MT im Kon-
zentrationsbereich von 0,1 bis 50 µg/L festgestellt werden konnte und auch in Vergleichsstu-
dien mit adulten und juvenilen Dickkopfelritzen (Ankley et al. 1998, Smith 1974, Zerulla et 
al. 2002) keine akute Toxizität beobachtet wurde, liegen die in der vorliegenden Studie nach-
gewiesenen Effekte deutlich im subletalen Bereich und können somit durch konventionelle 
Toxizitätsstudien nicht erfasst werden. 

 100



3. Ergebnisse und Diskussion 

Auch wenn bisher keine Daten zum Auftreten von 17α-Methyltestosteron im Kläranlagenab-
wasser bzw. in Oberflächengewässern vorliegen, kann durch den Einsatz von MT in zahlrei-
chen Hormonpräparaten im mg-Bereich (Adamson et al. 2001, Barrett-Connor et al. 1999, 
Hickok et al. 1993, Raisz et al. 1996, Simon et al. 1999) ein Auftreten in Umweltwasserpro-
ben zum gegenwärtigen Zeitpunkt nicht ausgeschlossen werden. Anhand der vorliegenden 
Studie mit adulten Dickkopfelritzen konnte gezeigt werden, dass hier vor allem weibliche 
Fische durch die androgenen Effekte von MT betroffen sind. Da das Auftreten von atretischen 
Follikeln nach dreiwöchiger Belastung mit MT in den Ovarien geschlechtsreifer Dickkopfel-
ritzen bereits in der geringsten MT-Konzentration von 0,1 µg/L festgestellt werden konnte, ist 
an dieser Stelle nicht auszuschließen, dass MT auch noch in niedrigeren Konzentrationen zur 
Ausbildung von atretischen Follikeln in weiblichen Dickkopfelritzen führen kann. Bisher lie-
gen jedoch noch keine Daten zur Wirkung niedrigerer MT-Konzentrationen mit der Ausnah-
me vor (vgl. Ankley et al. 2001, Zerulla et al. 2002), dass bereits nach achtwöchiger Belas-
tung frisch geschlüpfter Regenbogenforellen mit 3 µg/L MT ein Anteil an sterilen Fischen 
von 15 % festgestellt werden konnte (van den Hurk and Slof 1981).  
Somit besteht durchaus die Möglichkeit, dass das Wirkungspotential von MT in seiner Potenz 
dem der steroiden Östrogene 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol nahe kommt (Länge et 
al. 2001, Miles-Richardson et al. 1999a, Panter et al. 2000, 2001). Es ist daher nicht auszu-
schließen, dass durchaus auch androgene Effekte durch Kläranlagenabwasser hervorgerufen 
werden, welche jedoch durch In vitro-Biotests zum Nachweis östrogener Effekte (YES, MCF-
7-Zellen, 293 HEK-Zellen, Vitellogenin-Nachweis) nicht bzw. nur sehr eingeschränkt nach-
gewiesen werden können. Dass neben östrogenen auch androgene Effekte durch kommunale 
und industrielle Abwässer hervorgerufen werden können, wurde bereits durch verschiedene 
unabhängige Studien dargelegt (Jenkins et al. 2001, Larsson et al. 2000, Larsson et al. 2002). 
Zudem konnten Thomas et al. (2001) Androsteron als Abbauprodukt des männlichen Sexual-
hormons Testosteron im Abwasser einer kommunalen Kläranlage in Großbritannien in Kon-
zentrationen von 800 ng/L (abgeschätzt) nachweisen. Gerade im Bezug auf die Messung von 
Plasmavitellogenin bzw. VTG-mRNA in männlichen Fischen ist jedoch zu beachten, dass es 
auch durch die mögliche Biotransformation von Androgenen (hier MT) in Östrogene Vitello-
geninsynthese in männlichen Fischen kommen kann, was zur vermeindlichen „Östrogenisie-
rung“ von Umweltproben (z.B. Kläranlagenabwässer) führen kann. Es erscheint daher drin-
gend notwendig, im weiteren Verlauf der Untersuchungen zum hormonellen Einfluss von 
Kläranlagenabwässern auf aquatische Organismen neben östrogenen Einflüssen auch mögli-
che androgene Einflüsse zu berücksichtigen. Aufgrund der Ausbildung sekundärer Ge-
schlechtsmerkmale während der Laichzeit und der Verwendung beiderlei Geschlechter er-
scheint der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze besonders für die Überprü-
fung hormoneller Aktivitäten von Oberflächen- und Kläranlagenabwässern geeignet. 
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3.5.8 Ausblick 
 
Mit Blick auf die bisher gewonnen Daten zum Gonadal Recrudescence Assay mit der Dick-
kopfelritze, soll daher in einer abschließenden Untersuchung die Anwendbarkeit dieses Fisch-
testsystems auf ein Freilandsystem, hier ein Kläranlagenauslauf, untersucht werden. Um mög-
liche hormonelle Effekte in den Dickkopfelritzen durch hormonaktive Substanzen im Abwas-
ser nachweisen zu können, sollen insbesondere die Endpunkte herangezogen werden, welche 
sich in den vorherigen Versuchen mit dieser Fischart als besonders empfindlich herausgestellt 
hatten. 
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3.6 Effekte von kommunalem Kläranlagenabwasser auf adulte Dickkopf- 
 elritzen (Pimephales promelas) im Gonadal Recrudescence Assay 
 
 

Zusammenfassung 

Durch die vorangegangen Studien mit den hormonaktiven Referenzchemikalien 17α-
Ethinylestradiol (Östrogen) und 17α-Methyltestosteron (Androgen) konnte gezeigt werden, 
dass der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) zum 
Nachweis östrogener und androgener Effekte von Einzelsubstanzen geeignet ist. In der ge-
genwärtigen abschließenden Studie wurde versucht, dieses Fischtestsystem auf seine Über-
tragbarkeit für Umweltanalysen unter Freilandbedingungen zu testen. Hierzu wurden adulte 
Dickkopfelritzen für drei Wochen im Kläranlagenablauf der kommunalen Kläranlage des ers-
ten Standortes über einen Zeitraum von drei Wochen im Mai 2002 (14:10 h Tag:Nacht-
Rhythmus; 17,8 ± 0,3 °C) exponiert. Entsprechende Kontrolltiere wurden unter Sommerbe-
dingungen (16:8 h Tag:Nacht-Rhythmus) bei 22 °C in Leitungswasser exponiert. Nach drei-
wöchiger Belastung wurden Effekte auf Kondition (Konditionsfaktor), Gonadenwachstum 
(gonadosomatischer Index, GSI), sekundäre Geschlechtsmerkmale und Plasmavitellogenin 
untersucht. Weiterhin wurden lichtmikroskopische Untersuchungen zum Nachweis histologi-
scher Veränderungen von Hoden und Ovarien durchgeführt.  
Die Exposition beider Geschlechter gegenüber dem kommunalen Kläranlagenabwasser führte 
im Vergleich zur Kontrollen zu keiner signifikanten Änderung im Konditionsfaktor. Bei bei-
den Geschlechtern der exponierten Fische konnte ein signifikanter Anstieg im GSI um 38 
(Männchen) bzw. 90 % (Weibchen) festgestellt werden. Im Gegensatz hierzu war die Anzahl 
der Tuberkel in den exponierten Männchen um 53 % reduziert. Bei den exponierten männli-
chen Fischen konnte ein signifikant erhöhter Plasmavitellogenin-Gehalt um 83 % gegenüber 
der Kontrolle festgestellt werden. Bei den exponierten Weibchen konnte hingegen ein um 50 
% reduzierter Plasmavitellogenin-Gehalt gegenüber der Kontrolle festgestellt werden, welcher 
auf die geringeren Wassertemperaturen unter Freilandbedingungen zurückzuführen ist. 
In den Ovarien exponierter Weibchen konnte eine signifikant erhöhte Anzahl an tertiären Fol-
likeln festgestellt werden. In den Hoden exponierter Männchen konnten neben reifen Sper-
mien auch degenerierende Spermatogonien nachgewiesen werden.  
Auch unter Freilandbedingungen konnten durch den Gonadal Recrudescence Assay mit der 
Dickkopfelritze östrogene Effekte durch das untersuchte kommunale Kläranlagenabwasser 
nachgewiesen werden. 
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3.6.1 Einleitung 
 

Durch die vorangegangen Studien mit den hormonaktiven Referenzchemikalien 17α-
Ethinylestradiol (Östrogen) und 17α-Methyltestosteron (Androgen) konnte gezeigt werden, 
dass der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) zum 
Nachweis östrogener und androgener Effekte von Einzelsubstanzen geeignet ist. In der ge-
genwärtigen abschließenden Studie wurde versucht, dieses Fischtestsystem auf seine Über-
tragbarkeit für Umweltanalysen unter Freilandbedingungen zu testen.  
 
 

3.6.2 Konditionsfaktor und Gonadenwachstum 
 
Nach dreiwöchiger Exposition adulter Dickkopfelritzen im Abwasser der kommunalen Klär-
anlage des Standortes 1 konnten keine Unterschiede im Konditionsfaktor männlicher und 
weiblicher Fische gegenüber den Kontrolltieren festgestellt werden (Fig. 3.46). Sowohl bei 
den exponierten, als auch bei den Kontrolltieren lag die Überlebensrate bei 100 %. 
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Fig. 3.46. Condition factor (CF) of male and female fathead minnow in the gonadal recrudescence 
assay after a three week exposure in the effluent from the municipal sewage treatment plant (STP) at 
site 1. No significant difference in CF could be observed in both sexes, compared to the control fish 
receiving tap water only. n = 20 for each sex and treatment group. (one way ANOVA, Dunnett´s post-
hoc test). 
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Sowohl in männlichen als auch in weiblichen Dickkopfelritzen, welche mit dem Abwasser 
der kommunalen Kläranlage exponiert wurden, konnte ein stärkeres Gonadenwachstum (hö-
herer gonadosomatischer Index, GSI) im Vergleich zu den Kontrollfischen festgestellt werden 
(Fig. 3.47). Bei den Männchen der Kontrolle lag der GSI bei 0,99, während er bei den expo-
nierten Tieren mit 1,37 um etwa 38 % höher war. Bei den Weibchen waren die Unterschiede 
im GSI noch deutlicher: So lag er bei den Kontrolltieren bei 2,38, während die exponierten 
Weibchen einen GSI von 4,53 (entspricht einem Anstieg um ca. 90 %) aufwiesen. 
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Fig. 3.47. Gonadosomatic index (GSI) of male and female fathead minnow in the gonadal recrudes-
cence assay after a three week exposure to the effluent from the municipal sewage treatment plant 
(STP) at site 1. Exposed fish of both sex, indicated a higher GSI, if compared to the control, receiving 
tap water only. In exposed males, GSI increased about 38 %, whereas in females GSI an increase of 
about 90 %, if compared to the control could be observed. Numbers of fish are given in brackets. *p < 
0.05 from tap water control (one way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 
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3.6.3 Sekundäre Geschlechtsmerkmale 
 
Nach der Exposition adulter Dickkopfelritzen im Abwasser der kommunalen Kläranlage tra-
ten Tuberkel ausschließlich im männlichen Geschlecht sowohl der exponierten als auch der 
Kontrolltiere auf (Fig. 3.48). Bei den Abwasser exponierten männlichen Dickkopfelritzen 
konnte jedoch eine signifikant reduzierte Anzahl an Tuberkel im Kopfbereich gegenüber den 
Kontrolltieren festgestellt werden (p < 0,05; Fig. 3.48): Die Anzahl der Tuberkel lag hier mit 
durchschnittlich 5,3 d.h. 53 % der entsprechenden Kontrolle (durchschnittliche Tuberkelzahl: 
9,75). 
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Fig. 3.48. Number of tubercles per male fathead minnow in the gonadal recrudescence assay after a 
three week exposure in the effluent from the municipal sewage treatment plant (STP) at site 1.  Ex-
posed males indicate a significant reduction in the mean number of tubercles of about 53 %, if com-
pared to the controls receiving tap water only. Numbers of fish are given in brackets. *p < 0.05 from 
tap water control. (one way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 

 
 

3.6.4 Plasmavitellogenin 
 
Die Exposition adulter Dickkopfelritzen im Abwasser einer kommunalen Kläranlage führte 
bei den Männchen zu einem signifikanten Anstieg im Plasmavitellogenin-Gehalt um 83 % 
gegenüber der Kontrolle (von 42 ng/ml auf 77 ng/ml; p < 0,05; Fig. 3.49). Bei den exponier-
ten Weibchen konnte hingegen ein signifikanter Rückgang des Plasmavitellogenin-Gehaltes 
um 50 % gegenüber der Kontrolle festgestellt werden (883 ng/ml im Ablauf gegenüber 1.781 
ng/ml bei der Kontrolle; p < 0,05; Fig. 3.49). 
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Fig. 3.49. Plasma vitellogenin concentrations in male and female fathead minnow (n = 12 for each 
sex) after exposure to municipal sewage effluent (STP effluent) in the gonadal recrudescence assay. 
Whereas in exposed males, a significant increase in plasma vitellogenin concentration was apparent, a 
significant decrease of plasma vitellogenin concentration could be observed in females. n = 12 males 
and females for STP effluent exposure regime and control, respectively. *p < 0.05 from tap water con-
trol (one way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 
 

 

3.6.5 Histopathologie der Gonaden 
 
Durch histologische Untersuchungen der Ovarien konnten sowohl in den abwasserexponier-
ten weiblichen Dickkopfelritzen, als auch in den vergleichbaren Kontrolltieren alle Stadien 
der Oocytenentwicklung (primäre, sekundäre und tertiäre [Graafsche] Follikel) identifiziert 
werden (Fig. 3.51, 3.52, Table 3.9). Bei den im Kläranlagenabwasser befindlichen Weibchen 
konnte jedoch ein signifikanter Anstieg der tertiären (Graafschen) Follikel in den Ovarien 
gegenüber den Kontrollen beobachtet werden (p < 0,05). Während der Anteil an tertiären Fol-
likeln bei den Kontrollfischen bei rund 20 % der Gesamtzahl lag, betrug er bei den exponier-
ten Fischen nach dreiwöchiger Belastung rund 36 %, welches einem Anstieg um ca. 80 % 
entsprach. Zudem zeigte sich, dass sich die Tertiärfollikel der Kontrolltiere noch in einem 
frühen Stadium (relativ geringer Anteil an Dottervorrat in den Oocyten) befanden, während 
sie bei den exponierten Weibchen bereits nahezu voll entwickelt (hoher Anteil an Dotter in 
den Tertiärfollikeln) waren (Fig. 3.52). 
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Fig. 3.51. Proportion of developing oocytes at the different classified stages of development in female 
fathead minnow after a three week exposure to effluent from the municipal sewage treatment plant 
(STP) at site 1. Exposed females indicate an increase in the average amount of tertiary follicles of 
about 80 %, if compared to the controls, receiving tap water only. n = 20 for each sex and exposure 
regime. *p < 0.05 from tap water control (one way ANOVA, Dunnett´s post-hoc test). 

 
Bei Primär- und Sekundärfollikeln konnten hingegen keine signifikanten Veränderungen zwi-
schen abwasserexponierten und Kontrollfischen festgestellt werden. Auch atretische Follikel 
waren bei keinem der Weibchen nachweisbar. 
Anhand lichtmikroskopischer Untersuchungen der Hoden männlicher Dickkopfelritzen konn-
te sowohl in den abwasserexponierten als auch in den Kontrolltieren eine aktive Spermioge-
nese festgestellt werden (Fig. 3.53a, b, Table 3.10). In beiden Gruppen waren die Samenka-
nälchen mit reifen Spermien gefüllt. In den exponierten Dickkopfelritzen konnten jedoch ver-
einzelt degenerierte Spermatogonien festgestellt werden (Fig. 3.53b, Table 3.10). 
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Fig. 3.52. Ovaries from female fathead minnow after a three week exposure to municipal sewage 
treatment plant effluent from site 1 stained with haematoxylin/eosin. In all ovaries from the controls 
(water, DMSO) and the MT-exposure groups, all stages of follicular development (PF – primary folli-
cle; SF – secondary follicle; TF – tertiary follicle) could be observed. Ovaries from exposed females 
(b) displayed a significant increase in tertiary follicles, if compared to the control (a). Even tertiary 
follicles in control were at an early stage of development, with low amounts of incorporated yolk (ar-
rowhead, a), if compared to late stage TF in exposed females with large amounts of incorporated yolk 
(arrowheads, b). a: x 100, b: x 40. 

 
 
 

 109



3. Ergebnisse und Diskussion 

Table 3.9. Range of different follicle stages in ovaries from control and STP effluent exposed 
female fathead minnow [in %] 
Exposure regime Female no. Primary follicles Secondary follicles Tertiary follicles 

Tap water control 1 46.8 – 57.9 14.5 – 22.1 23.8 – 38.7 

 2 45.8 – 58.4 16.5 – 20.9 22.9 – 33.3 

 3 80.0 – 86.0 9.3 – 14.9 3.9 – 5.3 

 4 56.5 – 67.4 16.6 – 24.1 14.9 – 23.4 

 5 59.6 – 67.5 10.3 – 15.5 21.8 – 26.8 

STP effluent 1 52.3 – 62.7 4.3 – 9.3 31.2 – 39.3 

 2 56.3 – 63.0 2.3 – 4.8 33.2 – 38.9 

 3 47.0 – 55.4 4.2 – 12.2 37.0 – 41.0 

 4 46.5 – 59.2 13.1 – 19.7 27.8 – 36.7 

 5 43.5 – 50.5 13.3 – 17.8 35.4 – 41.0 

 
Table 3.10. Light microscopical investigations of testes from male fathead minnow after a 
three week exposure to STP effluent at site 1 
Exposure  

regime 

Male  

no. 

Primary and secondary 
spermatogonia  

Fertile sperm Degenerative 
spermatigonia 

Tap water  1 + - - 

control 2 + + - 

 3 + + - 

 4 + + - 

 5 + + - 

STP effluent 1 + + + 

 2 + - - 

 3 + + - 

 4 + + + 

 5 + + + 
+: apparent; - absent 
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Fig. 3.53. Light microscopy of testes from male fathead minnow after a three week exposure to the 
municipal sewage treatment plant (STP) effluent from site 1 in the gonadal recrudescence assay 
stained with haematoxylin/eosin. In both exposed and control fish, seminiferous tubules were filled up 
with fertile sperm (SP, a and b). In contrast to testes from the controls, several degenerative sper-
matogonia (arrowhead) could be observed in male fathead minnow exposed to the STP effluent (a, b). 
SG – primary and secondary spermatogonia; SP – fertile sperm. a: x 200, b: x 400. 

 
 

3.6.6 Diskussion 
 

Nachdem bereits in Laborversuchen mit ausgewählten hormonaktiven Substanzen (17α-
Ethinylestradiol, 17α-Methyttestosteron) eine umweltrelevante Empfindlichkeit des Gonadal 
Recrudescence Assays mit der Dickkopfelritze (Pimephales promelas) nachgewiesen werden 
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konnte, wurde in der vorliegenden Studie die Anwendung dieses Fischtestsystems unter Frei-
landbedingungen anhand einer Umweltprobe untersucht. Es konnte gezeigt werden, dass sich 
mit Hilfe des Gonadal Recrudescence Assays auch im Kläranlagenablauf eines ausgewählten 
Standortes hormonelle Einflüsse auf die exponierten Dickkopfelritzen nach dreiwöchiger Be-
lastung nachweisen lassen. So konnten bei den exponierten Fischen neben Einflüssen auf die 
Gonadenreifung (gonadosomatischer Index, GSI) und Plasmavitellogenin-Gehalt, auch Ein-
flüsse auf die Tuberkelzahl bei den Männchen sowie lichtmikroskopische Veränderungen in 
den Hoden und Ovarien festgestellt werden. 
Da sowohl Überlebensrate (100 %) und Kondition der abwasserexponierten Fische keine sig-
nifikanten Unterschiede im Vergleich zu den Kontrolltieren aufwies, lassen sich akut toxische 
Einflüsse des Abwassers der kommunalen Kläranlage am Standort 1 während des Untersu-
chungszeitraumes ausschließen. Dieser Befund ist mit der vorangegangen Exposition männli-
cher Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) am gleichen Standort vergleichbar: Auch 
hier konnte keine akute Toxizität festgestellt werden (vgl. Kapitel 3.3). Studien aus England, 
bei denen bisweilen bis zu 100 % der Versuchsfische während der Exposition im Kläranla-
genabwasser starben (Harries et al. 1999, Sumpter and Jobling 1995) belegen, dass jedoch 
nicht prinzipiell von einem Überleben der Fische im Kläranlagenabwasser ausgegangen wer-
den kann. 
Bei den exponierten Dickkopfelritzen zeigte sich bei beiden Geschlechtern ein deutlich stär-
keres Gonadenwachstum (höherer GSI) im Vergleich zu den Kontrolltieren, obwohl Wasser-
temperatur (17,8 °C statt 22 °C) und Tageslänge (14 h statt 16 h) niedriger bzw. kürzer waren. 
Insbesondere bei den Männchen der Kontrollgruppe lag der GSI mit rund 1 unterhalb der 
Werte (1,4 – 1,8) vergleichbarer Studien mit geschlechtsreifen männlichen Dickkopfelritzen, 
welche bei 25 °C gehältert wurden (Ankley et al. 2001, Jensen et al. 2001, Makynen et al. 
2000, Sohoni et al. 2001). Zudem konnte in den beiden vorangegangen Studien mit Referenz-
substanzen nach gleichem Versuchsprinzip bei 25 °C ein GSI ebenfalls von rund 1,8 bei den 
Männchen der Kontrolle festgestellt werden (vgl. Kapitel 3.4 und 3.5). Auch die im Abwasser 
exponierten Männchen lagen im Vergleich hierzu mit rund 1,4 an der unteren Grenze des GSI 
der anderen Studien. Jedoch konnte bei Männchen, welche bei 22 °C Wassertemperatur über 
einen Zeitraum von drei Wochen gehältert wurden, ein GSI von lediglich 1,2 festgestellt wer-
den (Panter et al. 1998).  
Es ist daher stark anzunehmen, dass die niedrigere Wassertemperatur während der dreiwöchi-
gen Versuchsdauer für den insgesamt niedrigeren GSI bzw. für das geringere Gonadenwachs-
tum in den männlichen Dickkopfelritzen verantwortlich ist. Für das stärkere Gonadenwachs-
tum bei den exponierten Männchen könnte die stärkere Lichtintensität durch die Sonnenstrah-
lung verantwortlich sein, da sich auch die Beleuchtungsstärke positiv auf das Gonadenwachs-
tum auswirkt (vgl. Smith 1978, Wallace 1985) 
Auch bei den Weibchen lag der GSI mit 2,4 (Kontrolle) bzw. 4,5 (Abwasser) deutlich unter-
halb der Werte vergleichbarer Studien mit einem GSI von 8 – 13 (Ankley et al. 2001, Jensen 
et al. 2001, Sohoni et al. 2001). Auch bei den beiden vorangegangen Studien konnten im Go-
nadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze GSI-Werte von 12 – 14 bei den Kontrol-
len erreicht werden. Auch hier scheint die niedrigere Wassertemperatur für das insgesamt 
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geringere Gonadenwachstum verantwortlich zu sein. Ferner könnte insbesondere bei den 
Weibchen die geringere Fütterungsrate (2x täglich statt 4x täglich im Vergleich zu den La-
borversuchen) mit für den allgemein geringeren GSI in diesem Versuch verantwortlich sein. 
Bei den abwasserexponierten Weibchen konnte jedoch ein rund 90 % höherer GSI im Ver-
gleich zu den Kontrollen festgestellt werden. Der niedrigere GSI bei den Kontrollweibchen, 
im Vergleich zu den abwasserexponierten Fischen lässt sich zudem mit den Stadien der Folli-
kelreifung korrelieren: Bei den abwasserexponierten weiblichen Dickkopfelritzen konnte eine 
deutlich schnellere Reifung der Follikel gegenüber den Kontrollen festgestellt werden, was 
sich in einer höheren Anzahl (rund 90 % mehr) reifer Tertiärfollikel zeigte. Dies könnte mög-
licherweise mit der höheren Lichtintensität am Kläranlagenstandort zusammenhängen. Jedoch 
sind die Unterschiede im GSI bei den Weibchen beider Gruppen (Abwasser, Kontrolle) doch 
deutlich größer als bei den Männchen, so dass hier vielmehr östrogene Effekte durch östrogen 
aktive Substanzen im Abwasser zu einer Beschleunigung der Gonaden- bzw. Follikelreifung 
geführt haben könnten. 
Aufgrund des stärkeren Gonadenwachstums bei den abwasserexponierten männlichen Dick-
kopfelritzen wäre eine höhere Anzahl an Tuberkel im Kopfbereich exponierter Fische im 
Vergleich zur Kontrolle zu erwarten gewesen. Anhand der vorliegenden Daten zeigte sich 
jedoch, dass die Anzahl der Tuberkel bei den exponierten Männchen bei nur 53 % im Ver-
gleich zur Kontrolle lag. Da sowohl das Gonadenwachstum bzw. die Spermatogenese, als 
auch die Ausbildung der sekundären Geschlechtsmerkmale wie Tuberkel testosteronabhängig 
sind (Borg et al. 1986, Olivereau and Olivereau 1985, Smith 1974), lässt sich die Reduktion 
der Tuberkel bei den abwasserexponierten Dickkopfelritzen auf östrogene Effekte des Kläran-
lagenabwassers zurückführen. Unter Berücksichtigung des stärkeren Gonadenwachstums bei 
den abwasserexponierten Männchen sollte die Tuberkelzahl hier über den Werten der Kon-
trolltiere liegen, da die durchschnittliche Zahl an Tuberkeln bei geschlechtsreifen männlichen 
Dickkopfelritzen zur Laichzeit zwischen 20 und 25 liegt (Ankley et al. 2001, Smith 1974).  
Der erhöhte Plasmavitellogenin-Gehalt bei den exponierten männlichen Dickkopfelritzen deu-
tet ebenfalls auf östrogene Effekte des Abwassers hin. Zwar lag die Induktionsrate im Ver-
gleich zur vorangegangenen Studie mit EE2 (siehe Kapitel 3.4) hier bei lediglich 83 %, was 
jedoch auf die Temperaturabhängigkeit der Vitellogeninsynthese zurückzuführen ist (vgl. 
Korsgaard et al. 1986, MacKay and Lazier 1993, Kapitel 3.1). Dadurch lassen sich trotz der 
höheren GSI-Werte bei den exponierten Weibchen die niedrigeren Plasmavitellogenin-
Konzentrationen gegenüber der Kontrolle erklären. Dass die Wassertemperatur eine maßgeb-
lichen Einfluss auf die Vitellogeninsynthese hat, zeigt sich insbesondere beim Vergleich der 
weiblichen Kontrolltiere aller drei durchgeführten Studien: Während bei den vorangegange-
nen Studien mit EE2 und MT bei 25 °C Wassertemperatur Plasmavitellogenin-Konzentra-
tionen von rund 10.000 ng/ml gemessen wurden (vgl. Kapitel 3.4 und 3.5), lagen die Plasma-
vitellogenin-Konzentrationen in der vorliegenden Studie lediglich bei rund 1.800 ng/ml. Dar-
aus lässt sich schließen, dass bei einer angenommenen Wassertemperatur von 25 °C (wie sie 
im diesem Kläranlagenauslauf jedoch höchst selten vorkommt), deutlich höhere Plasmavitel-
logenin-Konzentrationen in den exponierten Dickkopfelritzen beiderlei Geschlechts feststell-
bar sein müssten. 
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Histologische Untersuchungen der Hoden männlicher Dickkopfelritzen zeigten sowohl in den 
belasteten, als auch in den Kontrolltieren eine aktive Spermienbildung (Spermiogenese) mit 
zahlreichen reifen Spermien. Jedoch konnten in den Hoden abwasserbelasteter Fische verein-
zelt degenerierte Spermatogonien nach dreiwöchiger Expositionsphase festgestellt werden, 
welche bei den Kontrollfischen nicht auftraten. Dies deutet auf einen weiteren östrogenen 
Einfluss des Kläranlagenabwasser auf die Spermatogenese hin.  
Mögliche androgene Effekte (vgl. Kapitel 3.5) des Kläranlagenabwassers auf die exponierten 
Dickkopfelritzen konnten an diesem Standort während des Untersuchungszeitraumes ausge-
schlossen werden, da sich bei der Untersuchung beider Geschlechter sowohl morphologisch 
als auch histologisch keine Vermännlichung weiblicher Fische festgestellt werden konnte. 
Somit lässt sich auch die Synthese von Plasmavitellogenin in den exponierten Männchen auf 
rein östrogene Effekte des Abwassers zurückführen. 
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4. Abschlussdiskussion 
 
 

4.1 Vergleichbarkeit von Daten aus In vitro- und In vivo-Biotests und 
 chemischer Analytik  
 
Prinzipiell eignen sich alle in der vorliegenden Arbeit herangezogenen In situ- (männliche 
bzw. juvenile Regenbogenforellen) und In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen, 293 HEK-
Zellen, Primärhepatocyten der Regenbogenforelle) zum Nachweis hormoneller Aktivitäten 
von Umweltwasserproben. Auch lassen sich tendenzielle Unterschiede in der östrogenen Ak-
tivität von Kläranlagenabwässern und Oberflächengewässern (hier Rhein) mit allen unter-
suchten In situ- und In vitro-Biotests nachweisen. Es zeigte sich jedoch, dass insbesondere im 
unteren Grenzbereich der Konzentrationen an östrogen wirksamen Substanzen in Oberflä-
chengewässern z.T. wesentliche Unterschiede im Reaktionsverhalten der untersuchten Bio-
tests bestehen, welche bei isolierter Bewertung zu möglichen Falschaussagen führen können. 
Chemische Analysen können an dieser Stelle zwar wichtige Anhaltspunkte über die Zusam-
mensetzung der Umweltprobe sowie die Konzentration an östrogen wirksamen Substanzen 
geben, jedoch lassen sich hierdurch nicht ohne weiteres biologische Wirkungsgrenzen voraus-
sagen. Zudem ist der Einsatz umfangreicher chemischer Analysen aufgrund hoher Kosten für 
den routinemäßigen Einsatz im Umweltbereich meist nur eingeschränkt möglich. Da gerade 
im Bereich hormonaktiver Substanzen das Substanzspektrum ausgesprochen groß ist (vgl. 
Gülden et al 1997), stellen biologische Testsysteme, welche als Summenparameter bestimmte 
Wirkmechanismen (z.B. östrogene Wirkung) darstellen können, eine wichtige Ergänzung zu 
chemischen Analytik dar.  
Im Hinblick auf die gewonnenen Erkenntnisse wäre daher insbesondere bei der Untersuchung 
von Oberflächenwasserproben hinsichtlich östrogen wirksamer Substanzen auch im Scree-
ning-Bereich ein Einsatz kombinierter In situ- und In vitro-Biotests mit parallel verlaufender 
chemischer Analyse zu fordern, da nur dadurch fundierte Aussagen über biologische Wirkun-
gen in Fischen gemacht werden können. Letztendlich können Screeningtests (Yeast Estrogen 
Screen, 293-ER-Luciferase Assay, Primärhepatocyten, In situ-Exposition von Fischen über 
kurze Zeiträume) nur Hinweise auf östrogene Belastungen geben. Sie können jedoch weiter-
führende Studien, z.B. Langzeitexposition von Fischen (in situ und in vivo; Knörr and Braun-
beck 2002, Länge et al. 2001, Rodgers-Gray et al. 2001, Schäfers et al. 2000, van den Brand-
hof et al. 2002) bzw. Untersuchung lokaler Fischpopulationen (vgl. van Aerle et al. 2001) 
hinsichtlich der Belastung einheimischer Fließgewässer mit hormonwirksamen Substanzen 
nicht ersetzen. 
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4.2 Eignung des Gonadal Recrudescence Assays mit der Dickkopfelritze 
 zum Nachweis hormonaktiver Substanzen im Fisch 
 

Anhand zweier hormonaktiver Substanzen aus der Gruppe der Östrogene (17α-
Ethinylestradiol, EE2) bzw. der Androgene (17α-Methyltestosterone, MT) konnte gezeigt 
werden, dass der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze (Pimephales prome-
las) prinzipiell zum Nachweis hormonaktiver Substanzen geeignet ist. Insbesondere durch die 
Belastung mit EE2 konnte gezeigt werden, dass mit Hilfe dieses Fischtestsystems Nachweis-
grenzen (LOECs - lowest observed effective concentrations) im umweltrelevanten Konzentra-
tionsbereich des steroiden Hormons existieren. Diese Nachweisgrenzen gegenüber EE2 wer-
den auch durch Life Cycle-Experimente mit der Dickkopfelritzen nicht unterschritten (Länge 
et al. 2001, vgl. Tab. 4.1). Konzentrationen von EE2, welche im Gonadal Recrudescence As-
say lediglich zur Induktion der sogenannten Biomarker wie Vitellogeninsynthese, Reduzie-
rung der Tuberkelzahl bzw. ultrastrukturellen Veränderungen von Leber und Hoden männli-
cher Dickkopfelritzen führen, beeinflussen bei längerer Belastung der Fischart (z.B. im Full 
Life Cycle) reproduktionsrelevante Parameter (Ausbleiben der Geschlechtsdifferenzierung bei 
Männchen, massive Geschlechterverschiebung zugunsten der Weibchen) negativ. Daher kann 
der Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze auch im Bereich der Biomarker 
(Plasmavitellogenin, Tuberkelzahl, Gonadenhistologie) als wichtiger Hinweis auf reprodukti-
onsrelevante Parameter wie Geschlechterverhältnis und Reproduktionsvermögen (Befruch-
tungsrate, Eizahl) bei längerfristiger Belastung mit hormonaktiven anthropogenen und natür-
lichen Substanzen dienen. Auch im Vergleich mit Fischtestsystemen zum Nachweis hormo-
neller Aktivitäten mit anderen Fischarten wie Zebrabärbling (Danio rerio) und Japanischer 
Reiskärpfling (Oryzias latipes) lag die Empfindlichkeit des Gonadal Recrudescence Assays 
mit der Dickkopfelritze unter den LOECs anderer Kurzzeit-Studien (vgl. Tab. 4.1), was seine 
Eignung gerade im umweltanalytischen Bereich unterstreicht. 
Im Rahmen der vorliegenden Studie konnten zwar lediglich das steroide Hormon EE2 hin-
sichtlich seiner Wirksamkeit im Gonadal Recrudescence Assays untersucht werden, wodurch 
die Übertragbarkeit auf andere östrogen wirksame Substanzen wie Estron oder 17β-Estradiol 
nur bedingt möglich erscheint, weiterführende Untersuchungen zur Anwendbarkeit des Gona-
dal Recrudescence Assays unter Freilandbedingungen (kommunales Kläranlagenabwasser) 
zeigten aber, dass auch hier ein EE2-vergleichbares Reaktionsschema in den Fischen nachge-
wiesen werden konnte, obwohl es sich hierbei um eine komplexe Umweltprobe handelte. So-
mit besteht zumindest in diesem Bereich eine eingeschränkte Übertragbarkeit der EE2-
Befunde hinsichtlich östrogener Effekte in der Dickkopfelritze auf Umweltwasserproben.  
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Table 4.1. Lowest observed effective concentrations (LOECs) for 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
in different fish testing systems using various laboratory fish species 
Fish species Exposition  

regime 
LOEC for 
EE2 [ng/L]

Investigated endpoint Reference 

Fathead minnow, 
Pimephales  
promelas 

Gonadal recrudes-
cence assay 

1 Vitellogenin, amount of 
tubercles, testes histology; 
liver ultrastructure  

This study 

 3 week exposure 
of juvenile fish 

5 Vitellogenin Zerulla et al. 2002 

Panter et al. 2001 

 Full life cycle 
(305 days) 

4 Sex ratio, reproduction, 
vitellogenin  

 

Länge et al. 2001 

Zebrafish,  
Danio rerio 

24 day exposure 10 GSI, vitellogenin van den Belt et al. 
2002 

 8 day exposure 4 Vitellogenin  Rose et al. 2002 

 21 day exposure 2.5 Vitellogenin-mRNA, es-
trogen receptor-mRNA 

Islinger et al. 2002a

Japanese medaka 
Oryzias latipes,  
d-rR-strain 

Two month 10 GSI, egg production Scholz and Gutzeit 
2000 

Japanese medaka 
Oryzias latipes, 

wild type 

21 day exposure 25 

85 

Choriogenin H-mRNA 

vitellogenin and estrogen 
receptor-mRNA 

Islinger et al. 2002b

 
Die Belastung adulter Dickkopfelritzen im Gonadal Recrudescence Assay mit den synthe-
tischen Androgen 17α-Methyltestosteron (MT) führte hier zu deutlich abweichenden Befun-
den. Das Auftreten atretischer Follikel (ab 0,1 µg/L MT) und männchentypischer sekundärer 
Geschlechtsmerkmale (ab 1 µg/L MT) bei weiblichen Dickkopfelritzen zeigt hier deutliche 
hormonelle Störungen im weiblichen Fisch. Ein Vergleich mit anderen Studien zur Kurzzeit-
belastung von juvenilen und adulten Dickkopfelritzen mit MT ist allerdings schwierig, da hier 
deutlich höhere MT-Konzentrationen eingesetzt wurden (≥ 0,2 mg/L Ankley et al. 2001 bzw. 
≥ 10 µg/L Zerulla et al. 2002). Auch liegen bisher keine Angaben zu Langzeitstudien (z.B. 
Full Life Cycle) bezüglich der Belastung von Dickkopfelritzen mit MT vor. Es ist jedoch an-
zunehmen, dass auch hier möglicherweise populationsrelevante Parameter wie Befruchtungs-
rate und Eizahl in niedrigeren Konzentrationsbereichen von MT negativ beeinflusst werden 
könnten, d.h. im Bereich des im Gonadal Recrudescence Assays nachgewiesenen LOECs (0,1 
µg/L MT) liegen könnten. Zudem kann derzeit nicht ausgeschlossen werden, dass auch bei 
niedrigeren MT-Konzentrationen hormonelle Effekte in adulten Dickkopfelritzen nachweisbar 
sein könnten, da der Anteil atretischer Follikel bereits in niedrigsten untersuchten MT-
Konzentration bei rund 5 % lag. Ob jedoch in Umweltwasserproben in biologisch relevante 
Konzentrationen von MT auftreten, kann derzeit nicht beantwortet werden. Zwar ist MT als 
Bestandteil diverser Hormonpräparate für Frauen nach der Menopause (Adamson et al. 2001, 
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Hickok et al. 1993, Raisz et al. 1996) bzw. in Anabolika (Kuuranne et al. 2002) verwendet, 
doch liegen bisher keine Daten zum Auftreten dieser Substanz im Abwasser bzw. Oberflä-
chenwasser vor.  
Zwar konnte anhand des Plasmavitellogenin-Gehaltes gezeigt werden, dass auch die Exposi-
tion männlicher Fische mit Androgenen (hier MT) zu östrogenen Effekten im Organismus 
führen kann, dennoch zeigt sich in der Summe der untersuchten Parameter (insbesondere Go-
nadenhistologie der Weibchen, Ausprägung  sekundärer Geschlechtsmerkmale), dass es sich 
hierbei nicht primär um eine östrogene Wirkung des Androgens handelt, sondern vielmehr 
stoffwechselphysiologische Prozesse im Organismus für die Natur der Wirkung verantwort-
lich sind. 
Zusammenfassend lässt sich daher sagen, dass der Gonadal Recrudescence Assay mit der 
Dickkopfelritze unter den LOECs der bisher angewandten Kurz- und Langzeittests mit der 
gleichen Fischart liegt, was möglicherweise auf die bessere Synchronisation der Fische 
bezüglich der Reproduktionsphase durch eine vorherige künstliche Gonadenruhephase (simu-
lierte Winterperiode) zurückzuführen ist. Diese Ruhephase entspricht zudem wesentlich eher 
dem natürlichen Rhythmus vieler Fischarten der gemäßigten Klimate. Bisweilen wird bereits 
in der Sekundärliteratur eine Kühlphase bei verschiedenen einheimischen Fischarten für eine 
erfolgreiche Reproduktion empfohlen (vgl. Riehl and Baensch 1995). Daher erscheint der 
Ansatz des Gonadal Recrudescence Assays als wesentlich sinnvoller als eine dauerhafte Hal-
tung der Dickkopfelritzen unter konstanten Sommerbedingungen (vgl. Länge et al. 2001, Mi-
les-Richardson et al. 1999a, Sohoni et al. 2001). Auch die Ermittlung des gonadosomatischen 
Index (GSI) während der Reproduktionsphase, d.h. bei unkontrolliertem Ablaichen erscheint 
nicht sehr sinnvoll, da insbesondere bei den Weibchen Schwankungen im GSI in Abhängig-
keit vom Zeitpunkt des Ablaichen von bis zu 40 % nachgewiesen wurden (Jensen et al. 2001). 
Auch im Bezug auf die Plasmavitellogenin-Konzentration konnten hier Schwankungen von 
rund 40 % innerhalb der Reproduktionsphase ermittelt werden (Jensen et al. 2001). Durch die 
getrenntgeschlechtliche Belastung adulter Dickkopfelritzen mit hormonwirksamen Substan-
zen im Gonadal Recrudescence Assay wird ein unkontrolliertes Ablaichen der Fische verhin-
dert. Somit können die natürlichen Schwankungen im GSI und Plasmavitellogenin-Gehalt 
reduziert werden, was zu einer Erhöhung der Sensitivität gegenüber hormonaktiven Substan-
zen führen kann.  
Letztendlich zeigten die vorliegenden Studien mit dem Gonadal Recrudescence Assay eine 
deutliche Unterscheidung in den Auswirkungen hormonaktiver Substanzen (Östrogen, An-
drogen) auf die adulten Dickkopfelritzen, so dass hier zumindest eine erste Klassifizierung 
der Substanzen in bestimmte Wirkungsgruppen möglich erscheint. Zudem konnten die östro-
genen Effekte, wie sie in den abwasserexponierten Regenbogenforellen festgestellt wurden, 
durch den Gonadal Recrudescence Assay mit der Dickkopfelritze bestätigt werden. 
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4.3 Mögliche Gefährdung einheimischer Fische durch hormonaktive 
 Substanzen kommunaler Kläranlagenabwässer 
 
Mit der vorliegenden Arbeit konnte ein wesentlicher Beitrag zur Risikoabschätzung einheimi-
scher Fischpopulationen durch hormonaktive Substanzen aus kommunalen Kläranlagenab-
wässern geleistet werden. Während man bisher nicht von einer Gefährdung einheimischer 
Fische durch östrogen wirksame Substanzen wie 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol aus-
gegangen ist (vgl. Kalbfuss 1997, Schweinfurt et al. 1997), zeigen die Befunde aus der vorlie-
genden Studie, dass kommunale Kläranlagenabwässer durchaus eine biologisch relevante 
östrogene Fracht enthalten, welche auch noch in großen Fließgewässern wie dem Rhein 
nachweisbar ist. So konnten durch kombinierte In vivo- und In situ-Experimente in den Ab-
wässern beider untersuchten kommunalen Kläranlagen biologisch wirksame Konzentrationen 
an östrogen aktiven Substanzen festgestellt werden. Diese östrogene Aktivität lässt sich auch 
noch in großen Fließgewässern wie dem Rhein nachweisen, jedoch in biologisch geringeren 
Wirkungsbereichen. Auch wenn man der chemischen Analyse aufgrund der einmaligen Mes-
sung nur richtungsweisenden Charakter hinsichtlich der östrogenen Belastung mit hormonak-
tiven Substanzen zuschreiben kann, zeigt dennoch der Vergleich mit Analysendaten anderer 
Kläranlagenstandorte, dass es sich bei den Messwerten keineswegs um Ausreißer handelt 
(vgl. Belfroid et al. 1999, Desbrow et al. 1998, Spengler et al. 2000, 2001, Stumpf et al. 1996, 
Ternes et al. 1999). Vielmehr liegen die Messwerte im unteren Bereich der Vergleichsdaten. 
Es ist daher anzunehmen, dass auch durch andere Kläranlagenabwässer innerhalb der BRD 
eine östrogene Fracht in die Vorfluter gelangt, welche im Bereich der biologischen Wirksam-
keit auf Fische liegt. Durch In situ-Experimente mit adulten Dickkopfelritzen im Kläranla-
genabwässer konnte zudem gezeigt werden, dass es sich bei den vorangegangenen Studien 
mit adulten männlichen Regenbogenforellen nicht um artspezifische Effekte handelt. Viel-
mehr zeigte sich dadurch, dass auch in der Dickkopfelritze östrogene Einflüsse durch das 
Kläranlagenabwasser auf Tuberkelzahl und Hodenhistologie nach dreiwöchiger Exposition 
nachweisbar waren. Vergleicht man diese Befunde mit den Daten aus den EE2-Versuchen 
(Gonadal Recrudescence Assay mit Full Life Cycle, Länge et al. 2001) so erscheint ein Defi-
zit im Reproduktionsvermögen bei längerer bzw. lebenslanger Exposition mit Abwasser 
durchaus wahrscheinlich. Zwar konnten bei den Studien mit Rheinwasser der Leitung 4 (im 
Einflussbereich der zweiten kommunalen Kläranlage) keine östrogene Effekte auf die expo-
nierten juvenilen Regenbogenforellen nach zweiwöchiger Exposition festgestellt werden, 
dennoch zeigten die Befunde aus den In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen, Primärhepato-
cyten der Regenbogenforelle) doch erstaunlich hohe östrogene Aktivitäten des Rheinwassers 
im Vergleich zu den beiden Kläranlagenausläufen. Insbesondere bei kleineren Fließgewäs-
sern, welche zudem meist mehreren Kläranlagen als Vorfluter dienen, ist das Erreichen biolo-
gischer Wirkungsgrenzen für Fische abzusehen. Das auch durch Verdünnungen des Abwas-
sers mit Oberflächenwasser noch immer biologische Wirkungsgrenzen überschritten werden, 
zeigen die Befunde der In situ-Experimente an der zweiten kommunalen Kläranlage: Trotz 
starker Verdünnungen des Abwassers (insbesondere im März und Mai 2001) konnte in den 
exponierten männlichen Regenbogenforellen eine Induktion der Vitellogenin-mRNA nach-
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gewiesen werden. Ferner zeigten Untersuchungen zu Wildpopulationen von Gründling (Go-
bio gobio, van Aerle et al. 2001) und Rotauge (Rutilus rutilus, Jobling et al. 1998), dass sich 
hormonelle Fehlentwicklungen der Gonaden auf anthropogene Einflüsse zurückzuführen las-
sen. 
In kleineren Fließgewässern kann es insbesondere während der regenarmen Perioden im Spät-
sommer zu deutlichen Aufkonzentrierungen des Abwassers im Vorfluter kommen, so dass 
hier ein östrogener Einfluss auf Fische nach den bisherigen Befunden sogar als wahrschein-
lich anzusehen ist. Zwar existieren bereits fundierte Angaben zum Abbauverhalten diverser 
steroider Östrogene und anderer hormonwirksamer Substanzen (Jürgens et al. 2002, Klecka et 
al. 2001), jedoch darf hierbei nicht vergessen werden, dass es sich bei den stofflichen Einträ-
gen in die Gewässer keineswegs um einmalige Ereignisse (vgl. Guillette Jr. et al. 1994, 1995, 
1999) handelt sondern vielmehr um periodisch wiederkehrende bzw. kontinuierliche Einlei-
tungsprozesse. Dass hierbei Schwankungen in der hormonellen Belastung kommunaler Klär-
anlagenabwässer nur bedingt eine Rolle spielen, zeigen Studien von Panter et al. (2000): Hier 
konnte bei adulten Dickkopfelritzen nach diskontinuierlicher Belastung mit 17β-Estradiol 
vergleichbare Plasmavitellogenin-Konzentrationen wie bei kontinuierlich belasteten Tieren 
festgestellt werden.  
Gerade die Versuche mit der Dickkopfelritze im Gonadal Recrudescence Assay zeigen deut-
lich, wie wichtig es ist, neben der reinen In vivo-Messung des scheinbar östrogen-spezifischen 
Vitellogenins in männlichen Fischen auch weitere Parameter (sowohl in vivo als auch in vitro) 
für eine Risikoabschätzung hinsichtlich hormonaktiver Substanzen in Umweltwasserproben 
heranzuziehen. 
Selbst wenn akute hormonelle Einflüsse (Ausbleiben der Reproduktion) auf Fische in Fließ-
gewässern nicht direkt nachweisbar sind, besteht dennoch die Gefahr, dass es aufgrund suble-
taler hormoneller Belastungen zur Einschränkung der genetischen Vielfalt innerhalb der ver-
schiedenen Fischarten führen kann (vgl. Silbiger et al. 2001). Auch die Resistenz gegenüber 
verschiedenen Schadstoffen bzw. deren Erblichkeit kann durch die zunehmende Anzahl der 
Schadstoffe reduziert werden (Klerks and Moreau 2001). 
 
 

4.4 Weiterführende Schutzmaßnahmen im Hinblick auf hormonaktive 
Substanzen in der aquatischen Umwelt 

 
Im Hinblick auf die Erfassung hormoneller Aktivitäten von Einzelchemikalien im Fisch wäre 
aufgrund der bisweilen starken Unterschiede im Reaktionsverhalten verschiedener Fischarten 
eine Ausweitung auf zumindest zwei Fischarten als sinnvoll anzusehen, um eine eindeutige 
Identifikation entsprechender Substanzen zu gewährleisten. 
Wie bereits zuvor erwähnt, ist zudem auch in Zukunft mit einem östrogenen Einfluss einhei-
mischer Fließgewässer und somit der darin lebenden Fische durch Abwässer häuslicher und 
industrieller Kläranlagen zu rechnen. Ziel weiterführender Studien muss zunächst eine Risi-
koabschätzung hinsichtlich der östrogenen Belastung insbesondere kleinerer Fließgewässer 
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im Einflussbereich kommunaler und industrieller Kläranlagen sein. Ferner ist die Entwick-
lung geeigneter Verfahren nötig, um hormonwirksame Substanzen aus dem Abwasser zu ent-
fernen (Schiewer 2000). Diese Verfahren müssen nicht nur effektiv, sondern im Hinblick auf 
ökonomische Gesichtspunkte auch kostengünstig und praktikabel sein.  
Letztlich können nur durch diese Schutzmaßnahmen Verunreinigungen von Trink- und Ober-
flächenwasser durch hormonaktive Substanzen vermieden und so ein wichtiger Beitrag zu 
einer nachhaltigen Bewirtschaftung im Bereich Trinkwasser und Artenvielfalt geleistet wer-
den. 
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Durch den Eintrag hormonaktiver Substanzen (sogenannter „Endocrine Disruptors“) über 
Kläranlagenabwässer kann es bei Fischen zu Verschiebungen im Geschlechterverhältnis so-
wie zu Entwicklungs- und Reproduktionsstörungen kommen. Bisher fehlen ausreichende In-
formationen bezüglich des Risikos solcher Substanzen auf Fische sowie verbindliche gesetzli-
che Vorschriften zur Prüfung von Einzelsubstanzen auf hormonelle Aktivität. Vielfach wer-
den In vitro-Tests zum Nachweis hormoneller Aktivität von Einzelsubstanzen und Umwelt-
wasserproben herangezogen, es fehlen jedoch vergleichbare Daten aus In vivo-Versuchen. 
Durch die vorliegende Arbeit sollte ein Beitrag zur Aufklärung der Belastung einheimischer 
Fische mit hormonell, insbesondere östrogen aktiven Substanzen geleistet werden. Hierzu 
wurden zunächst zwei In vitro-Biotests (Yeast Estrogen Screen – YES; Primärhepatocyten 
der Regenbogenforelle, Oncorhynchus mykiss) hinsichtlich ihrer Eignung im Bereich der 
Umweltanalysen optimiert. In Kombination mit einem weiteren, bereits erprobten In vitro-
Biotest (293 ER-Luciferase Assay) wurden diese dann mit Daten aus In situ-Experimenten 
mit Regenbogenforellen an drei Standorten (Kläranlage 1 + 2, sowie Rhein bei Worms) und 
chemischer Analytik korreliert. Um dem Mangel an geeigneten In vivo-Nachweissystemen im 
Bereich der Fischtests entgegenzuarbeiten, wurde parallel hierzu ein Fischtestsystem mit der 
Dickkopfelritze, Pimephales promelas (Gonadal Recrudescence Assay) zum Nachweis hor-
monell aktiver Substanzen in Fischen anhand zweier Referenzchemikalien (Östrogen: 17α-
Ethinylestradiol; Androgen: 17α-Methyltestosteron) überprüft. Hierbei macht man sich das 
natürliche Reproduktionsverhalten der Fische gemäßigter Klimate zu Nutzte, indem man die 
adulten Dickkopfelritzen zunächst für mindestens 4 Wochen unter Winterbedingungen (15 °C 
Wassertemperatur, 8:16 h Tag:Nacht-Rhythmus) hältert, was zu einer Inaktivierung der Fort-
pflanzung und somit auch der Gonadenreifung führt. Anschließend werden die Fische für drei 
Wochen unter Sommerbedingungen (25 °C WT, 16:8 h Tag-Nacht-Rhythmus) mit hormonak-
tiven Substanzen belastet, um deren Einfluss auf verschiedene hormonabhängige Parameter 
wie Kondition, Gonadenwachstum, sekundäre Geschlechtsmerkmale, Plasmavitellogenin, 
Fortpflanzung, Befruchtungsrate und Eizahl sowie Gonadenhistologie und Leberultrastruktur 
der Fische zu untersuchen. Um die Anwendbarkeit dieses Fischtestsystems im Umweltanaly-
sebereich zu demonstrieren, erfolgte im Rahmen der vorliegenden Arbeit eine abschließende 
Exposition der Dickkopfelritzen im Kläranlagenabwasser einer kommunalen Kläranlage. 
Durch die Erhöhung der Inkubationstemperatur von 14 auf 18 °C konnte die Empfindlichkeit 
der Primärhepatocyten gegenüber den östrogen aktiven Substanzen 17β-Estradiol (E2), 
Bisphenol A und Nonylphenol erhöht werden. Der YES konnte für den Nachweis östrogener 
Aktivität in extrahierten Umweltwasserproben adaptiert werden. Die zweiwöchige In situ-
Exposition adulter männlicher Regenbogenforellen im Kläranlagenabwasser führte an beiden 
Standorten zu einer deutlichen Induktion der Vitellogenin-mRNA. Auch in den In vitro-
Biotests war die östrogene Aktivität des Abwassers nachzuweisen. Am Rhein war keine 
Vitellogenin-mRNA-Synthese in den exponierten Fischen festzustellen, jedoch zeigten die In 
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vitro-Biotests, dass auch hier ein östrogenes Potential vorhanden war. Chemische Analysen 
belegen die biologischen Befunde. So lagen die gemessenen Konzentrationen an steroiden 
Östrogenen (bis zu 26,6 ng/L) und Fecal- und Phytosteroiden, sowie der resorcyclischen Lac-
tone und Flavonoide (bis zu 1.194 ng/L) im Kläranlagenabwasser deutlich im biologisch 
wirksamen Bereich. Auch im Rheinwasser lag die Konzentration an steroiden Östrogenen mit 
3,9 ng/L (E2) im noch biologisch relevanten Bereich. 

Im Testsystem mit der Dickkopfelritze ergab die Belastung mit 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
Nachweisgrenzen von 1 ng/L (Effekte auf Tuberkelzahl, Plasmavitellogenin, Gonadenhisto-
logie und Leberultrastruktur), welche im Bereich eines Full Life Cycles mit der gleichen 
Fischart lagen und sich zugleich deutlich im umweltrelevanten Konzentrationsbereich von 
EE2 befanden. Ab 10 ng/L EE2 sank sowohl die Befruchtungsrate als auch die durchschnittli-
che Eizahl pro Gelege aufgrund unzureichender Spermienproduktion deutlich ab. Die Belas-
tung der Fische mit 17α-Methyltestosteron (MT) führte bei den Weibchen ab 0,1 µg/L zum 
Auftreten atretischer Follikel. Ab 5 µg/L MT zeigte sich ein signifikanter Rückgang in der 
Befruchtungsrate. Bei den Männchen erfolgte ab 1 µg/L MT ein Anstieg des Plasmavitelloge-
nin-Gehalts, was auf eine Biotransformation des Androgens in ein Östrogen zurückzuführen 
sein dürfte. Aufgrund der untersuchten Endpunkte in den exponierten Fischen war jedoch eine 
deutliche Unterscheidung hinsichtlich androgener und östrogener Effekte durch die jeweiligen 
Substanzen möglich. Auch unter Freilandbedingungen konnte mit Hilfe des Fischtestsystems 
an einem Kläranlagenablauf ein östrogener Einfluss auf die Fische festgestellt werden (redu-
zierte Tuberkelzahl, Anstieg im Plasmavitellogenin-Gehalt, nekrotische Spermatogonien bei 
Männchen sowie schnellere Gonadenreifung bei den Weibchen), welcher bei entsprechender 
Langzeitbelastung reproduktionsbiologische Auswirkungen auf die Fische haben kann.  
Durch die vorliegende Arbeit konnte anhand kombinierter Freiland- und Laboruntersuchun-
gen gezeigt werden, dass kommunale Kläranlagenabwässer biologisch relevante Konzentrati-
onen an östrogen wirksamen Substanzen enthalten, welche selbst in Oberflächengewässern 
noch nachweisbar sind. Ferner konnte die Eignung des Gonadal Recrudescence Assays mit 
der Dickkopfelritze sowohl im labortechnischen Bereich zur Identifizierung hormonaktiver 
Einzelsubstanzen, als auch im Umweltanalysebereich zum Nachweis hormoneller Aktivitäten 
von Wasserproben belegt werden. 
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