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As far as the laws of mathematics refer to
reality, they are not certain, and as far as they
are certain, they do not refer to reality!

Albert Einstein






Zusammenfassung

Die Fischbestdnde in der Donau zwischen Sigmaringen und Ulm sind trotz bestandsstiitzender MalRnahmen
und einer verbesserten Wasserqualitat seit Ende der 80er Jahre stark riickldufig. In einer Pilotstudie konnte fir
Sedimente aus der Donau ein hohes 6kotoxikologisches Belastungspotential festgestellt werden. Als Folge
dieser Ergebnisse wurde eine Weight-of-Evidence-Studie initiiert, um mogliche Ursachen des Fischriickgangs
und Belastungsschwerpunkte zu identifizieren. Hierfir wurde in einer umfangreichen Biotestbatterie das
Schadigungspotential von Sedimentextrakten und nativen Sedimenten (berprift. AuBerdem wurden ultra-
strukturelle Veranderungen an der Leber aus Barben untersucht. Mutagene Effekte in Barben wurden mittels
des Mikrokerntests an Erythrocyten bestimmt. Zur Erfassung des Makrozoobenthos, wurden im jahreszeitli-
chen Verlauf dreimal deren Bestdande aufgenommen. Des Weiteren wurden neben limnologischen Parametern
auch die Konzentration von Schwermetallen und prioritarer organischer Schadstoffe (PAHs, PCBs und PCDD/Fs)
in Sedimenten gemessen.

Durch die Messung der limnologischen Parameter konnte die Donau weitestgehend der Gewassergiite |l
zugeordnet werden. Auch der Gehalt der Schwermetalle ging im Vergleich zu friiheren Jahren deutlich zuriick
(Glteklasse | oder I-Il). Bei der Belastung mit organischen Substanzen erreichten die Mehrzahl aller Standorte
die ATV-Giteklassen | oder Il. Uberraschend hohe PAH-Konzentrationen wurden in den Sedimenten aus dem
Zufluss Schwarzach (Giiteklasse V) und dem Opfinger Stausee (Giiteklasse 11l) gemessen. Bei der Ermittlung der
Dioxin-dhnlichen Wirksamkeit (DR-CALUX- und EROD-Assay) konnte jedoch festgestellt werden, dass ein GroR-
teil der hohen Induktion durch unbekannte, nicht-prioritdre Schadstoffe verursacht wurde. Auch in allen
anderen In vitro-Tests, wie dem Neutralrottest und Fischeitest, konnten sehr hohe Effekte beobachtet werden,
die teilweise sogar das 6kotoxikologische Potential des Rheins erreichten. Insbesondere im Fischeitest konnte
eine deutliche Entwicklungsverzdgerung nach Exposition mit nativen Sedimenten beobachtet werden. Hierbei
wurden zwei Expositionsszenarien gegenibergestellt und insgesamt eine hohere gentoxische Belastung fir
Sedimentextrakte als fir native Proben nachgewiesen. Im Comet-Assay mit RTL-W1-Zellen und embryonalen
Zellen von Danio rerio konnte eine sehr hohe Gentoxizitat festgestellt werden. Diese Belastung ist auch im
Zusammenhang mit den hohen PAH-Konzentrationen zu interpretieren, die mit den Testergebnissen aus dem
Comet-Assay gut korrelieren. Des Weiteren konnten die Ergebnisse im In vitro-Mikrokerntest sehr gut auf die
In vivo-Ergebnisse mit Barben-Erythrocyten Gbertragen werden, was deren hohe oOkologische Relevanz zur
Bewertung der Donau unterstreicht. Die stark ausgepragten ultrastrukturellen Stérungen der Hepatocyten von
Barben aus Ehingen und Rottenacker manifestierten sich in fast allen Zellstrukturen. Aus den Untersuchungen
aller Standorte ergibt sich eine sehr heterogene Belastungssituation an der Donau. Die Ergebnisse lassen
jedoch die Identifizierung einzelner ,Hot Spots” bzw. gering belasteter Standorte zu. So konnte fir die Sedi-
mente aus der Lauchert, Riedlingen und Jochenstein meist keine oder nur geringe Effekte festgestellt werden.
Dagegen wurde fiir die Schwarzach sowie fiir die Standorte Rottenacker, Ehingen und den Opfinger Stausee
eine sehr hohe 6kotoxikologische Belastung nachgewiesen. Fiir Sigmaringen aber auch Ehingen ergab sich ein
inhomogenes Belastungsmuster. Insbesondere durch die aufgenommenen In vivo- und In situ-Parameter
konnten die Ergebnisse der In vitro-Tests weitestgehend bestatigt werden.

Die in dieser Weight-of-Evidence-Studie verwendeten Tests bzw. die Kombination der verschiedenen Lines-
of-Evidences stellen ein sehr gut geeignetes Konzept dar, um nachzuweisen, dass an der Donau eine erhebliche
okotoxikologische Belastungssituation vorliegt, die auch sehr wahrscheinlich Einfluss auf die Fischpopulationen
nimmt. In Hinblick auf die europdische Wasserrahmenrichtlinie muss davon ausgegangen werden, dass die
obere Donau den geforderten 6kologisch guten Zustand zum gegenwartigen Zeitpunkt nicht erreicht. Daraus
leitet sich auch ein dringender Handlungsbedarf ab, um der Forderung der WRRL gerecht zu werden und das
Okosystem Donau in seiner Gesamtheit zu schiitzen sowie eine weitere Verschlechterung zu vermeiden.

Im zweiten Teil dieser Studie wurde durch ein Fuzzy-Logik Expertensystem ein ortsunabhangiges Klassifizie-
rungskonzept zur Bewertung von Sedimenten entwickelt. Hierbei wurden zundchst verschiedene mathemati-
sche Verfahren (Normalverteilung, Normalisierung, Boxplot- und empirisches Verfahren) verwendet, um die
Daten ausgewabhlter In vitro-Tests in drei Toxizitatsstufen zu unterteilen. Hierbei wurden sowohl das Boxplot-
als auch das empirische Verfahren favorisiert, da sie die Moglichkeit bieten, die Sensitivitat der Biotests gege-
niber komplexen Umweltproben zu berticksichtigen. Des Weiteren wurde zur Bildung des graduellen Zugeho-
rigkeitsbereichs fur die Fuzzy-Logik, die Variabilitdt der Biotests herangezogen. Hierfliir wurden die testspezifi-
schen Positiv- und/oder Negativkontrollen verwendet und mittels mathematischer Verfahren der graduelle
Zugehorigkeitsbereich bestimmt. Um der 6kologischen Relevanz der verschiedenen Tests in der Klassifizierung
Rechnung zu tragen, wurden die Toxizitatsstufen der Testverfahren entsprechend ihrem biologischen Organisa-
tionsniveau angepasst. Dadurch konnte ein Klassifikationsmodell entwickelt werden, das die inhdrenten epis-
temischen und linguistischen Unsicherheiten von 6kotoxikologischen Biotests (Reaktionsspektrum und Variabi-
litat der Biotests sowie deren 6kologische Relevanz) berticksichtigt.






Einleitung

1. Einleitung

In der Bewertung von aquatischen Okosystemen und den Folgen anthropogener Gewasserver-
schmutzung dominierten in der Vergangenheit chemische Untersuchungen. Allein aufgrund der
Vielzahl der zu untersuchenden Zielsubstanzen miissen jedoch rein chemische Analysen unvoll-
standig bleiben (Chapman et al. 2002, Chapman & Hollert 2006). Auch bleiben Fragen der Bioverfiig-
barkeit, Metabolisierung und Interaktion der Chemikalien in Abhangigkeit wechselnder Umwelt-
bedingungen durch die reine chemische Analytik unbeantwortet. Daher haben sich seit einigen
Jahren Okotoxikologische Testverfahren etabliert, um die Belastungssituation in Gewdssern exakter
abbilden zu kénnen, da sie beispielsweise auch Effekte unbekannter Substanzen integrieren aber
auch synergetische und antagonistische Wechselwirkungen chemischer Verbindungen berticksichtigt
werden (Arcaro et al. 1998, Billiard et al. 2006, White 2002). Zum Zweck einer umfassenden
okotoxikologischen Beurteilung aquatischer Systeme missen auRerdem nach Chapman et al. (1992)
Freilanduntersuchungen integriert werden, da sie die Situation in situ widergeben. In der vor-
liegenden Studie sollen daher im Wesentlichen zwei Ziele verfolgt werden:

(1) mittels eines integrativen Bewertungskonzepts (Weight-of-Evidence-Ansatz) das 6kotoxiko-
logische Schadigungspotential der oberen Donau zu untersuchen, um mogliche Ursachen des
Fischrickgangs und Belastungsschwerpunkte zu identifizieren;

(2) ein Bewertungssystem zu entwickeln, dass es ermdglicht, mit Hilfe von Mechanismus-
spezifischen Biotestergebnissen Sedimente nach &kotoxikologischen Gesichtspunkten zu
klassifizieren.

1.1 Hintergriinde zum Fischriickgang an der oberen Donau

Seit einigen Jahren wird in verschiedenen Fllissen in Europa, USA und Kanada ein Riickgang von
Fischpopulationen beobachtet (Burkhardt-Holm et al. 2005, Cook et al. 2003, de Lafontaine et al.
2002, Faller et al. 2003, Keiter et al. 2006). Insbesondere in der Schweiz betrug die Differenz im
Gesamtfischbestand zwischen 1991 und 1996 bis zu 85 % (Bernet & Burckhardt-Holm 2000). Um die
Ursachen dieses Phanomens aufzuklaren, wurde 1998 das Projekt ,Fischnetz” initiiert (Burkhardt-
Holm & Segner 2002, Schmidt et al. 1999). Innerhalb eines Zeitraums von flinf Jahren sollte der
Rickgang der Fischereiertrage dokumentiert, die Griinde dafiir aufgeklart und Methoden entwickelt
werden, um die Situation zu verbessern (Burkhardt-Holm & Segner 2002). Im Abschlussbericht
(Fischnetz 2004, Burkhardt-Holm et al. 2005) des Projekts wurden drei Hauptgrinde fir den
Rickgang der Fischbestande genannt: (1)unangepasste BewirtschaftungsmaBnahmen (falsche
Menge, Alter, Genetik usw. von Fischen), (2) infektios bedingte Erkrankungen, vor allem die
proliferative Nierenkrankheit und (3) schlechte Habitatqualitdt, wie beispielsweise fehlende Unter-
stande, Laichgebiete, Ruhe- und Schutzzonen fiir die unterschiedlichen Lebensstadien, ungeniigende
Nahrung und chemische Verschmutzung bzw. Abwasserbelastung. Bei der Ursachenanalyse in den
verschiedenen FlieBgewassern der Schweiz konnte jedoch gezeigt werden, dass keiner der unter-
suchten Einzelfaktoren flr den Fischfangriickgang allein verantwortlich gemacht werden konnte.

Seit den 80er Jahren ist die Entwicklung der Fischbestidnde in allen von Fischereivereinen
bewirtschafteten Donauabschnitten zwischen Sigmaringen und Ulm ebenfalls stark riicklaufig (Keiter
et al. 2006, Wurm 2001). So betrug der angelfischereiliche Nettoertrag zu Beginn der 80er Jahre in
den meisten Gewisserabschnitten noch zwischen 20 und 50 kg/ha. Er sank zu Beginn der 90er Jahre
auf einen Wert von unter 20 kg/ha und ging im Jahr 2000 auf fast Null zuriick (Wurm 2001). Im



Einleitung

vergleichbaren Zeitraum verbesserten sich jedoch, durch den Neu- und Ausbau von Kldranlagen
entlang der Donau und ihrer Zuflisse die Wasserqualitdt und damit die Gewdassergiite nach der
Landerarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA 1998). In den folgenden Abschnitten sollen bisherige
Untersuchungen in der oberen Donau vorgestellt und zusammengefasst werden, die sich mit der
Entwicklung der Gewadssergiite und moglichen Ursachen zum Fischriickgang in der oberen Donau
beschéftigten. Diese Untersuchungen stellen im Gegensatz zu dem Projekt Fischnetz lediglich
einzelne, kleinere Projekte dar, die unabhangig voneinander durchgefiihrt wurden. lhr Schwerpunkt
richtete sich liberwiegend auf die Entwicklung der Gewassergiite. Im Jahr 2000 wurde von Dr. Karl
Wurm (Gewadsserokologisches Labor Starzach) der Fischriickgang in der oberen Donau intensiv
untersucht und dokumentiert. Im Anschluss daran wurde in Kooperation mit dem Institut fir
Zoologie der Universitdat Heidelberg eine Pilotstudie initiiert, die mit Hilfe verschiedener In vitro-
Biotestverfahren feststellen sollte, ob eine 6kotoxikologische Belastung in den Donausedimenten
vorliegt (Keiter et al. 2006).

1.1.1 Fischbestdnde

Die Donau bildet zwischen Sigmaringen und Ehingen ein Ubergangsgebiet zwischen Aschen- und
Barbenregion (Gebhardt 1995). Neben diesen beiden Fischarten, die auch in vergangenen Zeiten zu
den haufigsten Fischarten in der Donau zdhlten, waren auch Nase (Chondrostoma nasus), Débel
(Leuciscus cephalus) und Rotauge (Rutilus rutilus) dominierend. Im Jahr 1990 konnten in der Donau
zwischen Zwiefaltendorf und Ulm 35 Fischarten registriert werden, wovon 6 Arten (z.B. Anguilla
anguilla) nicht heimisch sind und durch Besatz der Fischereiverbande in die Donau gelangt waren.
Nach historischen Angaben (Schulz & Troschel 1990) wurden ehemals jedoch 39 Fischarten in der
Donau beschrieben, was einem Defizit von 10 heimischen Arten entspricht. Zu diesen entweder
ausgestorbenen oder nur sehr selten vorkommenden Arten gehoren z.B. Aland (Leuciscus idus) und
Zingel (Zingel zingel; Schulz & Troschel 1990).

Insbesondere die Asche (Thymallus 600 1 Ehingen: grayling catch and stocking [ 3900
thymallus) ist von diesem Riickgang betroffen. 500 1 M AANT —e— catch [ 3000
So konnte diese Fischart zwar regelmaRig bei 5 49 | 1 7 stocking (2500
Befischungen unterhalb von Sigmaringen é 500 | 2000 é
gefangen werden, war dort jedoch nur in é - 1500 ;Sj
geringer Dichte vorhanden. In Ehingen war © 2001 & o 1000 @
trotz intensiver BesatzmaBnahmen mit 100 1 ] L 500
einsdmmrigen  Aschen ein gravierender oL , T . Lo

1980 1985 1990 1995 2000

Bestandsriickgang nicht aufzuhalten (Abb. )
Abb. 1.1: Aschenfang und -besatz an der Donau bei

Ehingen (nach Seitz 2005 und Wurm 2001).

1.1). So wurden in den Jahren von 1984 bis
1989 jahrlich etwa 3000 Jungfische in der
Donau ausgesetzt, gleichzeitig ging jedoch die Fangquote der Asche fast auf Null zuriick (Schulz &
Troschel 1990). Auch in den Donauzufliissen, z.B. Lauchert und Biber, zeichnete sich die gleiche
Entwicklung ab und die dort ehemals groRen Aschenbestinde gingen dramatisch zuriick. In der
Lauchert konnten 1982 noch iiber 120 Aschen gefangen werden, ab 1994 jedoch keine einzige mehr
(Schulz & Troschel 1990).

Ein Rickgang der WeiRfischbestdnde (Barbe, Dobel, Nase und Rotauge) in der Donau konnte
nicht zweifelsfrei nachgewiesen werden. In einigen Flussabschnitten ging der WeiRfischfang zwar
deutlich zurick. In der Mehrzahl der pachtlosen Flussabschnitte waren jedoch eher periodische
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Schwankungen als ein gerichteter Trend zu erkennen (Wurm 2001). Moglicherweise liegt die Ursache
daftr an der Vorliebe der Angler fir Salmoniden, als an der tatsachlichen Bestandssituation der
Weiltfische. Dennoch konnte ein eindeutiger Rickgang der Barbenpopulationen ab Beginn der 90er
Jahre sowohl in den Fangaufzeichnungen der Angler als auch bei den Elektrobefischungen registriert
werden. Im Bereich von Ehingen konnten in der ersten Hélfte der 80er Jahre noch bis zu 500 Barben
in einem Jahr gefangen werden, im Jahre 1999 fast keine mehr (Wurm 2001).

1.1.2 Pradation durch fischfressende Vogel

Dem Einfluss fischfressender Vogel — insbesondere von Kormoran und Gansesager — auf Fisch-
populationen wird in der Literatur eine nicht unerhebliche Bedeutung beigemessen (Engstrom 2001).
Insbesondere die Kormoranbestdnde an der Donau haben in den letzten Jahrzehnten stark zuge-
nommen. Der starke Riickgang der Aschen- und anderer Fischbestdnde an der Donau zu Anfang und
Mitte der 90er Jahre deckt sich zeitlich haufig mit den Kormoraneinfallen in diesem Bereich
(mindliche Mitteilungen zitiert in Wurm 2001). Bei einem Nahrungsbedarf von ca. 400 Gramm Fisch
pro Tag ist es daher unschwer vorstellbar, dass ein betrachtlicher Anteil des fischereilichen Ertrags
durch den Kormoran dezimiert wird. Jedoch kann die Pradation durch den Kormoran nicht die einzige
Ursache fiir den Fischriickgang darstellen, da dieser Riickgang schon vor dem Kormoraneinfall
eingesetzt hatte. Insofern hat der Kormoran hier die riicklaufige Entwicklung der Fischbestdnde
lediglich verstarkt (Wurm 2001).

1.1.3 Morphologische Situation der oberen Donau

Seit dem Beginn der Industrialisierung und der Intensivierung der Landwirtschaft wurden
massive Eingriffe in Form von Flussbegradigungen, Uferverbauungen, Wasserausleitungen oder die
Entfernung von Ufergehdlzen vorgenommen (Aarts et al. 2004, Fischnetz 2004, Wurm 2001) und
dadurch den Flissen immer mehr Raum genommen. Damit erhéhte sich auch das Bediirfnis nach
Hochwasserschutz und die Gewasser wurden weiter eingeengt sowie die Ufer und Sohlen stabilisiert.
Anthropogen beeintrachtigte Gewasser zeichnen sich deshalb meist durch monotone Verhaltnisse
aus (Aarts et al. 2004, Fischnetz 2004). Sie bieten insbesondere fiir Fische eine schlechte Qualitat und
begrenzte Zahl an Laich- und Versteckméglichkeiten (Humphries & Lake 2000).

In den Jahren von 1820 bis 1889 wurden zur Gewinnung von Kulturland ca. 60 km der Donau
zwischen Scheer und Ulm nach dem Vorbild von Tulla’s Rheinkorrektur begradigt (Ramsch 1989). Die
wasserbaulichen Eingriffe, vor allem zwischen Scheer und Riedlingen (Begradigung, Fixierung der
Uferboschung, Einengung des Abflussquerschnittes), fiihrten flussaufwarts von Riedlingen zu
erheblichen Erosionsprozessen, wahrend es unterhalb von Riedlingen zu Auflandungstendenzen kam
(Ramsch 1989). Von 1922 bis 1926 wurden im Bereich von Opfingen und Donaustetten Stauseen
angelegt, allerdings nicht im Donaubett selbst sondern in den angrenzenden Talauen. In den 40er-
und 70er-Jahren des 20. Jahrhunderts wurde schliefRlich die Mehrzahl der ehemaligen Flussschlingen,
die noch als Altwdsser bestanden und mit der Donau in Verbindung standen, im Zuge von Kultivie-
rungsarbeiten entfernt. Daher befinden sich heute weite Abschnitte der Donau zwischen
Sigmaringen und Ulm in einem naturfernen oder sogar naturfremden Zustand (Konold 1991).

1.1.4 Nahrtierbestand

Verdanderungen in den morphologischen Verhéltnissen in einem Gewasser (Verbauungen,
Eindolungen von Zuflissen, Hochwasser, Schwebstoffe), physikalischen Faktoren (Licht, Temperatur)
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oder Chemikalieneintrag (Ndhr- oder Schadstoffe) bewirken Veranderungen im Makrozoobenthos-
bestand und haben damit auch Einfluss auf das Nahrungsangebot fiir Fische. Eine quantitative
Erfassung des Makrozoobenthos in der oberen Donau im Jahr 2001 ergab, dass besonders in
naturnahen Gerinneverhaltnissen mit entsprechend gut und vielfaltig strukturierten Sohlesubstraten
die Nahrtierbiomasse hoch war, wobei Werte Giber 50 g/m2 erreicht wurden (Wurm 2001). Die durch-
schnittliche N3dhrtiermasse in der oberen Donau hingegen betrug nur 20 g/m?. Durch die Verbauung
und Kanalisation sind jedoch die Bedingungen flir gute Nahrungsverhéltnisse eingeschrankt, und man
muss daher in vielen Bereichen der oberen Donau von einem Mittelwert von 10 g/m? ausgehen.
Innerhalb des Makrozoobenthos dominierten vor allem Gammariden, mit einigem Abstand folgten
Trichopteren und Ephemeropteren (Wurm 2001).

1.1.5 Belastung durch organische Schadstoffe

Daten zur Belastung der oberen Donau aufgrund organischer Schadstoffe sind insgesamt sehr
lickenhaft vorhanden und nur fiir wenige Standorte bekannt. AuRerdem wurde erst spat mit der
Messung organischer Verbindungen in Donausedimenten begonnen. Ab dem Jahr 1994 wurden
erstmals von der Landesanstalt fir Umweltschutz (LfU) Baden-Wirttemberg Analysen organischer
Schadstoffe in Sedimenten vom Standort Scheer durchgefiihrt (LfU 2004). Im Verlauf dieser
Untersuchungen wurden verschiedene PAHs (polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe), PCBs
(polychlorierte Biphenyle) aber auch HCB (Hexachlorbenzol), der Summenparameter AOX (Absorbier-
bare organisch gebundene Halogene) und andere persistente Verbindungen gemessen. In Abbildung
1.2 sind die Ergebnisse der PAH-Analysen dargestellt. Hierbei ist eine deutliche Abnahme der PAH-
Konzentrationen zwischen 1994 und 2000 zu erkennen und ab dem Jahr 2001 wieder eine leicht
ansteigende Tendenz. Des Weiteren sind im Vergleich mit anderen FlieBgewdssern z.B. Rhein und
Neckar die Konzentrationen insgesamt hoch (Tab. 1.1).
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Abb. 1.2: Konzentrationen zehn verschiedener PAHs in Sedimenten vom

Standort Scheer im zeitlichen Verlauf. Daten aus ,Beschaffenheit der
FlieRgewadsser - Jahresdatenkatalog 1972 - 2004“; LfU Baden-Wiirttemberg.
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Tab. 1.1: Vergleich aus der Summe von 10 verschiedenen prioritdren PAHs (vgl. Abb. 1.2)
zwischen Donau, Rhein und Neckar im zeitlichen Verlauf. Daten aus ,Beschaffenheit der
FlieRgewadsser - Jahresdatenkatalog 1972 - 2004“; LfU Baden-Wiirttemberg.

Donau Rhein Rhein Neckar Neckar
Scheer Albbruck-Dogern  Birsfelden Deizisau Lauffen

Datum [ug/kg] Datum [ug/kg] Datum [ug/kg] Datum [pg/kg] Datum [ug/kg]
01.1994 9533 - - - - 01.1994 4151 01.1994 8943
01.1995 3100 - - 01.1995 1000 01.1996 5604 01.1996 7481
01.1997 5610 01.1997 2660 01.1997 250 01.1997 3690 01.1997 20240
02.1999 3620 11.1998 120 10.1998 720 12.1998 9870 11.1998 5020
11.1999 1570 11.1999 240 10.1999 100 10.1999 1060 10.1999 3825
11.2000 1230 11.2000 704 11.2000 646 10.2000 1221 10.2000 2630
12.2001 2824 11.2001 2283 11.2001 489 10.2001 3030 10.2001 9030
11.2002 2145 10.2002 667 10.2002 1002 10.2002 3754 10.2002 3445
10.2003 2722 10.2003 904 10.2003 871 10.2003 678 10.2003 7610
11.2004 3478 11.2004 659 12.2004 407 11.2004 1210 11.2004 1209

1.1.6 Entwicklung der Gewassergiite

Zu Beginn der 50er Jahre erfolgte im Auftrag des Innenministeriums (Abt. VI, StralRen- und
Wasserbau, Abwicklungsstelle Tibingen und der Stadt Ulm) eine Erstellung des biologischen und z.T.
auch chemischen Guteprofils der Donau zwischen Riedlingen und Ulm (Weinmann 1952). In den
Ergebnissen dieser Studie wurde nicht von einer Verunreinigung der Donau durch giftige Abwasser
ausgegangen. Jedoch wurde festgestellt, dass sowohl industrielle Abwasser als auch die direkten
Einleitungen aus Haushalten und der Landwirtschaft fir die Verschmutzung der Donau von
Bedeutung sind.

In den 60er Jahren wurde eine deutliche Verschlechterung der Gewasserglite an der Donau
registriert. Ursachen hierfiir waren: (1) ein gesteigertes Abwasseraufkommen, (2) hausliche und
industrielle Abwasser wurden entweder Uberhaupt nicht oder nur unzureichend geklart, (3) eine
Steigerung der Zellstoffproduktion in Ehingen und (4) die Errichtung zahlreicher Stauwerke, die die
FlieBgeschwindigkeit und damit auch das Selbstreinigungsvermogen des Flusses herabsetzten. Daher
wurde 1964 bei einer biologischen Gliteuntersuchung fiir die Donau zwischen Beuron und Ehingen
lediglich ein befriedigender Gewasserzustand (B-mesosaprob) festgestellt (Mauch 1964).

Ab dem Jahr 1973 analysierte der Zweckverband Landeswasserversorgung wochentlich Wasser-
proben aus der Donau. Dabei wurden an allen Untersuchungsstandorten erhebliche Gewasserver-
schmutzungen festgestellt, die sich in den ermittelten Giiteklassen von Il und IIl - IV widerspiegelten
(Tab. 1.2; LAWA 1998, LfU 2004). In den folgenden Jahren zwischen 1974 und 1975 erreichte die
Verschmutzung der Donau ihren Hohepunkt. So erreichte z.B. der Sauerstoffgehalt im Bereich des
Opfinger Kraftwerks Konzentrationen von nahezu 0 mg/ml. Die Landeswasserversorgung bewertete
folglich den Ablauf des Opfinger Stausees in ihren Untersuchungen zwischen 1973 und 1980 als stark
belastet. Auch die Schwermetallbelastung, insbesondere durch Quecksilber, wurde durch Analysen
von Holzinger (1977) als katastrophal fiir das Okosystem eingeschitzt. So wurde beispielsweise im
Muskelfleisch zweier Barben aus dem Opfinger Stausee Quecksilberkonzentrationen von 0,39 und
0,6 ppm Hg nachgewiesen. Der in Osterreich festgelegte Hg-Hdchstwert fiir SiiRwasserfische betrigt
0,5 ppm (Kock 1996).
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Tab. 1.2: Einteilung der Gewassergiiteklassen nach chemischen, physikalischen und biologischen Parametern
(nach LAWA 1998).

.. . . . Saprobien- BSB; 0,-Min.
Guteklassen Bezeichnung Saprobiebereich index [mg/U] NH;-N [mg/L] [mg/L]
Giteklasse | unbelastet Oligosaprobie 1,0-<1,5 1 hochstens >8

Spuren
Giiteklasse I - 1l gering belastet Oligosaprobie mlt. - 1,5-<1,8 1-2 um 0,1 >8
mesosaprobem Einschlag
Giiteklasse Il miRig belastet  2usgeglichene B- 1,8-<2,3 2-6 <03 2-6
Mesosaprobie
Giiteklasse Il - Wl kritisch belastet 0 Mesosaprobe 23-<2,7  5-10 <1 >4
Grenzzone

. ausgepragte a- 0,5 - mehrere

Giteklasse Ill stark verschmutzt . 2,7-<3,2 7-13 >2
Mesosaprobie mg/L
sehr stark Polysaprobie mit a-

Giiteklasse Il - VI . 3,2-<3,5 10-20 mehrere mg/L <2
verschmutzt mesosaprobem Einschlag

UbermaRig Polysaprobie 3,5-4,0 >15 mehrere mg/L <2
verschmutzt

BSBs = Biochemischer Sauerstoffbedarf nach 5 Tagen; NH;-N = Ammoniumgehalt; O,-Min = minimaller Sauerstoffgehalt

Bereits zu Beginn der 80er Jahre wurde durch das Institut fiir Seenforschung und Fischereiwesen
in Langeragen nur noch eine mittlere Belastung der Donau ober- und unterhalb des Opfinger Stau-
sees festgestellt (MELUF 1982). Auch bei Untersuchungen von Hoélzinger im Jahr 1982 wurde eine
merkliche Verbesserung der Gewdssergiite an der Donau bestatigt (zitiert in Wurm 2001). Diese
Verbesserung ist insbesondere auf den Neu- und Ausbau von Kldranlagen zurtickzufiihren, der sich an
der Donau und ihrer Zufliisse vor allem Ende der 70er und zu Beginn der 80er Jahre vollzog (Wurm
2001). Immer wieder wurde auch die Rolle der Zellstofffabrik in Ehingen mit Hinblick auf die
Gewasserglite untersucht. Durch den Ausbau der betriebseigenen Klaranlage im Jahr 1989 erfolgt die
Reinigung der Produktionsabwasser der Zellstofffabrik in einer anaeroben und einer aeroben Stufe.
Die Emission der Zellstofffabrik konnte dadurch so weit gesenkt werden, dass keine Auswirkungen
auf die hydrobiologischen und hydrochemischen Parameter anzunehmen waren (Schmitz 1991). Im
Folgenden konnte unterhalb von Ehingen eine Verbesserung sowohl der organischen Verschmutzung
als auch der Sauerstoffversorgung registriert werden. Seither wurde die Donau unterhalb von
Ehingen der Gewadssergiteklasse Il zugeordnet (Tab. 1.3; Braukmann & Vobis 1998, LfU 2004).

Tab. 1.3: Gewissergiiteklassen ausgewshlter Standorte der Donau zwischen Sigmaringen und Opfingen
zwischen 1968 und 2004 (LfU 2004).

1968 1974 1981 1986 1991 1998 2004

Unterhalb Sigmaringen - n-1v n-m ] - -1
Schwarzach - -1 -1 -1 -1 -1
Riedlingen-Daugendorf - 1 -1v - in-nm

Rottenacker - 1l

Ehingen-Nasgenstadt 1 -1v 1 -1v in-nm

Opfingen - - - -
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Im Zeitraum von 1988 bis 1995 wurden im Rahmen des Integrierten Donauprogramms
umfangreiche chemisch-physikalische und biologische Analysen im Bereich zwischen Sigmaringen
und Ulm durchgefiihrt (GroR 1990, 1991, Gebhardt 1995). Diese Untersuchungen fiihrten zu dem
Ergebnis, dass die Donau im Schnitt der Guteklasse Il zuzuordnen war. Aufgrund von zum Teil
erheblichen StoRbelastungen der Klaranlagen Sigmaringen, Mengen und Ehingen entsprach die
Donau zeitweise der Guteklasse Il (Grof 1990, 1991, Gebhardt 1995, LfU 2004). Beachtenswert
waren bei diesen Untersuchungen die Maximalwerte des BSBs (biochemischer Sauerstoffbedarf nach
5 Tagen), der beispielsweise unterhalb der Kldranlage Sigmaringen Werte tber 8 bzw. 11 mg O,/L
annahm. Analysen aus dem Jahr 2001 zeigten nach wie vor zeitweilig hohe Belastungen mit organisch
leicht abbaubaren Stoffen (Hertel et al. 2001, Wurm 2001), die zu dieser starken Erhéhung der BSBs-
Werte flhrten.

Im Jahr 2000 wurde im Auftrag des Umweltbundesamtes als Geschaftsbereich des Bundes-
ministeriums fiir Umwelt, Naturschutz und Reaktorsicherheit von Duft et al. (2003) eine 6kotoxiko-
logische Sedimentkartierung der groRen Flisse Deutschlands durchgefiihrt. Dabei wurden auch
Sedimente aus Pfohren und Scheer von der oberen Donau hinsichtlich verschiedener chemischer
(Schwermetalle und PAHs) und biologischer Analysen (Chironomiden- und Nematodentest) unter-
sucht. Diese Standorte wurden der Okotoxikologischen Zustandsklasse Il (maRiger Zustand in
Pfohren) und IV (unbefriedigender Zustand in Scheer) zugeordnet. Die Klassifizierung orientierte sich
dabei an der 6kologischen Klassifizierung der EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000).

Die im Jahr 2001 von Wurm durchgefiihrten Untersuchungen verschiedener Parameter wie
Wassertemperatur, pH-Wert, elektrische Leitfdahigkeit, BSBs, Ammonium-, Nitrat-, Nitrit-, Phosphat-
und Sauerstoffgehalt zeigten gréRtenteils zufriedenstellende Ergebnisse. So ist beispielsweise die
Donau von toxischen Ammoniakkonzentrationen weit entfernt, und der BSB; liegt entlang der Unter-
suchungsstrecke im Durchschnitt zwischen 1,8 und 3,4 mg O,/L, was mit der Gewdsserglteklasse Il
vereinbar ist (Hertel et al. 2001, LfU 2004, Wurm 2001). Zu diesem Zeitpunkt wurden aber zeitweise
BSBs-Werte von bis zu 8 mg O,/L gemessen werden, die allerdings auf eine Sekundarverschmutzung
in den Sommermonaten durch lGbermaliges Wachstum von Algen und Wasserpflanzen zuriick-
geflhrt wurden.

Die bisher beschriebenen hydrochemischen und hydrobiologischen Parameter konnten im
Wesentlichen durch den Auf- und Ausbau der Klaranlagen entlang der Donau und ihrer Zuflisse
deutlich verbessert werden. Trotz dieser MalRnahmen verschlechterte sich der Fischereiertrag. Die
Diskrepanz zwischen diesen beiden Entwicklungen liel8 sich jedoch nicht mit den bisher erfassten
Daten entlang der Donau erklaren. Aufgrund dessen wurde im Jahr 2002 eine Pilotstudie zum
okotoxikologischen Schadigungspotential von Abwasser-, Schwebstoff- und Sedimentproben durch-
gefihrt (Keiter et al. 2006). Ziel dieser Studie war die Untersuchung eines moglichen 6kotoxiko-
logischen Schadigungspotentials von Wasser- und Sedimentproben aus der Donau. Alle Proben
wurden entweder nativ, um die biologische Verfiligbarkeit der partikular gebundenen Schadstoffe zu
Uberpriifen, oder als Extrakte, um das biologische Schadigungspotential zu testen, in einer In vitro-
Biotestbatterie untersucht. Dabei wurde insbesondere an den Standorten Sigmaringen, Ehingen und
Opfingen ein erhdhtes dkotoxikologisches Belastungspotential festgestellt. Ein Zusammenhang mit
dem Fischriickgang konnte daher nicht ausgeschlossen werden (Keiter et al. 2006). Vereinzelt
wurden auch Ergebnisse verschiedener Biotestverfahren mit Ergebnisse aus dem Rhein und/oder
Neckar verglichen, wobei die Donau stets ahnlich hohe oder deutlich hohere toxische Effekte aufwies
(Hollert et al. 2002a, 2003, Keiter et al. 2006, Kbnig 2002, Kosmehl et al. 2004, Ulrich et al. 2002). Es
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wurde daher empfohlen, umfassendere 6kotoxikologische Untersuchungen zu initiieren, die im Sinne
des Weight-of-Evidence-Konzeptes folgende Komponenten mit einbeziehen sollten (Keiter et al.
2006):
— Histopathologische Tests an ausgesuchten Fischarten.
— Zeitliche Fortsetzung und raumliche Ausdehnung der bereits in der Pilotstudie eingesetzten
Biotests an Wasser-, Sediment- und Schwebstoffproben.
— Erweiterung der chemischen Analysen vor allem auf persistente organische Verbindungen.
— Integration der Donauzuflisse in das Untersuchungskonzept, da nicht auszuschlieRen war, dass
auch sie einen Einfluss auf den Riickgang der Fischpopulation in der Donau haben.

In der aktuellen Diskussion Uber die Umsetzung der Europdischen Wasserrahmenrichtlinie
wurden in der Bestandsaufnahme der deutschen Flusseinzugsgebiete durch das Bundesministerium
fir Umwelt (BMU) 49 % des untersuchten Wasserkorper der Donau als ,vorldufig erheblich
verandert” klassifiziert (Anonymous 2005, Hollert et al. 2007). Daher wurde die Erreichung des Ziels
des guten okologischen Zustandes fiir 55 % der untersuchten Wasserkdrper als ,,unwahrscheinlich”
und zu 23 % als ,unsicher” bewertet (BMU 2005). Im Gegensatz zu Rhein und Elbe — mit ihren hohen
Belastungen durch prioritdre Substanzen — ist es fir 91 % der Wasserkdrper an der Donau
wahrscheinlich, dass sie den guten chemischen Zustand erreichen werden, bei 8 % ist es unsicher und
nur bei 1 % unwahrscheinlich (BMU 2005). Trotzdem wurde insbesondere fiir viele Donauzufliisse
eine unakzeptable hohe Belastung mit organischen Schadstoffen festgestellt, weshalb voraussichtlich
das Erreichen des Zieles des guten okologischen Zustands als unwahrscheinlich oder unklar
anzusehen ist (BMU 2005, Netzband 2007). Das BMU sieht als Grund hierfiir vor allem das Fehlen
oder eine ungeniigende Abwasseraufbereitung in den meist landlichen Gebieten.

1.2 Ursachen von Gewasserverschmutzung und Sedimentbelastung

Gewadsser werden seit Beginn der Industrialisierung zunehmend mit synthetischen Stoffen
belastet. Ein groRer Teil dieser Stoffe ist schwer abbaubar und reichert sich aufgrund seiner
lipophilen Eigenschaften in der Nahrungskette an und verfliigen damit Giber ein hohes Gefahren-
potential flir Mensch und Umwelt. Durch den Bau und die Modernisierung von Klaranlagen konnte
eine Vielzahl chemischer Verbindungen — vor allem leicht abbaubare — dem Abwasser entzogen
werden. Jedoch gibt es zahlreiche Substanzen, die durch Klarung des Wassers nicht eliminiert werden
konnen. Zum Beispiel kdnnen Uber Klaranlagenabwasser hormonaktive Substanzen in die Ober-
flachengewasser gelangen und dort die Reproduktionsfahigkeit aquatischer Organismen nachhaltig
beeintrachtigen (Garcia-Reyero et al. 2001, Klopman & Chakravarti 2002, Murk et al. 2002, Schrenk-
Bergt & Steinberg 1998, Sole et al. 1999). Eine weitere Schadstoffquelle neben Klarwerksabwassern
ist das Regenwasser, welches Chemikalien von Straen und Dachern sowie Agrochemikalien aus der
Landwirtschaft in die Gewdsser einschwemmt (Brown & Peake 2006, Huwe 2002, Schweigert et al.
2001, van Metre et al. 2000). Auch Luftschadstoffe, die sich als Stdube auf verschiedensten
Oberflachen ablagern, kénnen durch das Regenwasser in Flisse gespiilt werden (Erdinger et al.
2004).

Viele Schadstoffeintrage, die aus den unterschiedlichsten Quellen in die Gewasser gelangen,
sind kaum im Wasser gelost, z.B. Schwermetallverbindungen, Pestizide, halogenierte Kohlenwasser-
stoffe und polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (Ahlf 1995). Diese Verbindungen sind
vorwiegend lipophil und persistent, und werden dem Wasser dadurch entzogen, indem sie an

10
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Schwebstoffe binden und sedimentieren (Brack et al. 2000, Bro-Rasmussen 1996, Legler et al. 2002,
Riel et al. 1997).

Sedimente sind geogenen oder biogenen Ursprungs und setzten sich aus Tonmineralien,
Carbonaten, Quarzsanden oder organischen Partikeln zusammen, die von organischen oder anorga-
nischen Substanzen umhdiillt sind (Cornelissen et al. 2005, Doucette 2003, Power & Chapman 1992,
Zimmer & Ahlf 1994). Sie sind integraler Bestandteil aquatischer Okosysteme und bieten Habitate fiir
eine artenreiche benthische Mikro- und Makrofauna (Heise & Apitz 2007). Sie stellen auRerdem im
Stoffkreislauf der Gewasser ein Reservoir flir organisches und anorganisches Material dar (Ahlf &
Heise 2005, Burton 1995, Netzband 2007). Anthropogene Beeintrachtigungen der Sedimentbeschaf-
fenheit insbesondere durch Akkumulation von Schadstoffen stellen die 6kologische Funktion der
Sedimente in Frage und bedingen die Notwendigkeit ihrer Uberwachung im Rahmen langfristiger
Monitoringprogramme durch Umweltbehdrden (Bergmann & Maass 2007, BfG 2000, Nendza 2002).

Sedimente wurden in den letzten Jahren in der Okotoxikologie als bedeutende Senke und Quelle
fir die Belastung von aquatischen Systemen erkannt. Trotzdem sieht die EU-Wasserrahmenrichtlinie
(WRRL; EU-WRRL 2000) keine angemessene Berlcksichtigung der Sedimentqualitdat vor (Férstner
2002, Bergmann & Mass 2007). In der durch die Europdische Kommission veroffentlichten Tochter-
direktive der WRRL wird zwar als Qualitdtsnorm fir die Gewadsserbelastung die Ermittlung der
Konzentrationen prioritdrer Stoffe in Sedimenten vorgeschlagen, aber die Bedeutung der Sedimente
als sekundare Langzeitquelle fir Schadstoffe wird dabei vernachlassigt (Hollert et al. 2007). Zur
Untersuchung und Bewertung der Beschaffenheit eines FlieRgewdssers ist es daher von groRer
Bedeutung, nicht nur die Wasserqualitdit von FlieRgewdssern zu analysieren, sondern auch
Sedimente und Schwebstoffe auf ihr 6kotoxikologisches Belastungspotential hin zu untersuchen (Hill
et al. 1993, Hollert et al. 2007).

1.3 Integrative Bewertung von FlieRgewissern in der Okotoxikologie

Durch die Komplexitit und Dynamik aquatischer Okosysteme kann eine mégliche Beein-
trachtigung durch Umweltschadstoffe nur durch die Kombination chemischer und biologischer
Verfahren festgestellt werden (Chapman et al. 1992, Chapman & Hollert 2006). Da es in der
aquatischen Okologie und Okotoxikologie jedoch keine allgemeingiiltigen Verfahren zur 6kologischen
Risikobewertung gibt, werden oftmals integrative chemische und 6kotoxikologische Umweltunter-
suchungen durchgefiihrt, um mégliche nachteilige Effekte gegeniiber einem Okosystem durch
Schadstoffe zu bestimmen (Alcock et al. 2003, Solomon & Sibley 2002). Das Weight-of-Evidence-
Konzept (WOE) bietet die Moglichkeit, Schlussfolgerungen aus einer Vielzahl verschiedener Daten zu
ziehen, denn durch Einzelmessungen kann keine lberzeugende Schlussfolgerung hinsichtlich eines
Okologischen Risikos getroffen werden (Johnston et al. 2002). In einer WOE-Studie kdnnen
unterschiedliche Beweislinien (Lines-of-Evidence = LOE) nach Beurteilung des entsprechenden
Anwenders unterschiedlich gewichtet werden, um so das 6kologische Risiko nach Gesichtspunkten
der 6kologischen Relevanz zu bestimmen (Burton & Nordstrom 2004, Johnston et al. 2002). Des
Weitern konnen durch die systematische Kombination verschiedener LOEs auch Unsicherheiten der
einzelnen Beweislinien ausgeglichen werden sowie durch die logische Verknipfung der
verschiedenen Daten eine Stltzung der Gesamtaussage erreicht werden (Chapman & Hollert 2006,
Cook et al. 1999, Johnston et al. 2002).

In einem von Chapman et al. (1992) entwickelten Sedimentbewertungskonzept sollen zum
Zweck einer umfassenden integrierenden Beurteilung des Zustandes eines Okosystems die folgenden
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flinf verschiedenen Messungen kombiniert werden: (a) chemische Sedimentanalyse, (b) Sediment-
toxizitatstest, (c) Geweberiickstandsanalysen, (d) pathologische Untersuchungen und (e) bio-
zonotische Untersuchungen. Soll jedoch lediglich geklart werden, ob eine Kontamination eines
Gewadssers vorliegt und ob Lebensgemeinschaften im Sediment Schadeffekte zeigen, so geniigt ein
vereinfachter 3-Komponenten-Ansatz zur integrierten Bewertung (Ahlf 1995, Ahlf et al. 2002). Nach
Chapman et al. (1992) sollte in diesem Falle eine Sedimentbewertungstriade (Sediment Quality Triad)
mit folgenden LOEs eingesetzt werden: (a) Sedimentchemie, (b) Sedimenttoxizitdt in biologischen
Tests und (c) Messung von Feldeffekten der benthischen Lebensgemeinschaft (Abb. 1.3). Obwohl
jede einzelne dieser Komponenten wichtige Informationen zum Systemzustand liefert, gelangt keine
fir sich zu einer umfassenden Bewertung. So kann beispielsweise mittels chemischer Analytik zwar
die Anwesenheit und Konzentration bestimmter Schadstoffe gemessen werden, dennoch miissen
chemische Analysen aufgrund der gewaltigen Zahl — man geht von rund 100 000 verschiedenen zu
analysierenden organischen Zielsubstanzen aus — unvollstandig bleiben (Ahlf 1995, Alcock et al. 2003,
Braunbeck et al. 1994b, Chapman et al. 2002, Hollert et al. 2000). Zudem weisen viele Schadstoffe
unterschiedliche Wirkungen auf die verschiedenen Organismen auf, oder erst ihre Metabolite stellen
die biologisch aktiven Substanzen dar (Ahlf 1995, Heise et al. 2000). Auch die Angaben (iber Schad-
stoffkonzentrationen konnen nicht genutzt werden, da sie keine Auskunft tGber ihre Bioverfligbarkeit
geben, die von der Interaktion der Organismen untereinander und von verschiedenen Umwelt-
faktoren abhangt (Ahlf 1995, LiR & Ahlf 1997). AuBerdem bleiben bei reiner chemischer Analytik
synergetische und antagonistische Effekte zwischen organischen Substanzen unberiicksichtigt
(Billiard et al. 2006, Preston et al. 2000). Des Weiteren konnen verschiedene Chemikalien, die zwar
nur in geringen Konzentrationen in einem FlieBRgewasser nachgewiesen wurden, bei chronischer
Exposition schwerwiegende Schaden in Organismen verursachen (Fent 2001, Handy et al. 2003, Vos
et al. 2000).

Feldunter-

suchungen
Histopatho-
Feldunter- P
logie
suchungen Chemische Bioassays
Analytik
Chemische Bioassays Effekt- Histopatho-
Analytik dirigierte logie EDA
Analysen ~N~—0V

Abb. 1.3: Konzeptionelle Weiterentwicklung der Sedimenttriade (links) von Chapman et al. (1992) zu
einer Weight-of-Evidence-Studie (WOE; Chapman & Hollert 2006) durch die Hinzunahme weiterer
Beweislinien (Lines-of-Evidence), wie hier z.B. histopathologische und Effekt-dirigierte Analysen (EDA).

Dagegen liegen die wichtigsten Vorteile von In vitro-Sedimenttoxizitatstests im Vergleich zu
chemischen Analysen darin, dass sie die Effekte aller in der Probe vorliegenden Chemikalien
integrieren (Chen & White 2004, Handy et al. 2003). AulRerdem wird nicht nur die Bioverfligbarkeit,
das Vorhandensein und die Konzentration eines Schadstoffes aufgezeigt, sondern auch ihre Effekte
auf Organismen. Auch werden die Wirkungen von Abbauprodukten sowie synergetische und
antagonistische Effekte mit untersucht, die bei chemischen Analysen nur teilweise bericksichtigt
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werden (Handy et al. 2003). Eine Extrapolation der Daten auf Freilandorganismen ist dennoch
schwierig, denn es ist wenig bekannt liber 6kologische GesetzmaRigkeiten und Ordnungsprinzipien
(Zimmer & Ahlf 1994), weshalb auch die Gefahr besteht, dass Ergebnisse aus In vitro-Biotest in ihrer
Aussagefahigkeit Gberfordert werden (Ahlf 1995, Fent 2004). Sie kénnen jedoch unter standard-
isierten Bedingungen durchgefiihrt werden und sind im Vergleich zu Freilanduntersuchungen in der
Durchfiihrung weniger zeitintensiv, so dass ihre Anwendung fiir Routineliberwachungen ebenso
zweckmaRig ist wie fiir zielgerichtete Untersuchungen bestimmter Standorte (Heise et al. 2000).

Bei der Erfassung des In situ-Zustandes werden oftmals Struktur und Funktion der benthischen
Infauna herangezogen, weil diese Organismen vergleichsweise standorttreu sind. Bei diesen
Untersuchungen werden als die haufigsten Parameter die Diversitdt sowie deren Abundanz und
Dominanzverhaltnisse aufgenommen. Jedoch sind solche Freilandstudien verhédltnismaRig zeit-
intensiv und bergen die Gefahr, natiirliche Veranderungen in der Biozdnose als anthropogen
verursachte Schidigung des Okosystems zu deuten. Des Weiteren kénnen in Freilandstudien keine
Vorhersagen liber mogliche Folgen einer Verschmutzung getroffen, sondern lediglich eine Bestands-
aufnahme vorgenommen werden, wenn die Kontamination bereits stattgefunden hat (Solomon &
Sibley 2002).

Insbesondere die beiden ersten Komponenten (Sedimentchemie und Sedimenttoxizitat) des
Sedimentbewertungskonzeptes nach Chapman et al. (1992) wurden in einer Vielzahl von Sediment-
triaden unverandert eingesetzt (Chapman & Hollert 2006). Die Spezifizierung der letzten LOE ist im
Sinne einer umfassenden Okologischen Risikobewertung nicht mehr auf die urspringliche
Untersuchung der Benthosgemeinschaft beschrankt, sondern hat sich hingegen zu Untersuchungen
Uber Stérungen in der standortbezogenen Biozonose gewandelt. Chapman und Hollert (2006)
beschreiben hierfiir insgesamt 14 alternative LOEs die sich in vier Kategorien zusammenfassen
lassen:

(1) Die urspriingliche LOE (Messung von Feldeffekten) kann durch z.B. Histopathologie an Fischen
mit sedimentbezogener Lebensweise ersetzt oder erganzt werden.

(2) Veranderung der existierenden LOE: In situ oder Sedimentkontakttests bzw. Kolonisations-
experimente.

(3) Zusatzliche LOEs: Exposition von Crustaceen und Feststellung deren Gesundheitszustandes,
Untersuchung von Oberflachenwasser, Struktur der Bakteriengemeinschaft, Mechanismus-
spezifische Biotests, Biomagnifikation.

(4) LOEs zur Feststellung der Kausalitdt: Habitatmorphologie, In situ-Sedimentkontakttests und
Laboruntersuchungen zur Feststellung der Toxizitdt, Biomarker und effektspezifische Endpunkte,
effektdirigierte Analysen (EDA), Toxicity Identification Evaluation (TIE).

Folglich miissen in Abhangigkeit von Fragestellung und 6kologischer Relevanz sowie expositions-
und effektbezogener Bewertung spezifische LOEs ausgewahlt werden, um im Sinne einer integrativen
Risikobewertung eine moglichst umfassende Aussage (iber den Zustand des Okosystems treffen zu
kénnen. Als Konsequenz kann sich dann eine Triade zu einer Tetrade, Pentade oder sogar Hexade
entwickeln (Chapman & Hollert 2006). In der vorliegenden Studie soll unter Beriicksichtigung der
konzeptionellen Weiterentwicklung der Triade die obere Donau untersucht werden, um unter
anderem mogliche 6kotoxikologische Ursachen fiir den Fischriickgang zu ermitteln. Der Riickgang
einer Fischpopulation stellt jedoch eine komplexe Problematik dar, die vielfdltige Ursachen haben
kann. Im Schweizer Projekt Fischnetz wurden eine Vielzahl von Hypothesen aufgestellt und diese
sehr ausfuhrlich getestet, um dem Fischriickgang in der Schweiz auf die Spur zu kommen (Burkhardt-
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Holm et al. 2005, Fischnetzt 2004). Fir die Bewertung der oberen Donau kann jedoch durch die
vorangegangen Studien die Auswahl der Komponenten stark eingeschrankt werden. Insbesondere in
der Pilotstudie zum Schadigungspotential verschiedener Kompartimente (Wasser-, Sediment- und
Schwebstoffproben) aus dem Jahr 2002 (Keiter et al. 2006) wurde festgestellt, dass die obere Donau
eine hohe 6kotoxikologische Belastung aufweist. Daraus ergab sich die Notwenigkeit die obere
Donau unter Berlcksichtigung des Weight-of-Evidence-Konzeptes und insbesondere der Integration
verschiedener In situ-Parameter genauer zu untersuchen.

1.4 Eingesetzte Methoden zur integrativen Bewertung der Donau

1.4.1 Chemische Analysen

Im Sinne einer moglichst umfassenden Bewertung zur Belastungssituation eines Okosystems ist
es unverzichtbar, neben verschiedenen Biotests chemische Daten zu erfassen. Weil jedoch Oko-
systeme mit einer Vielzahl von Xenobiotika und weniger mit einzelnen Schadstoffen belastet werden
(Preston et al. 2000, van den Berg et al. 1998), wurde bei den chemischen Analysen ein moglichst
breites Spektrum prioritdrer Schadstoffe ausgewahlt, von denen auch bekannt ist, dass sie durchaus
Okosysteme, Populationen und die damit verbundenen Organismen negativ beeintrachtigen kénnen.
Im Folgenden soll kurz beschrieben werden, welche Substanzklassen in diesem Projekt ndher
untersucht wurden und welche Effekte sie auf Organismen ausiiben kénnen.

Schwermetalle: Schwermetalle liegen in Okosystemen in der Regel zu iiber 90 % gebunden an
suspendierte Partikel oder als schwerl6sliche Metallsalze vor. lhr Schicksal in Gewassern, die
Aufnahme in Organismen und ihre Toxizitdt ist abhdngig von pH-Wert, Alkalinitdt, Redoxpotential
und von der Konzentration anorganischer und organischer Liganden im Medium (Burton 1991,
Calmano et al. 1992, Fent 2004). Metalle kdnnen als Stdube durch die Atmosphédre weit verteilt
werden und gelangen so in Gewasser und Béden. Durch ungeklarte industrielle Abwéasser wurden vor
allem Mitte des letzten Jahrhunderts hohe Konzentrationen an Schwermetallen in die Umwelt
eingeleitet. Schwermetalle kénnen unter bestimmten Milieubedingungen auch aus Sedimenten
freigesetzt werden, z.B. bei Remobilisierungsereignissen, die zu Oxidationsprozessen fiihren (Hollert
et al. 1999), und kénnen daher als potentiell bioverfiigbar betrachtet werden (Calmano et al. 1992).
Jedoch weisen auch organische Metallverbindungen eine hohe 6kotoxikologische Relevanz auf. So
flihrt die Belastung von Fischen mit Tributylzinn zur Hemmung von Cytochrom P450-abhangigen
Monooxygenasen (Briischweiler et al. 1996, Fent 2004). Diese Enzyme spielen unter anderem eine
zentrale Rolle bei der Entgiftung von Fremdstoffen (z.B. polyzyklische aromatische Kohlenwasser-
stoffe oder Dioxin-dhnlichen Substanzen; Berbner et al. 1999, Brack et al. 2000, Katchamart et al.
2002, Oinonen et al. 1994).

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe: PAHs gehdren zu den am weitesten
verbreiteten organischen Schadstoffen in der Umwelt. Sie entstehen hauptsachlich bei unvollstan-
digen Verbrennungsprozessen organischer Verbindungen, der Produktion und Verbrennung von
Kraftstoffen oder bei Waldbranden und Vulkanausbrichen (Bosveld et al. 2002, Brown & Peake
2006, Incardano et al. 2004, Luo et al. 2006, Stark et al. 2003). Weitere Quellen sind unter anderem
auch: StraRenabrieb, Ol aus Motoren und Asphaltoberflichen (Brown & Peake 2006). Zum weitaus
groflten Teil gelangen sie liber Regen- bzw. Abwasserrinnen und als Luftstdube in aquatische
Systeme. Wahrend die Konzentrationen von PAHs in stadtischen Abwassern seit den 70er Jahren
stetig zurlickgingen, hat sich die Anreicherung von PAHs in der aquatischen Umwelt aufgrund einer
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zunehmenden Zersiedelung und einem damit einhergehenden Anstieg des StraRenverkehrs immer
weiter erhoht (Incardano et al. 2004, Lima et al. 2003, van Metre et al. 2000). Wegen ihrer lipophilen
Eigenschaften absorbieren sie in aquatischen Okosystemen vorzugsweise an Schwebstoffen und
reichern sich in Sedimenten an, die folglich eine Senke und Quelle fiir PAHs darstellen. Es sind auch
die gleichen inhdarenten chemischen Eigenschaften, die dafiir verantwortlich sind, dass sich PAHs im
Gewebe von wasserlebenden Organismen anreichern (Nakata et al. 2003, Ruddock et al. 2002, Stark
et al. 2003). Dort sind sie hoch toxisch und verursachen eine Reihe verschiedener spezifischer
Effekte, wie z.B. akute Toxizitdt, Mutagenitadt, Karzinogenese, Hepatoxizitdt, Immunosuppression,
endokrine Dysfunktion und teratogene Effekte (Barron et al. 2004, Bickham et al. 2000, Blaha et al.
2006, D'Adamo et al. 1997, Gercken et al. 2006, White 2002, White & Claxton 2004). AuBerdem sind
PAHs dafiir bekannt, dass sie an den cytosolischen Arylhydrocarbon-Rezeptor (Ah-Rezeptor) binden
und dadurch eine Dioxin-dhnliche Wirksamkeit entfalten (Brack et al. 2005, Hollert et al. 20023,
White & Claxton 2004).

Polychlorierte Biphenyle: PCBs werden seit 1929 industriell hergestellt und fanden aufgrund
ihrer stofflichen Eigenschaften (schwer entflammbar, plastifizierend, elektrisch nicht leitend) welt-
weit Anwendung, vor allem in Warmelbertragern, Transformatoren, elektrischen Kondensatoren, in
Hydraulikanlagen im Bergbau sowie als Weichmacher in Dichtungsmassen und Kunststoffen (z.B.
Kabelummantelungen). Mit PCB verunreinigtes Reis6l filihrte 1968 in Yusho (Japan) zu einer
Massenvergiftung von ca. 2000 Menschen, die Chlorakne, Haarausfall, Abmagerung sowie Leber- und
Nierenschaden bei den Betroffenen zur Folge hatte (Masuda & Yoshimura 1984). Auch wurde bei
90 % der Neugeborenen, deren Mitter mit PCBs kontaminiert wurden, eine Hyperpigmentierung
beobachtet, was zu der Bezeichnung ,Black Babies” fihrte. Daraufhin wurde in Japan, wie auch in
den meisten anderen Landern, 1978 die Herstellung und Anwendung von PCBs zunéachst in offenen
Systemen und 1989 generell verboten. PCBs sind aufgrund ihrer chemischen Eigenschaften hoch
persistent, lipophil und bewirken eine Reihe toxischer Effekte sowohl in Sdugetieren aber auch in
Fischen, Vogeln und Invertebraten. Durch ihre geringe Biodegradation sind sie auch heute noch in
der Umwelt allgegenwartig, reichern sich vor allem in der Nahrungskette an (Bro-Rasmussen 1996)
und sind durch ihre Bindung an Sedimente insbesondere fiir benthische Organismen bioverfugbar
(Moermond et al. 2004, Morrison et al. 2002, Munns et al. 1997).

Unter toxikologischen Gesichtspunkten besonders wirksame und persitente chemische Verbin-
dungen sind PCBs mit Dioxin-dhnlicher Wirksamkeit. Aufgrund fehlender Chloratome liegen die
beiden Phenylringe in den ortho-Positionen in einer Ebene. Von den drei verschiedenen Non-ortho
PCBs (PCB 77, PCB 126 und PCB 169) findet man fiir gewohnlich das PCB 126 in der Umwelt in den
hochsten Konzentrationen (Brown et al. 2002). Diese drei planaren PCB-Molekiile verhalten sich
molekularbiologisch dhnlich wie das ebenfalls planare 2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-p-Dioxin (TCDD) und
binden an den Ah-Rezeptor eukaryotischer Zellen (Aarts et al. 1995, Brown et al. 2002, Okey et al.
1994, Safe 1990). Von den 209 maoglichen PCBs haben nur zwoélf eine Dioxin-dhnliche Wirkung (Huwe
2002, van den Berg et al. 1998). Planare PCBs gehoren zu den potentesten Induktoren des Enzyms
Cytochrom P450 1A (CYP1A; Clemons et al. 1998, Murk et al. 1996), dessen Aktivierung eine Vielzahl
verschiedener toxischer Reaktionen hervorruft, wie z.B. Thymusatrophie, Teratogenitidt sowie die
Stoérung des Vitamin A Metabolismus und der Funktion der Thyroidea (Brown et al. 2002, Westerlund
et al. 2000, Zabel et al. 1995b).

Dioxine und Furane: In der Chemie versteht man unter der Bezeichnung Dioxin einen hetero-
zyklischen 6er-Ring mit zwei Sauerstoffatomen. Am bekanntesten sind jedoch die Verbindungen mit
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zwei ankondensierten Benzolringen, die sogenannten Dibenzo-p-Dioxine oder Dibenzo[1,4] dioxine.
Unter den Dibenzo-p-Dioxinen sind die chlorierten Derivate am haufigsten verbreitet, weshalb man
meist unter Dioxinen die Gruppe der polychlorierten Dibenzo-p-Dioxine (PCDD) und die poly-
chlorierten Dibenzofurane (PCDF) versteht (Abb. 1.4). Dioxine werden weder industriell hergestellt
noch technisch genutzt. Sie entstehen als Nebenprodukt bei einer Vielzahl thermischer Prozesse
(Dioxin-Fenster: ca. 300 - 600 °C) in Gegenwart von organischen oder anorganischen Halogen-
Verbindungen, insbesondere Chlor und Brom (Rowlands & Gustafsson 1997). Durch ihre chemischen
Eigenschaften adsorbieren Dioxine und Furane auch an Sedimente aquatischer Systeme, wodurch sie
potentiell bioverfligbar sind (Cook et al. 2003, Isossari et al.

2006, Rowlands & Gustafsson 1997). Ny 10 E,

Eine der am starksten mutagen wirkenden und krebs- o © o’
erregenden Substanzen in der Umwelt ist das Dioxin 2,3,7,8-
Tetrachlordibenzo-p-Dioxin (Whitlock 1993). Aufgrund seines 2 T ¢ Y o
lipophilen Charakters akkumuliert es sehr gut in Fettgewebe, 2;7‘E_Tetrachlmdibem_p_DiXm
Blut, Muttermilch und Zellmembranen (Berbner et al. 1999, ! El
Charnley & Kimbrough 2006, Olson et al. 1994, Wang et al. 24 o
2004). AuRerdem reichert es sich durch seine hohe Persistenz in
der Nahrungskette an, weshalb es letztlich auch eine Gefahr fir - o “
die menschliche Gesundheit darstellt. TCDD wird nur geringflgig :| ° 5

2,37 8-Tetrachlorodibenzofuran

Abb. 1.4: Strukturformeln zu
1999, Huwe 2002, Whitlock 1993) Die Halbwertszeit im 2,3,7,8-TCDD und 2,3,7,8 TCDF.

Menschen betragt ca. 10 Jahre (Rowlands & Gustafsson 1997).
Die Toxizitdt von Dioxinen und Furanen wird maligeblich durch den Ah-Rezeptor vermittelt,

metabolisiert und persistiert daher im Korper (Berbner et al.

wobei es zwischen den verschiedenen Kongeneren eine unterschiedlich hohe Affinitdt zu diesem
Rezeptor gibt (Aarts et al. 1995, Clemons et al. 1998, Machala et al. 2001, Safe 1994, Willett et al.
1997). Ah-Rezeptor Agonisten induzieren eine Reihe spezies-spezifischer toxischer Reaktionen in
Vertebraten, wie akute Lebertoxizitat, Gewichtsverlust, Thymusatrophie, Schwachung der Immun-
abwehr, Reproduktionsstérungen, Teratogenitdt und Karzinogenese (Giesy & Ludwig 1994, Safe
1994, Walker et al. 1996, Windal et al. 2005). Insbesondere in Jungfischen verursachen bestimmte
PCDDs und PCDFs Missbildungen, Blutungen und pericardiale Odeme (Cook et al. 2003, Walker et al.
1996, Zabel 19954, b).

1.4.2 In vitro-Biotestbatterie

Bakterienkontakttest: Der Bakterienkontakttest ist besonders gut zur Untersuchung von
Sedimenten, Schwebstoffen und Bodenproben geeignet, da der Testorganismus Arthrobacter
globiformis als einer der haufigsten Bodenorganismen auch in der Natur direkt mit dem zu unter-
suchenden Medium in Kontakt steht (LiB & Ahlf 1997, Neumann-Hensel & Melbye 2006, Ulrich et al.
2002). Aufgrund ihrer Funktion als Destruenten und ihrer hohen Abundanz in Béden und Sedimenten
sind Mikroorganismen bedeutende Bioindikatoren fiir diese Kompartimente (Ronnpagel et al. 1998,
van Beelen & Doelman 1997). Sie stellen ein System dar, das gleichzeitig einen Organismus und eine
Zelle reprasentiert, und bei dem aufgrund der kurzen Generationszeit sowohl akut toxische als auch
chronische Effekte untersucht werden kénnen (LiR & AhIf 1997, Ulrich et al. 2002). Ein weiterer
Vorteil dieses Tests beruht darauf, dass er fir einen Biotest verhaltnismaRig schnell, d.h. innerhalb
von 1 - 1 % Tagen durchzufiihren ist, da Mikroorganismen Schadstoffe viel schneller aufnehmen als
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hoher entwickelte Organismen (LiB & Ahlf 1997, van Beelen & Doelman 1997). Der Bakterien-
kontakttest wird daher als einfacher Screeningtest fiir eine Testbatterie zur Sedimentbewertung
empfohlen (AhIf et al. 2002, Heise & AhIf 2005) und ist inzwischen auch als DIN 38412 L48
festgeschrieben.

Fischeitest: In den vergangen Jahren gewann der Fischeitest (DIN 38415 T6) mit Danio rerio
(Abb. 1.4) als Alternativmethode zum Fischtest immer groRere Bedeutung (Braunbeck et al. 2005,
Nagel 2002). Der Fischeitest zeichnet sich insbesondere dadurch aus, dass er mit geringem Aufwand
und relativ geringen Probenmengen durchzufiihren ist (Ensenbach 1998, Lange et al. 1995, Oberemm
2000). Durch die Belastung der Fischeier mit nativen Proben kann zudem das tatsachlich bioverfiig-
bare Schiadigungspotential erfasst werden, was eine hohe Ubertragbarkeit der Befunde auf die
Situation im Freiland erlaubt (Hollert et al. 2003). Neben nativen Proben konnen aber auch
acetonische Extrakte im Fischeitest einfach und schnell untersucht werden. Ziel ist es, die langfristige
Exposition von Organismen insbesondere gegeniber lipophilen Substanzen durch eine kurze
Exposition mit den potentiell verfligbaren Schadstoffen nachzuahmen (,worst case“-Szenario). Dies
ist zwar ein in der Okotoxikologie weit verbreiteter, aber in der Literatur nicht unumstrittener Ansatz
(Braunbeck et al. 1995, Hollert et al. 1999). Beim Fischeitest kdnnen unterschiedliche akut toxische
und subletale Endpunkte untersucht werden (Lange et al. 1995), wodurch eine differenzierte Aussage
Uber das Schadigungspotential der unterschiedlichen Proben getroffen werden kann. Durch die
Transparenz der Fischeier kdnnen letale, subletale und auch teratogene Effekte sehr einfach
mikroskopisch untersucht werden (Lange et al. 1995, Nagel 2002).

Akuter Cytoxizitdtstest: Dieser Test mit permanenten Zelllinien wird mittlerweile in zahlreichen
Untersuchungen eingesetzt, um die akute Toxizitdt von Monosubstanzen oder Substanzgemischen,
aber auch von Sedimenten und Abwaéssern zu prifen (Brack et al. 2002, 2005, Fent 2004, Gustavsson
et al. 2004, Hollert et al. 2000, Keiter et al. 2006, Segner 1998a). Die hierflir verwendete Zelllinie
RTL-W1 (Rainbow trout liver) zeichnet sich besonders durch eine hohe Kapazitdt zur Biotrans-
formation nach Phase | aus und verfiigt Gber das Enzym CYP1A (Bols et al. 1999, Clemons et al. 1998,
Lee et al. 1993, Schirmer et al. 2001, Segner 1998b). Weil jedoch der Zelltest eine vergleichsweise
geringe Sensitivitat aufweist, besonders bei méaRig toxischen Proben, ist er nicht dazu geeignet,
beispielsweise Abwasserproben zu bewerten (Hollert & Braunbeck 1997). Die Empfindlichkeit genligt
aber durchaus, um das akute Schadigungspotential von partikuldar gebundenen Umweltproben zu
prifen.

Mutagenitdts- und Gentoxizitéitstest: Die Kontamination von Gewassern mit gentoxischen und
mutagenen Substanzen anthropogener Herkunft ist sowohl aus human- als auch aus 6kotoxiko-
logischen Aspekten bedenklich (Chen & Whyte 2004, Diekmann et al. 2004a, b, Wessler 1999).
Gentoxizitdat kann Uber ein Absterben von Gameten und einer erhohten Mortalitdt von frilhen
Entwicklungsstadien auch negative Folgen auf die Reproduktion haben. Weiterhin kann durch die
Induktion von Mutationen ein starker Einfluss auf die Populationsdynamik und damit auf die
Stabilitat von Okosystemen ausgeiibt werden (Akcha et al. 2003, Anderson & Wild 1994, Diekmann
et al. 2004b, Mitchelmore & Chipman 1998). Da die Mutagenese der erste Schritt im Laufe der
Tumorentwicklung ist, haben Methoden, welche die Mutagenitdt von Substanzen nachweisen
kénnen, besondere Bedeutung bei der toxikologischen Priifung von Monosubstanzen und komplexen
Umweltproben gewonnen (Akcha et al. 2003, Mitchelmore & Chipman 1998, Pellacani et al. 2006).
Gentoxische Substanzen stellen eine Bedrohung fiir die Uberlebensfihigkeit von zahlreicher Arten
dar; so ist z.B. von Fischen und Muscheln bekannt, dass sie wie Sdugetiere Tumore entwickeln
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konnen (Chen & White 2004, Farmer et al. 2003, Mitchelmore & Chipman 1998, Stahl 1991).
AuBerdem konnte durch zahlreiche kombinierte Labor- und Feldstudien gezeigt werden, dass
gentoxische Effekte in vitro mit einer Zunahme an pathologischen Verdnderungen, wie z.B.
Leberkarzinomen, korrelieren (Akcha et al. 2003, Anderson & Wild 1994, Metcalfe et al. 1990, Stahl
1991).

Man kennt unterschiedliche Substanzklassen mit gentoxischen und mutagenen Eigenschaften,
dazu zdhlen beispielsweise PAHs, Nitrosamine, Salze von Schwermetallen (z.B. Nickel, Chrom oder
Cadmium) und halogenierte Verbindungen (z.B. PCBs und PCDD/Fs). Um die Schadwirkung solcher
Substanzen nachzuweisen, werden unter anderem der Ames-Test, der Comet-Assay und der
Mikrokerntest eingesetzt, wenn auch bei diesen Tests unterschiedliche Endpunkte bestimmt werden:

— Ames-Test: Einer der am haufigsten verwendete Bakterientests zur Bestimmung des mutagenen
Potentials von Wasser- oder auch Sedimentproben ist der Ames-Test mit Salmonella
typhimurium (Chen & White 2004, Erdinger et al. 2004). In diesem Verfahren werden zwei
histidinbedurftige (his’) Stamme (TA98 und TA100) einer Testsubstanz ausgesetzt. Die Anzahl
der durch Frameshift- (TA98) oder durch Basenaustauschmutationen (TA100) entstanden
histidinunabhingigen (his*) Kolonien (Revertanten) dient als MaR fiir die mutagene Aktivitat
(Ames et al. 1975, Maron & Ames 1983). S. typhimurium verfigt nicht Gber Enzymsysteme
(insbesondere CYP1A), die in der Lage sind, promutagene Substanzen in aktive, DNA-
schadigende Metabolite umzuwandeln. Um diesen prokaryotischen Test an eukaryotische
Verhaltnisse anzundhern, wurden die Testansatze mit S9-Prdparaten (Erdinger et al. 2004, Jarvis
et al. 1996, Maron & Ames 1983, Mersch-Sundermann et al. 1988) supplementiert. Der S9-Mix
wird durch eine Injektion von PCBs (z.B. Aroclor1254 oder 3-Naphtoflavon) in Sdugern (meist
Ratten) induziert und durch Zentrifugation der homogenisierten Leber gewonnen (Elliott et al.
1992, Maron & Ames 1983, Oinonen et al. 1994).

— Comet-Assay: Mit diesem Verfahren lassen sich in nahezu allen eukaryontischen Zelltypen DNA-
Strangbriiche auf dem Niveau der Einzelzelle detektieren (Abb. 1.5), die durch Einzelsubstanzen,
Substanzgemische oder Umweltproben verursacht werden (Ashby et al. 1995, McKelvey-Martin
et al. 1993, Mitchelmore & Chipman 1998, Moretti et al. 2002, Singh et al. 1988). Nachweisbare
Effekte sind Einzel- und Doppelstrangbriiche, AP (apurinische/
apyrimidinische) Stellen und Cross-Links. AuBerdem stellt die
Intensitdt der zelluldren Reparatur ein indirektes Mal} fir die
Bildung von Addukten dar (Moretti et al. 2002, Schnurstein &
Braunbeck 2001). In dieser Studie wurden fiir den Comet-
Assay sowohl die Zelllinie RTL-W1 (Kosmehl et al. 2004) als

Abb. 1.5: Kometenbildung bei
auch embryonale Zellen von Danio rerio verwendet (Kosmehl  eykaryotischen Zellen.

et al. 2006).
— Mikrokerntest: Der Mikrokerntest wurde vor Uber 25 Jahren entwickelt, um cytogenetische

Schaden an Zellen zu messen (Heddle et al. 1991). Mikrokerne entstehen bei der eukaryotischen
Zellteilung, wenn Chromatinfragmente ohne Centromer nicht in die Kerne der Tochterzellen
wandern sondern im Cytoplasma verbleiben, oder wenn Fehlfunktionen des Spindelapparates
dazu fiihren, dass Chromosomen wahrend der Anaphase nicht in den Kern eingeschlossen
werden (al-Sabti & Metcalfe 1995, Kim & Hyun 2006, Kirsch-Volders et al. 2003). Induziert wird
die Bildung von Mikrokernen unter anderem durch Strahlung oder Chemikalien, die Chromo-
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somenbriiche oder Fehlfunktionen im Spindelapparat verursachen kénnen (Heddle et al. 1991,
Reifferscheid et al. 2007).

Tests zur Dioxin-dhnlichen Wirksamkeit: Die Cytochrom P450-Enzymfamilie ist in fast allen
Organismen vertreten. Neben der Funktion der Hydroxylierung endogener Substanzen dienen diese
Enzyme im Wesentlichen dem Fremdstoffmetabolismus (Fent 2004). Wie endogene Stoffe werden
auch verschiedene Fremdstoffe hydroxyliert, was meist primar zu einer Entgiftung und Mobilisierung
flihrt. Dieser Prozess verldauft meist in zwei Phasen. Die Phase-l-Reaktion erfolgt in der Regel
enzymatisch, z.B. durch die P450-abhdngigen Monooxygenasen, und umfasst vor allem Oxidation,
Reduktion und Hydrolyse. Bei der Phase-Il Reaktion handelt es sich um Konjugationsprozesse, z.B.
durch Glutathion-S-Transferase. Dabei koppeln die Phase-ll Enzyme den verdnderten Fremdstoff
Uber ein Konjugat mit einem endogenen, hydrophilen Substrat, wodurch das entsprechende
Metabolit wasserl6slich wird und ausgeschieden werden kann (Fent 2004). Die CYP1A-Unterfamilie
metabolisiert hauptsachlich PAHs, PCBs und PCDD/Fs. Diese Schadstoffe aktivieren das CYP1A-
Enzymsystem Uber den Ah-Rezeptor, wobei die Bindungsstarke des Liganden proportional zur
Geneexpression und damit zur Toxizitat ist (Fent 2004, Rowlands & Gustafsson 1997). Der Ah-
Rezeptor (AhR) ist ein Helix-Loop-Helix-Protein und liegt komplexiert mit Heat Shock Proteinen (HSP)
und dem AhR Interacting Protein (AIP) im Cytosol vor (Abb. 1.6; Okey et al. 1994, Rowlands &
Gustafsson 1997, Whitlock 1993). Der aktivierte Rezeptor-Ligand-Komplex wird zum Zellkern
transportiert und bindet dort an den ARNT (AhR Nuclear Translocator) und vermutlich an weitere
Faktoren. Dieser Komplex bindet mit hoher Spezifitat an das Dioxin-Responsive-Element (DRE). Durch
die Bindung des Komplexes an die DNA wird der Promotor freigelegt und die CYP1A-Gene
transkribiert (Okey et al. 1994, Schirmer et al. 2000).

/M | N
S
1

g

Abb. 1.6: Der Ah-Rezeptor wird durch HSP90 und AIP (AhR Interacting Protein) im Cytosol stabilisiert, bis ein
Schadstoff bindet und HSP90 und AIP dissoziieren. Im nachsten Schritt wird der Rezeptor-Schadstoff-Komplex
in den Zellkern transportiert. Dort kommt es zur Konjugation mit ARNT wodurch dieser Komplex an das DRE
binden kann. Im Anschluss kommt es zur Freilegung des CYP1A Promotors und damit zur Translation und
Transkription der CYP1A-Enzyme. Modifiziert nach Whitlock (1993).
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In dieser Studie wurden zwei Saugerzelllinien (rekombinante H4IIE.Luc Hepatomzellen aus der
Ratte und GPC.2D.Luc Adenokarzinomzellen aus dem Meerschwein; Garrison et al. 1996, Murk et al.
1996, Zhou et al. 2003) und eine Fischzelllinie (RTL-W1, Fibroblasten-dhnliche Zellen aus der
Regenbogenforelle; Lee et al. 1993) eingesetzt, um die Dioxin-dhnliche Wirksamkeit der Donau-
sedimente zu testen (Tab. 1.4). Diese unterschiedlichen Verfahren sollen verglichen werden, um zu
prifen ob sie geeignet sind, eine mogliche Verbindung zwischen den Biotestergebnissen, chemischer
Analyse und dem Fischriickgang in der oberen Donau herzustellen (Keiter et al. 2007a). AuRerdem
wurde mittels einer Multilayer-Fraktionierung die Dioxin-dhnliche Wirksamkeit sowohl von nicht
bzw. maRig persistenten als auch von persistenten Schadstoffen in den Sedimenten Uberprift.

Tab. 1.4: Eigenschaften der in dieser Studie verwendeten Zelllinien.

Zellname Original Zelle Konstrukt  Dioxin-Responsive-Elements (DRE) Referenz

GPC.2D.Luc GPC.16 . p2DLuc 2 DRE.s in einem kiinstlich konstruierten Zhou et al. 2003
(Meerschwein) genetischen Element

H4L1.1c4 H4IIE PGudLucl 1 4 DREs in einer 480 bp Promotor- Garrison et al. 1996,

(DR-CALUX®) (Ratte) ' Region des Maus CYP1A Gen Murk et al. 1996

RTL-W1 RTL-W1 - 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase Lee et al. 1993

(Regenbogenforelle)

1.4.4 Invivo- und In situ-Untersuchungen

Elektronenmikroskopie: Diese Methode stellt ein empfindliches Instrument zur Diagnose
subletaler Effekte von Umweltschadstoffen dar, mit der sich ultrastrukturelle Veranderungen im
lebenden Organismus aus dem Freiland beobachten lassen (Nolan et al. 2003, Zahn & Braunbeck
1995). Die Leber nimmt eine zentrale Position in der Akkumulation, Transformation und Exkretion
aufgenommener Schadstoffe ein (Arias et al. 1988, Arnold et al. 1996, Braunbeck et al. 1990, Meyers
& Hendricks 1985) und ist somit ein bevorzugtes Ziel fiir toxische Effekte (Braunbeck & Volkl 1993).
Die ultrastrukturelle Analyse von Hepatocyten erwies sich daher als ein geeignetes System, um
cytologische Verdanderungen bei subletalen Konzentrationen von Fremdstoffen festzustellen, die im
Tierversuch weder zu erhdhten Mortalitdtsraten noch zu makroskopisch erkennbaren Schaden
fihrten (Braunbeck 1998). Mittels der Elektronenmikroskopie wurden Hepatocyten von Barben
(Barbus barbus) von unterschiedlichen Donaustandorten auf histopathologische Verdnderungen
untersucht. Durch den Vergleich mit zwei im Labor gehaltenen Kontrolltiergruppen sollten mogliche
Schadstoffbelastungen der Donaustandorte erfasst werden.

Mikrokerntest: Neben der  bereits
beschriebenen In vitro-Variante des Mikrokern-
tests mit der Zelllinie RTL-W1 wurde in dieser

Studie diese Methode auch an Fisch-
Mikrokern

erythrocyten von Barben durchgefihrt (Abb.

Mikrokern

1.7). Erythrocyten von Fischen enthalten noch

Abb. 1.7: Links Mikrokern in einer RTL-W1-Zelle.
Rechts Erythrocyten aus der Barbe mit Mikrokern.
(Giemsa-Farbung; Bilder von Melanie Bottcher).

einen Zellkern, wodurch eine Bestimmung gen-
toxischer Effekte in vivo mit verhaltnismaRig
geringem Aufwand maéglich ist.
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1.4.5 Limnologische Untersuchungen

Morphologische und chemisch-physikalische Parameter: Zur Beurteilung der Gewassergiite
werden in Deutschland regelméaRig eine Anzahl verschiedener morphologischer, chemischer und
physikalischer Parameter aufgenommen und in den Gewassergiiteberichten der Liander zusam-
mengefasst (LAWA 1998). Dazu gehort die Beschreibung des Flussverlaufs und der Ufergestaltung,
FlieBgeschwindigkeit, Geruch, Farbung, pH-Wert, elektrische Leitfahigkeit, Nitrat-, Ammonium-,
Nitrit- und Phosphatkonzentration, Sauerstoffgehalt sowie BSBs. Auf der Grundlage dieser Mess-
daten und des Saprobien-Index kann dann die Giteklassifikation nach der Landerarbeitsgemein-
schaft Wasser (LAWA) erstellt werden, wodurch eine vergleichbare Bewertung des Belastungs-
zustands verschiedener Gewasser moglich ist. In den vergangenen Studien konnte eine deutliche
Verbesserung der physikalisch-chemischen Parameter in der oberen Donau festgestellt werden (LfU
2004, Wurm 2001). Die gemessenen Werte erlauben jedoch nur eine Aussage tGiber den momentanen
Belastungszustand, nicht aber Uber in der Vergangenheit liegende bzw. plotzlich auftretende
Veradnderungen (Bohmer et al. 1996). Daher wurden die Messungen an der oberen Donau dreimal im
Jahr wiederholt, um mogliche jahreszeitliche Schwankungen der physikalisch-chemischen Parameter
zu erfassen.

Makrozoobenthos: In der 6kologischen Bewertung von FlieBgewassern ist neben der Aufnahme
morphologischer und chemisch-physikalischer Parameter die Erfassung des Artenspektrums, vor
allem des standorttreuen Makrozoobenthos, von besonderer Bedeutung. Die Bestandsaufnahme der
benthischen FlieRgewassergemeinschaft bietet den Vorteil, dass die Gegenwart oder das Fehlen
bestimmter Arten eine integrative Aussage liber den Gewasserzustand erlaubt, die relativ weit in die
Vergangenheit reichen kann (Bohmer et al. 1996, Gunkel 1994). Daher wurden in zwei Teilstudien
(Grund 2005, Seitz 2005), die Makrozoobenthos-Biozonosen der oberen Donau und zweier ihrer
Zuflisse, Lauchert und Schwarzach, ebenfalls dreimal untersucht, um natirliche jahreszeitliche
Schwankungen der Populationen zu beriicksichtigen.

1.5 Bewertung biologischer Wirkdaten

Integrative Untersuchungsansatze generieren eine Vielzahl an Daten mit unterschiedlichen
Endpunkten, die aufgrund der komplexen Wechselbeziehungen zwischen den Variablen nicht einfach
zu analysieren und interpretieren sind (Adriaenssens et al. 2004, Hollert et al. 2002b, Tran et al.
2002). Die Interpretation der Daten soll jedoch auf der Basis aller zur Verfliigung stehenden
Informationen erfolgen. Allerdings ist es vor allem fiir Fachfremde, wie z.B. Entscheidungstrager aus
Behorden, entscheidend die Befunde solcher komplexen Zusammenhange so zu aggregieren, dass
eine einfache Bewertung von z.B. kontaminierten Sedimenten moglich ist. Dies erfordert allerdings
eine Reduktion der Komplexitat der analysierten Parameter, ohne dabei substanzielle Informationen
zu verlieren (Adriaenssens et al. 2004, Hollert et al. 2002b). Daher besteht ein groRer Bedarf bei der
Aggregation von Daten aus umfassenden Untersuchungsansdtzen zur Bewertung und Klassifizierung
von kontaminierten Sedimenten (Ahlf & Heise 2005, Hollert et al. 2002b). Insbesondere da bei der
Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie die Fragen der historische Verschmutzung aus Sedimenten
als neue Verschmutzungsursache fir Oberflachengewasser und die damit verbundenen Unsicher-
heiten eine immer bedeutendere Rolle spielen werden (Hollert et al. 2007).

Im Gebiet der Datenanalyse gibt es sehr unterschiedliche Methoden und Ansatze, die Daten-
struktur richtig zu interpretieren. Haufig werden zur Bewertung bzw. Klassifizierung nur Proben eines
einzigen Flussgebietes herangezogen (Duft et al. 2003), wodurch es zu Schwierigkeiten bei der
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Ubertragung auf andere FlieBgewidsser kommen kann, so dass ein ortsabhingiges Klassifikations-
system entsteht (Tran et al. 2002). Ein wichtiges Ziel dieser Studie ist es, ein Konzept auf der Basis
verschiedener statistischer Methoden zu entwickeln, dass ermoglicht die Daten aus den eigenen
Untersuchungen und anderen Projekten fiir eine ortsunabhangige Bewertung zu aggregieren. Dabei
sollen Rangsummen-basierte Verfahren, Clusteranalysen und Fuzzy-Logik verwendet und
vergleichend interpretiert werden. Insbesondere die Fuzzy-Logik soll die Basis liefern, um mit Daten
aus den In vitro-Biotestverfahren ein Klassifizierungsmodell zur Bewertung von Sedimenten zu
entwickeln (Keiter et al. 2007b). Die Fuzzy-Technologie bietet die Moglichkeit, Expertenwissen zu
integrieren (Adriaenssens et al. 2004), verschiedene Datentypen miteinander zu verbinden, z.B.
chemische Belastung in mg/kg, Hemmung in % und Abundanz in Individuen/m? (Silvert 1997),
Unsicherheiten biologischer Parameter zu beriicksichtigen und die Zusammenhéange in linguistischer
Form (nicht-toxisch, moderat-toxisch und toxisch) in ein Modell eingeben zu kénnen (Bojorquez-
Tapia et al. 2002, Salski & Kandzia 1996, Wickham et al. 1999). Daraus ergibt sich ein System, welches
die Komplexitat und Unsicherheit von experimentellen Daten berlicksichtigt und trotzdem durch die
Nutzung sprachlicher Elemente auch fir Nicht-Mathematiker transparent bleibt. Entsprechend wird
die Fuzzy-Logik in zunehmender Weise flir Umweltanalysen eingesetzt, unter anderem als
Bewertungsinstrument flir kontaminierte Sedimente (Ahlf et al. 2002, Ahlf & Heise 2005, Heise et al.
2000, Hollert et al. 2002b).

1.6 Untersuchungsziele und Fragestellung

Ein Ziel dieser Studie war es, das bereits in der Pilotstudie festgestellte hohe 6kotoxikologische
Schadigungspotential der oberen Donau mit einem umfangreichen Weight-of-Evidence-Ansatz
detailierter zu betrachten (Tab. 1.5), um mogliche 6kotoxikologische, aber auch chemische Ursachen
zu identifizieren, die mit dem Rilckgang der Fischereiertrdge entlang der Donau zwischen
Sigmaringen und Opfingen in Verbindung gebracht werden kénnen. Hierzu wurden Sedimentproben
aus der Donau entnommen und entweder als native Proben oder als organische Extrakte in den
verschiedenen Biotests eingesetzt. Native Sedimentproben wurden verwendet, um die tatsachlich
aktuelle Bioverfligbarkeit von Schadstoffen zu testen. Die 6kologische Relevanz eines solchen
Expositionspfades wird als besonders hoch gewertet (Ahlf et al. 2002, Hollert et al. 2003). Durch
organische Extrakte versucht man, die chronische Schadigung von Organismen durch iberwiegend
lipophile Substanzen wahrend einer kurzen Exposition gegenliber den potentiell verflgbaren
Schadstoffen zu simulieren (Hollert & Braunbeck 2001, Seiler et al. 2006). Des Weiteren wurden
umfangreiche chemische Analysen der Sedimente durchgefiihrt. Dabei wurden verschiedene
organische Schadstoffe (PAHs, PCBs und PCDD/Fs), aber auch einige Schwermetalle qualitativ und
guantitativ erfasst. Die Gewasserqualitdat wurde durch morphologische, physikalische und chemische
Parameter bestimmt. Ferner wurde im jahreszeitlichen Verlauf mehrmals der Makrozoobenthos-
bestand an ausgewahlten Standorten zur unmittelbaren und integrierenden Bewertung der Situation
im Freiland aufgenommen. Diese Untersuchungen werden in dieser Arbeit nicht detailiert dargestellt,
daher wird auf die Arbeiten von Grund (2005) und Seitz (2005) verwiesen. Als weiterer Freiland-
parameter wurde die Leber von Barben (Barbus barbus) histologisch untersucht. Im ersten Abschnitt
dieser Studie wurde versucht, mit der hier eingesetzten, umfassenden Testbatterie folgende
Fragestellungen zu beantworten:

— Liegt eine Belastung der Sedimente im Sinne von gentoxisch, cytotoxisch, mutagen,
bakterientoxisch, embryotoxisch und Dioxin-ahnlich wirksamer Substanzen an der Donau vor?
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— Weisen Fische der Donau ultrastrukturelle Veranderungen in der Leber auf und kdénnen diese

moglicherweise auf eine Gewasserbelastung hinweisen?

— Koénnen Zusammenhange zwischen chemischer Belastung (durch Schwermetalle und prioritdre

organische Substanzen) und dem Riickgang der Fischpopulation hergestellt werden?

— Zeichnen sich Tendenzen im Schadigungspotential im Flussverlauf ab und kénnen entlang des

Untersuchungsgebietes Belastungsschwerpunkte identifiziert werden?

— Besteht ein Unterschied zwischen baden-wiirttembergischen und bayrischen Standorten?

— Ist das Weight-of-Evidence-Konzept geeignet, um den Fischriickgang zumindest teilweise zu

erklaren?

Tab. 1.5: Die in dieser Studie eingesetzte Testbatterie, die jeweils verwendeten Organismen bzw. Zellkulturen
sowie der Expositionspfad. Des Weiteren die Publikationen die aus den verschiedenen Teilstudien entstanden

sind.
Testverfahren Zelllinie/Organismus Endpunkt Expositionspfad Publikation
Ames-Test Salmonella typhimurium Mutagenitat Sedimentextrakt Keiter 2007

. . . Akute Sedimentextrakt .
Bakterienkontakttest  Arthrobacter globiformis Bakterientoxizitit natives Sediment Keiter 2007
Fischeitest Zebrabarbling (Danio rerio) Embryotoxizitat und  Sedimentextrakt Seitz et al. 2007

Neutralrottest

EROD-Assay

DR-CALUX-Assay

GPC.2D-Assay

Comet-Assay

Mikrokerntest

Histopathologie

RTL-W1

RTL-W1

H4IIE.Luc

GPC.2D

RTL-W1 und Danio rerio

RTL-W1 und Erythrocyten
aus Barbus barbus

Leber von Barbus barbus

Teratogenitat
Akute Cytotoxizitat

Dioxin-dhnliche
Wirksamkeit

Dioxin-dhnliche
Wirksamkeit

Dioxin-dhnliche
Wirksamkeit

Gentoxizitat

Gentoxizitat

Ultrastrukturelle
Veranderungen

natives Sediment

Sedimentextrakt
Multilayerfraktion

Sedimentextrakt
Multilayerfraktion

Sedimentextrakt
Multilayerfraktion
Sedimentextrakt
Sedimentextrakt
natives Sediment
Sedimentextrakt

In vivo

In situ

Grund et al. 2007

Grund et al. 2007 und
Keiter et al. 2007a

Keiter et al. 2007a

Keiter et al. 2007a

Bottcher et al. 2007
und Seitz et al. 2007

Bottcher et al. 2007

Grund et al. 2007

Das zweite Ziel dieser Studie war es, ein Sedimentklassifizierungssystem zu entwickeln, das auch
auf andere Gewasser anwendbar ist und die gegenwartige Belastungssituation in eine verstandliche
und gut vermittelbare Form transferiert. Die angestrebte ortsunabhdngige Klassifizierung muss
jedoch auf einer moglichst breiten Datenbasis beruhen und kann daher nur erreicht werden, wenn
Messwerte aus anderen Studien integriert werden. Des Weiteren war es notwendig, die Ergebnisse
der einzelnen Biotestsysteme in Wirkungsbereiche zu unterteilen, die Auskunft dariiber geben, ab
welchem Messwert eine Probe als toxisch, moderat-toxisch bzw. nicht-toxisch zu bewerten ist. Um
jedoch der Variabilitdt der Biotestsysteme Rechnung zu tragen, wurde ein Fuzzy-Logik-basiertes
Klassifizierungssystem verwendet, da dies die Moglichkeit bietet, die Varianz biologischer Wirkdaten
in einer Bewertung zu bericksichtigen. AuRerdem wurde durch die Verdnderung der Wirkungs-
bereiche versucht, die 6kologische Relevanz der verschiedenen Mechanismus-spezifischen Biotests in
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der Klassifizierung mit einzubeziehen. Mittels dieser statistischen Methoden sollten im Detail

folgende Fragestellungen beantwortet werden:

Sind die Ergebnisse aus Biotestverfahren ausreichend, um Sedimente zu klassifizieren und damit
die Belastungssituation eines FlieRgewassers widerzuspiegeln?

Welches statistische Verfahren ist am besten geeignet, um die Toxizitatsstufen der Biotest-
ergebnisse festzulegen?

Stellt ein Fuzzy-Logik-basiertes Klassifizierungssystem ein geeignetes Mittel dar, um die
Belastung von Sedimente zu bewerten?

Ist es moglich, die Okologische Relevanz der gemessen toxikologischen Endpunkte zu
berlicksichtigen?
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2. Material und Methoden

2.1 Sedimente

2.1.1 Probennahme

Entlang der Donau wurden an zehn verschiedenen Standorten Oberflaichensedimente direkt mit
einer Edelstahlschaufel oder einer Braunglas-Flasche entnommen. Davon entstammen zwei Proben
den Donauzufliissen Lauchert und Schwarzach (Abb. 2.1). Eine Mischprobe wurde vom Opfinger
Stausee, der von der Donau gespeist wird, mittels eines Van Veen-Greifer entnommen. Die
Sedimente wurden direkt in Glasflaschen abgefiillt, lichtgeschiitzt und gekihlt transportiert.

Abb. 2.1: Probenstandorte entlang der Donau zwischen Sigmaringen und Jochenstein (1 = Sigmaringen,
2 = Lauchert, 3 = Riedlingen, 4 = Schwarzach, 5 = Rottenacker, 6 = Ehingen, 7 = Opfingen, 8 = Ingolstadt,
9 = Bad Abbach, 10 = Jochenstein; Keiter et al. 2007a).

2.1.2 Probenaufbereitung

Gefriertrocknung: Die Gefriertrocknung dient der Konservierung der Proben, um sie Uber einen
langeren Zeitraum fir verschiedene biologische und chemische Analyseverfahren sowie zur
Extraktion nutzen zu konnen (Hjort 2004, Hollert et al. 2000). Vor der eigentlichen Gefriertrocknung
wurde jede Probe in ein 500 ml Rundkolben tberfiihrt und fir ca. 20 min in einem Isopropanolbad
bei -20 °C rotiert. Das Sediment bildet dadurch einen diinnen Film auf der Glasoberflache und damit
die groRtmogliche Flache. In der Gefriertrocknungsanlage (Alpha 1-4, Christ, Osterode) wurden die
Sedimente mittels Sublimation je nach Wassergehalt fiir ca. 48 h getrocknet. Die Sedimente wurden
abschlieRend durch Sieben (Maschenweite 2 mm) von kleineren Zweigen und Steinen befreit und in
Glasflaschen bei 4 °C im Kiihlraum zur weiteren Verwendung aufbewahrt.

Organische Extraktion: Bei der organischen Extraktion werden an Partikel gebundene
organische Verbindungen durch eine multiple Extraktion mittels eines organischen Losungsmittels
gewonnen und in eine geldste Phase Uberfihrt (Ahlf 1995, Erdinger et al. 2004, Seiler et al. 2006).
Von jeder gefriergetrockneten Probe wurden 20 g in einer Extraktionshiilse (200 ml; Schleicher &
Schuell, Dassel) abgewogen, mit Glaswolle bedeckt und in eine Soxhlet-Apparatur (Abb. 2.2)
Uberfuhrt. Als Losungsmittel wurde Aceton verwendet, das sich insbesondere durch eine hohe
Extraktionsleistung bei gleichzeitig geringer Umweltschadlichkeit auszeichnet (Hollert & Braunbeck
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1997, Seiler et al. 2006). Wahrend der Extraktion wird das in einem
Kolben mit Siedeperlen teilweise verdampfte Aceton an einem
Rickflusskiihler wieder kondensiert, von dem es so lange auf die

Riickfluss-
kihler

Probe tropft bis der Schenkel des Riickflussrohrchens uber-

schritten wird. Dadurch werden die vom Aceton gelGsten

Substanzen in den Rundkolben Uberfiihrt. Gegeniliber anderen

organischen Verbindungen weist Aceton einen vergleichsweise

geringen Siedepunkt auf, weshalb sich die extrahierten Schadstoffe

bei jedem weiteren Extraktionszyklus im Kolben anreichern (Hollert

& Braunbeck 1997). Pro Stunde wurden ca. 10 solcher Extraktions-

Extraktions-

zyklen durchlaufen. Die Extraktion wurde nach 14 h beendet. hillse
Einengung und Riicklésung: Im nachsten Schritt wurde das

organische Extrakt an einem Rotationsverdampfer (300 - 500 mbar,

38 °C; Heidolph, Kehlheim) auf ein Restvolumen von 5 - 7 ml

reduziert. Die Probe wurde im Anschluss in ein Glasrohrchen
Lésungs-

Uberfihrt und das Volumen unter einem standigen Stickstoffstrom mittel

(1,5 - 2 bar) bis fast zur Trockene eingeengt. Das so gewonnene

Extrakt wurde in 1 ml Dimethylsulfoxid (DMSO; Sigma, Deisen-  abb. 2.2: Soxhlet-Apparatur
hofen) bzw. 1 ml Toluol (Sigma) riickgeldst (Konzentration: 20 g  (Seilnacht, Tuttlingen).
Sedimentaquivalent pro ml Lésungsmittel) und bei -20 °C tief gefroren. Die in DMSO riickgeldsten
Extrakte fanden Verwendung in verschiedenen Biotestverfahren zur Bestimmung des o6kotoxiko-
logischen Belastungspotentials. Die in Toluol riickgelosten Extrakte wurden fiir chemische Analysen
verwendet.

2.1.3 Multilayer-Fraktionierung

Mittels einer Multilayer-Fraktionierung kdénnen persistente
Schadstoffe (z.B. polychlorierte Biphenyle, Dioxine und Furane;
Abb. 2.3) separiert und sowohl chemisch analysiert als auch in
entsprechenden Biotests auf ihre Dioxin-dhnliche Wirksamkeit
getestet werden (Abb. 2.4; Gustavsson et al. 2004). Diese
Fraktionierung wurde wahrend eines sechswoéchigen Aufenthaltes
am MTM-Research Center, Department of Natural Sciences an der
Universitat Orebro (Schweden) unter Anleitung von Helena
Olsman und Magnus Engwall durchgefihrt.

Chemikalien und Lésungen:

— Kaliumhydroxyd-Kieselgel: 84 g KOH werden mit 400 ml
Methanol und 150 g Kieselgel 60 (70 - 230 mesh; Merck,
Darmstadt) in einen 2 L Rundkolben gegeben und fiir 90 min
bei Vakuum in ein 55 °C warmes Wasserbad abgesenkt. Abb. 2.3: Schwefelsaure K-iesel-

— Neutral-Kieselgel: Kieselgel 60 (70 - 230 mesh; Merck) wird  ge|_Fraktionierung mit Abbau der
mit je 20 ml Methanol und Dichlormethan (DCM) in einer nijcht-persistenten  Schadstoffe
Saule gewaschen und zum Trocknen und Aktivieren flir (Foto: Dr. H. Hollert).
mindestens 24 min auf 130 °C erhitzt.
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— 40 % Schwefelsdure-Kieselgel: 150 g aktiviertes Kieselgel und 100 g Schwefelsaure (Merck, p.A.)
wurden bis zur Trockenheit geschittelt und bei Raumtemperatur aufbewahrt.

— 20 % Schwefelsdure-Kieselgel: 200 g aktiviertes Kieselgel und 50 g Schwefelsdure (Merck, p.A.)
wurden bis zur Trockenheit geschittelt und bei Raumtemperatur aufbewahrt.

— Aktivkohle-Celit: 3,6 g Aktivkohle (Carbopack C 80 - 100 mesh; Sulpeco) wurden mit 16,4 g Celit
(545; Fluka, Buchs, Schweiz) in einem 250 ml Rundkolben kraftig geschittelt und bei
Raumtemperatur im Exikator aufbewahrt.

Schwefelsaure Kieselgel-Fraktionierung:

1,5 ml-Glassdulen wurden mit 95 % Extrakt
Ethanol, n-Hexan und DCM gereinigt und mit nicht-persistente I
1,5cm Glaswolle befiillt. Darauf wurden in ~ ©r8anische l l

o . . Schadstoffe (z.B.
Abfolge die Saule mit 3 cm KOH-Kieslegel, 0,5 einige PAHs) ke
cm Neutral-Kieselgel, 3 cm 40% Schwe-

Multilayer Fraktion mit

" . . persistenten organischen
saure-Kieselgel, 1 cm Neutral-Kieselgel und l l Schadstoffen (PCBs und

felsdure-Kieselgel, 1,5 cm 20 % Schwefel-

1 cm Natriumsulfat befillt und im Anschluss PCDD/Fs)

zweimal mit 10 ml n-Hexan gewaschen. Die

.. . i Carbon-Celite-Saul
Extrakte wurden auf das Saulenmaterial
aufgebracht, mit 2x 10 ml n-Hexan eluiert l

v v

PCBs PCDD/

und in einem Rundkolben aufgefangen. Die

Eluate wurden dann im Rotationsver-dampfer

auf ca. 1 ml eingeengt. Vom Eluat wurde % Abb. 2.4: Ablaufschema der Multilayer- und Carbon-
des Volumens gravimetrisch  fir die  cejite-Fraktionierung.

Untersuchung in Biotests separiert.

Aktivkohle-Celit-Fraktionierung:

1,5 ml-Sdulen wurden mit 1,5 cm Glaswolle, 1 cm Na,S0,, 1,5 g Aktivkohle-Celit-Gemisch (18 %
Aktivkohle) und 1 cm Na,SO, gefillt. Die Sdulen wurden zweimal mit 10 ml n-Hexan gewaschen,
wobei die Saule nicht trocken fallen darf. Dann wurde die Probe aufgetragen und die PCB-Fraktion
mit 10 ml n-Hexan sowie im Anschluss die PCDD/F-Fraktion mit 80 ml Toluol eluiert. Fur die
chemische Analyse wurden 25 pl Tetradekan und 25 pl des jeweiligen Standards eingesetzt. Die
Fraktionen wurden auf 1 ml eingeengt, abgeblasen und in n-Hexan riickgelost. Die Endkonzentration
betrug 50 g/ml.

2.2 Chemische Analysen

2.2.1 Kohlenstoffgehalt

Die Bestimmung des Kohlenstoffgehaltes wurde von Tobias Schulze vom Institut fiir Geologische
Wissenschaften an der Freien Universitat Berlin durchgefiihrt. Der Gehalt an Gesamtkohlenstoff (TC,
Total Carbon) wurde nach DIN ISO 10694 mit einem Carmograph C-16-D (Wosthoff, Bochum) durch
Verbrennung der Probe im Sauerstoffstrom bei 1000 °C und konduktometrischer Messung von CO,
durchgefihrt. Die Bestimmung des anorganischen Kohlenstoffes erfolgte bei diesen Geraten
abweichend von der Norm durch Umsetzung des Anteils von anorganischem Kohlenstoff (TIC) in CO,
mit 42 %-iger Orthophosphorsdure bei 70 - 80 °C. Der Gehalt an organischem Kohlenstoff (TOC)
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ergibt sich aus der Differenz zwischen Gesamtkohlenstoff und anorganischem Kohlenstoff. Zur
Kalibrierung wurde reines CaCO; (Merck) verwendet.

2.2.2 Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe

Die chemische Analyse der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAHs) wurde von
Mitarbeitern der Bundesanstalt fiir Gewasserkunde (BfG) durchgefiihrt und orientiert sich an dem
Protokoll von Lachmund et al. (2003) in Anlehnung an die DIN 38414 S21. Insgesamt wurde die
Konzentration fir 16 PAHs (Naphthalen, Acenaphthylen, Acenaphthen, Fluorene Phenathren,
Anthracen, Fluoranthen, Pyren, Benzo[a]anthracen, Chrysen, Benzo[b,j]lfluoranthen, Benzo[k]fluor-
anthen, Benzo[a]pyren, Dibenzo[a,h]anthracen, Benzo[ghi]lperylen, Indeno[1,2,3-cd]pyren; US EPA
610) mit Hilfe einer HPLC (high pressure liquid chromatography; gradient elution) in den
unterschiedlichen Sedimentproben bestimmt. Aufgrund des limitierten Probenmaterials konnte fiir
den Standort Rottenacker keine PAH-Analyse durchgefiihrt werden.

2.2.3 Polychlorierte Biphenyle, Dioxine und Furane

Die qualitative und quantitative Bestimmung von polychlorierten Biphenylen sowie
verschiedener Dioxine und Furane (Tab. 2.1) wurde 2004 im Rahmen eines Forschungsaufenthaltes
von Mitarbeitern des MTM-Research Center, Department of Natural Sciences an der Universitat
Orebro durchgefiihrt. Die HRGC/HRMS-Analysen wurden mit einem Micromass Ultima mit einer
Auflésung > 10000 - 12000 und unter Verwendung

einer El-lonisation bei 35 eV durch-gefiihrt. Alle  1ab- 2.1: Liste der chemisch analysierten Poly-

o . ) chlorierten Biphenyle, Dioxine und Furane.
Messungen wurden in einem Selective lon Recording

PCBs Dioxine Furane
(SIR) Modus durchgeflhrt, wobei die zwei haufigsten — -— 5378.7CDD 5378 TCDF
lonen im Chlorid-Cluster kontrolliert wurden. 1 pl des  pcg 126 12378-PeCDD 12378-PeCDF
ungeteilten endgiltigen Extrakts wurden in einem 60  PCB 169 123478-HxCDD 23478-PeCDF
m Rtx DIOXIN 2 (0,25 mm i.d., 25 um) eingesetzt. Bei 123678-HxCDD 123478-HxCDF

123789-HxCDD 123678-HxCDF

jedem Testdurchlauf wurde ein Labor-Referenz- 1234678-HpCDD  234678-HXCDF

standard als Kontrolle (Blindwert) analysiert. Das Labor OCDD 123789-HxCDF
des MTM nimmt zur Prifung der Validitat routine- 1234678-HpCDF
maRig an internationalen Interlaborvergleichsstudien éﬁ;‘:sg_l‘lpcm

teil.

2.2.4 Schwermetalle

Die Schwermetallanalyse wurde von Tobias Schulze vom Institut fiir Geologische Wissenschaften
an der Freien Universitat Berlin durchgefiihrt.

Kénigswasseraufschluss nach DIN 1SO 11466: Die bei 105 °C getrockneten Proben wurden mit
einem Konigswasseraufschluss (Konigswasser: 21 ml konz. Salzsdure und 7 ml konz. Salpetersaure)
nach DIN ISO 11466 in einem Aufschlussgerdt von Berotest (Disseldorf) aufgeschlossen (DIN 11466
1983). Die Einwaage betrug in der Regel 1,0 g Trockenmasse (TM). Bei einigen Proben wurden
aufgrund kleiner Gesamtprobenmengen Einwaagen von 0,5 g gewahlt. Die Aufschlusslésungen
wurden in 100 ml Messkolben tberfiuhrt, mit bidestilliertem Wasser auf 100 ml aufgefillt und Gber
Papierfilter (Faltenfilter 595%, Schleicher & Schuell) in Polyethylenflaschen filtriert.

Instrumentelle Analytik: Die Analyse von Kupfer, Chrom, Nickel, Blei und Zink wurden nach DIN
ISO 11885 mit einer Leeman ICP 2.5 gekoppelt mit einem Leeman OES PS SPEC 1000 (Leeman Labs,
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Hudson, USA) durchgefiihrt. Die Analyse von Cadmium wurde nach DIN ISO 11047 mit einem Atom-
adsorptionsspektrometer Perkin ElImer AAS 5000 durchgefiihrt.

Qualitéitssicherung: Zur Qualitdtssicherung wurde in regelmaRigen Abstanden eine Blindprobe
und eine Referenzprobe (Referenzboden BCR 146 R, Commission of the European Communities bzw.
SRM PACS2, Institute for National Measurement Standards, Ontario, Canada) bei den Analysen
mitgefiihrt. Die Einwaage der Referenzproben betrug jeweils 1,0 + 0,1 g. Die Ergebnisse der Referenz-
proben sind in Tabelle 2.2 und 2.3 dargestellt.

Tab. 2.2: Konzentrationen von Elementen in Konigswasserextrakten des Referenzmaterials BCR 146R
(zertifizierte Werte flir Konigswasseraufschluss; n=10).

Gemessener Wert Zertifizierter Wert Wiederfindung Unsicherheit
Element Methode

[mg/kgl [mg/kgl [%] [%]
Cd GFAAS 75,1+3,3 72,0+£1,8 104,3 4,4
Cr ICP-OES 398 +32 426 £ 12 93,4 8,1
Cu ICP-OES 119+9 [128 £ 7]° 93,0 7,5
Ni ICP-OES 282 +21 296t 4 99,3 7,3
Pb ICP-OES 174 +17 174 5 97,8 9,6
Zn ICP-OES 1011 +63 1063+ 16 103,3 6,2

Der Wert von Kupfer ist nur informativ (nicht zertifiziert)

Tab. 2.3: Konzentrationen von Elementen in Konigswasserextrakten des Referenzmaterials PACS2
(zertifizierte Werte flr Totalaufschluss; n=10).

Gemessener Wert Zertifizierter Wert Wiederfindung Unsicherheit
Element Methode

[mg/kgl [mg/kgl [%] [%]
cd GFAAS 2,2+0,2 2,11+0,15 104,3 9,7
Cr ICP-OES 49,8+5,1 90,7 £4,6 54,9 10,2
Cu ICP-OES 276 £ 19 310+ 12 89 7
Ni ICP-OES 34,3%4,2 39,5+2,3 86,8 12,2
Pb ICP-OES 164+ 14 183+8 89,6 8,8
Zn ICP-OES 339 +27 364 +£23 93,1 7,8

2.3 Invitro-Untersuchungen

2.3.1 Ames-Test

Zur Uberpriifung des mutagenen Potentials der Sedimentextrakte wurde der Ames-Test
verwendet. Durchgefiihrt wurde er in Zusammenarbeit mit Mitarbeitern aus der Arbeitsgruppe von
L. Erdinger am Hygiene-Institut der Universitdt Heidelberg. Als Testorganismus dient die nicht-
pathogene his -Mutante des Bakteriums Salmonella typhimurium (inzwischen S. choleraesius). Diese
Mutante verfligt nicht tiber die Moglichkeit, die Aminosaure Histidin selbst zu synthetisieren.

Durchfiihrung: Fir die Untersuchung der Extrakte wurde der sog. Platteninkorporationstest
nach Ames (Maron & Ames 1983) verwendet, bei dem die Kolonien histidinunabhangiger Mutanten
auf Minimalnahrboden ausgezahlt werden.

Die Bakterien wurden in Nutrient Broth-Nahrmedium unter Schitteln bei 37 °C fiir 10 h aus
gefrorenen Stammkulturen gezlichtet. Dem Top-Agar wurde vor Testbeginn eine 10 %-ige Biotin/
Histidin-Losung zugegeben, um durch eine mehrmalige Teilung der Bakterien auch Promutagene zu
erfassen und ein Anwachsen der Bakterien zu einem sog. Hintergrundrasen zu gewahrleisten. 2 ml
Top-Agar wurden auf zwei Einmalkulturréohrchen (Falcon) verteilt. Danach wurden 100 pl der zu
untersuchenden Extrakte zu 0,5 ml S9-Prdparat (aus Aroclorl1254-induzierten Ratten; RRC-CCR,
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RoRdorf; bei dem nicht supplementierten Ansatz wurde die gleiche Menge S9-Verdlinnungspuffer
eingesetzt) und 0,1 ml der Bakterienkultur gegeben. Diese Mischung wurde dann in Petrischalen mit
histidinfreiem Minimal-Agar Uberfihrt und durch zligiges Drehen vor dem Erkalten gleichmaRig auf
dem Agar verteilt. Die Anzahl der spontanen Revertanten des jeweiligen Teststammes wurde mit
einer Negativkontrolle (100 pul DMSO bzw. 1 ml Aqua bidest.) bei einer den Testansdtzen analogen
Behandlung bestimmt. Nach einer Inkubationsdauer von 72 h bei 37 °C wurde die Revertantenzahl
bestimmt und, um eine mogliche cytotoxische Wirkung der Schadstoffgemische zu erfassen, der
Hintergrundrasen kontrolliert. Als Positivkontrolle wurde fiir jeden Ansatz mit S9-Aktivierung jeweils
50 ul Aminoantracen (Sigma) und ohne S9-Aktivierung jeweils 50 ul Nitropyren (Sigma) verwendet.
Beide Substanzen wurden in einer Konzentration von 2,5 ug / 50 ul pro Platte eingesetzt.

Bewertung der Ergebnisse: Fiir eine einheitliche statistische Auswertung wurden in jedem
Ames-Test die Kontrollen in 10 Parallelansatzen und die einzelnen Konzentrationen einer Verdiln-
nungsreihe mit jeweils drei Replika untersucht. Der Induktionsfaktor ldsst sich als Quotient aus den
induzierten und spontanen Mutanten errechnen (Kosmehl et al. 2004). Beim klassischen Ames-Test
zur Bewertung von Chemikalien wird ab einem Induktionsfaktor >2 von einer signifikanten
mutagenen Wirkung des eingesetzten Agens ausgegangen. Fir Wasser und Abwasser gilt hingegen
der Ames-Test nach der DIN 38415-4 bereits bei einer Erh6hung der Revertanten um die Zahl 20 bei
den Stammen TA98 und TA100 als positiv. Dies entspricht einem Induktionsfaktor zwischen 1,4 und
1,9 (Kosmehl et al. 2004). In dieser Arbeit wurde mittels einer einfaktoriellen nicht-parametrischen
Varianzanalyse (ANOVA) mit nachfolgendem Post hoc-Test nach Dunnett (p < 0,05) Gberprift, ob sich
die exponierten Ansatze signifikant von der Kontrolle unterschieden (Kosmehl et al. 2004).

2.3.2 Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis

Das Prinzip dieses Tests beruht darauf, dass Arthrobacter-Bakterien mit der zu untersuchenden
Probe in Kontakt gebracht werden und deren Toxizitdt durch die Hemmung der Dehydrogenase-
aktivitat (DHA) photometrisch nachgewiesen wird (Liu 1989). Nur lebende Bakterien besitzen diese
Wasserstoff abspaltenden Enzyme, die bei vielen Stoffwechselprozessen eine Rolle spielen und die
Integritat der Zellen erfordern (LiR & Ahlf 1997). Durch die Aktivitat dieser Enzyme wird der zur Probe
hinzugegebene blaue Farbstoff Resazurin (595 nm) in das rosafarbene Resorufin (620 nm) umge-
wandelt. Wird durch toxische Substanzen der Umweltprobe die Aktivitdt der Bakterien gehemmt,
wird auch weniger von diesem Farbstoff umgesetzt und umso toxischer ist die Probe (Li} & Ahlf
1997, DIN 38412 L48 2004).

Chemikalien und Lésungen:

— Phosphatpuffer: 8,2 g/L KH,PO, (Gerbu, Gaiberg); 13,24 g/L K,HPO, (Roth, Karlsruhe); 2,0 g/L
(+)Glucose (Sigma); 2,0 g/L Natriumacetat, wasserfrei (Riedel-deHaen, Seelze) in Aqua bidest.
auf pH 7,2 £ 0,2 einstellen und fiir 20 min bei 120 °C autoklavieren.

— Resazurin-Losung: 45 mg Resazurin (7-Hydroxy-3H-Phenoxazin-3on-10-Oxid-Natrium; Fluka,
Buchs, CH) in 1 L sterilem Phosphatpuffer.

— Positivkontrolle: Stammldsung mit 800 mg/L 4-Nitrophenol (Riedel-deHaen) in Aqua bidest.
Lagerung bei 4 °C in Dunkelheit Gber nicht mehr als 14 Tage. Konzentration im Test: 250 mg/L.

— Nahrmedium A: 10 g/L Pepton aus Casein, pankreatisch verdaut (Merck), 5 g/L Select Yeast
Extrakt (Sigma), 5 g/L (+)Glucose (Sigma) und 5 g/L NaCl (Merck) in Aqua bidest. auf pH 7,2
(£ 0,2) und fiir 20 min bei 120 °C autoklavieren.
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— Nahrmedium B: 3,33 g/L Pepton aus Casein, pankreatisch verdaut (Merck), 1,67 g/L Select Yeast
Extrakt (Sigma), 1,67 g/L (+)Glucose (Sigma) und 1,67 g/L NaCl (Merck) in Aqua bidest. auf pH 7,2
(£ 0,2) und fiir 20 min bei 120 °C autoklavieren.

Stammkulturhaltung: Die Bakterien fir die Stammbkultur wurden vom Agar des Transport-
gefdlles bzw. spater bei der Weiterzucht im Labor aus Zentrifugenréhrchen (Lagerung bei -78 °C;
Eppendorf, Hamburg) entnommen und mit 50 ml sterilem Nahrmedium A in Erlenmeyerkolben
gemischt. Die Vorkultur wurde bei Dunkelheit fir 8 h im Warmeschrank bei 30 °C auf einem
Horizontalschittler (GLF, Burgwedel) mit 150 rpm inkubiert. Von der so gewonnenen Suspension
wurde wiederum 1 ml in 50 ml DSM-Medium pipettiert und mit 100 rpm fir 16 h inkubiert. Nach der
Inkubationsphase wurde photometrisch die Absorption der Suspension bei einer Wellenlange von
600 nm bestimmt (SLT Spectra™ IIl, Tecan, Creilsheim) und durch Verdiinnung mit Nahrmedium A
auf eine optische Dichte (OD) von 0,4 eingestellt. Die erhaltene Bakteriensuspension wurde mit 4 %
DMSO (Sigma) versetzt, zu 1 ml in sterile 1,5 ml Zentrifugenréhrchen portioniert und bei -78 °C
gelagert.

Ubernachtkultur: Ein Tag vor dem eigentlichen Versuch wurde eine Vorkultur angesetzt. Dazu
wurde 1 ml der Stammbkultur langsam aufgetaut und in sterile Erlenmeyerkolben mit jeweils 50 ml
auf Zimmertemperatur vorgewarmtem Nahrmedium B Uberfiihrt. Die Bakterien wurden lber Nacht
etwa 14 h im Warmeschittelbad (GFL 1083, GFL, Burgwedel) bei 30 °C mit 60 rpm in Dunkelheit
inkubiert. Am folgenden Tag wurde die optische Dichte der Bakteriensuspension mit erwdrmten
Ndahrmedium B auf eine ODgy von 0,2 eingestellt und unter den oben beschriebenen Bedingungen
(1-2 h) bis zu einer ODgyy von 0,4 (Test mit nativen Sedimenten) bzw. 0,15 (Test mit Sediment-
extrakten) inkubiert.

Durchfiihrung mit Sedimentextrakten: Fiir den Test wurden je ein Probenansatz mit Bakterien
und ein Probenansatz ohne Bakterien (Ansatze fir die Blindwerte) verwendet. Bei den
entsprechenden Kontrollansatzen wurde gleichermalien verfahren. In den Kontrollansatzen wurde
jeweils 1 ml Aqua bidest. vorgelegt und in den Testansdtzen je 1 ml der jeweiligen Stufe der
Verdiinnungsreihe der Probe in Aqua bidest. pipettiert (Ulrich et al. 2002). AnschlieRend wurde je
1 ml der Bakteriensuspension in die Ansatze Gberfihrt und in die Blindansatze dieselbe Menge
Nahrmedium B zugegeben. Fiir alle Ansatze wurden vier Replikate verwendet. Die Platten wurden
dann bei 30 °C fir 2 h in Dunkelheit auf einem Horizontalschittler mit 70 rpm inkubiert. Nach dieser
Inkubation wurde zu allen Ansdtzen 400 ul Resazurinlosung pipettiert. Die Platten wurden im
Anschluss unter den oben beschriebenen Bedingungen solange inkubiert, bis die ODsgs des
Kontrollansatzes mit Bakterien durch eine Oxidation des blauen Resazurin in das pinkfarbene
Resorufin nur noch 70 % der ODsy; des Ansatzes ohne Bakterien betrug. Dieses Verhaltnis wurde
nach einer Reaktionszeit von etwa 90 - 120 min erreicht. Aus jeder Kavitat wurden zweimal 350 ul in
eine 96-Wellplatte (TTP) pipettiert und photometrisch bei 590 nm gemessen (Genios, Tecan). Die
Hemmung der Dehydrogenaseaktivitat der Bakterien wurde mittels folgender Formel berechnet:

OD Blindwert Probe — OD Prob
Hemmung [%] = 100 — Incwer TTobe rooe x 100

OD Blindwert Kontrolle — OD Probe Kontrolle

Durchfiihrung mit gefriergetrockneten Sedimentproben: Die Durchfiihrung des Bakterien-
kontakttests orientierte sich an dem Protokoll von Heise & Ahlf (2005) und der DIN 38412 L48 mit
Modifikationen nach Neumann-Hensel & Melby (2006). Der Dehydrogenase-Assay wurde in 24-Well-
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Mikrotiterplatten (TTP, Trasadingen, Schweiz) durchgefiihrt (Tab. 2.4). Es wurden je Well 0,6 g Probe
in verschiedenen Verdiinnungen aus Sediment und Quarzmehl (Siebklasse W4; Tab. 2.5) eingewogen,
die zuvor mittels eines Morsers hergestellt worden waren. Je Verdiinnung wurden vier Replikate
untersucht. Im Anschluss wurden in jedes Well 0,6 ml Aqua bidest. gefiillt. Die Mikrotiterplatte
wurde mit einer Klebfolie verschlossen und zur Pasteurisierung zweimal fiir je 20 min auf 85 °C
erhitzt. Fir die Sterilitatskontrolle wurde anstelle des Inokulums Nahrmedium B verwendet. Die
Inkubation gegeniber den Proben erfolgte tGber 2 h im Dunkeln im Warmeschrank bei 30 °C auf
einem Horizontalschiittler. Nach dieser Inkubation wurde je Well 0,8 ml Resazurin hinzugegeben und
sofort die Dehydrogenaseaktivitat in Abhdngigkeit von der Zeit gemessen. Hierzu wurde das
Resazurin bei einer Wellenldnge von 535 nm angeregt und die enzymatische Umsetzung zu Resorufin
bei 590 nm im Reader (Genios) im Abstand von 15 min eine Stunde lang gemessen. Zur Auswertung
der durch partikelgebundene Schadstoffe hervorgerufenen Hemmung der Enzymaktivitdt wird die
Steigung des Resorufingehalts im Zeitraum von 15 bis 45 min berechnet und die Umweltproben auf
die Kontrolle (Quarzmehl) bezogen. Als Endpunkt wurde der ECs, ermittelt.

Tab. 2.4: Ubersicht zur Testdurchfithrung im Bakterienkontakt-
test mit nativen Sedimenten.

Blindansatz  Kontrollansatz Testansatz
Quarzmehl 06g 06g -
Probe - - 0,6g
Wasser 0,6 ml 0,6 ml 0,6 ml
Pasteurisierung
Inokulum - 0,4 ml 0,4 ml
Nahrmedium B 0,4 ml - -

2 h Inkubation

Resazurin 0,8 ml 0,8 ml 0,8 ml

Tab. 2.5: Mischungsschema fiir alle Sediment-Quarzmehl-Verdinnungen (pro Well).

Sedimentanteil 1:1 1:2 1:4 1:8 1:16 1:32 1:64
Sedimenting 0,6 0,3 0,15 0,075 0,038 0,019 0,009
Quarzmehling 0 0,3 0,45 0,525 0,562 0,581 0,591

2.3.3 Fischeitest mit Danio rerio

Zum Nachweis embryotoxischer und teratogener Effekte wurden sowohl acetonische Extrakte
als auch native Sedimentproben im Fischeitest und dem verldngerten Fischeitest untersucht. Als
Testorganismus dienen bei diesem Verfahren die Embryonen des Zebrabarblings (Danio rerio). Mit
diesem Biotest lassen sich sowohl letale als auch subletale Effekte zu unterschiedlichen Zeitpunkten
der Embryonalentwicklung beobachten (Braunbeck et al.2005, Hollert et al. 2003). Der Fischeitest
wurde in Anlehnung an die aktuelle DIN 38415 T6 und das bei Hollert et al. (2003) dargestellte Proto-
koll von N. Seitz im Rahmen einer Diplomarbeit am Institut fiir Zoologie der Universitat Heidelberg
durchgefiihrt. Die DIN sieht flr diesen Test verschiedene Verdiinnungsstufen (G) von Abwassern vor.
Endpunkte sind der GF-Wert (Verdiinnungsstufe bei der mindestens 90 % der Embryonen keine
Effekte aufweisen) bzw. der ECso-Wert. Die toxikologischen Endpunkte wurden nach 48 h bestimmt
(Tab. 2.6). Um differenziertere Aussagen U(iber akut toxische und subletale Auswirkungen der
Umweltproben treffen zu kdnnen, wurden in dieser Studie die Embryonen (iber einen ldangeren
Zeitraum (168 h) beobachtet und weitere subletale Endpunkte berlicksichtigt (Tab. 2.6). Die

32



Material und Methoden

Auswertung erfolgte im 24 h Rhythmus an einem Inversmikroskop (CKX41, Olympus, Hamburg). In
einem weiteren Bewertungsansatz wurden neben den DIN-Endpunkten nach 48 h weitere Kriterien
als letal gewertet (Tab. 2.6), sofern diese nach personlicher Einschitzung das Tier in seinem
natiirlichen Lebensraum so weit beeintrichtigt hatten, dass kein ldngerfristiges Uberleben méglich
ware.

Der Zebrabdirbling Danio rerio: Dieser urspriinglich in Siidostasien beheimatete Schwarmfisch
gehort zur Familie der Karpfenfische (Cyprinidae), und ist sowohl in stehenden als auch in flieRenden
Gewadssern zu finden. Er erreicht eine Korperlange
zwischen 4 und 5 cm und weist einen schlanken,
leicht kompressen Habitus auf. Am oberstdandigen
Maul finden sich zwei Paar Bartfaden. lhren Namen
verdanken die Zebrabéarblinge den vier goldglanz-
enden Streifen, die seitlich vom Kiemendeckel bis
zum Schwanz verlaufen. Die Weibchen sind blasser
gefarbt und weisen insbesondere zur Laichreife
einen prall gefillten Bauch auf. Die Mannchen

bleiben in dieser Phase schlank und sind im Bereich Abb. 2.5: Mannchen und Weibchen des Zebra-
der Streifen orange bis rétlich gefarbt (Abb. 2.5). barblings Danio rerio (Foto: Erik Leist).

Tab. 2.6: Letale (+) und subletale (o) Endpunkte im Fischeitest mit Danio rerio in verschiedenen Bewertungs-
ansdtzen nach DIN 38415-T6 sowie unter Einbeziehung weiterer Kriterien nach 24, 48 und 168h. Tabelle
nach Seitz (2005).

Endpunkt 24h 48 h (DIN) 168 h (DIN) 168 h
Koagulierter Keim + + + +
Epibolistadium + + + +
Keine Somitenanlage + + + +
Keine Ablosung des Schwanzes vom Dotter + + + +
Unterentwickelte Augenanlage 0] (0] (0] +
Kein Herzschlag + + +
Kein Blutkreislauf (0] (0] +
UnregelmaRiger Herzschlag und/oder Blutkreislauf 0] 0] 0
Frithschlupf (0] 0 0 0
Odeme 0 0 +
Missbildungen (0] (0] +
Wirbelsdulendeformationen (0] +
Verzogerte Dotterresorption oder deformierter Dotter 0] (0}
Verkirzter Schwanz oder Koérper 0] (e}
Schwimmende Fortbewegung (mdglich) 0 +
Kein Schlupf 0 +

In den Tests wurde nach 48,72, 96, 120 und 168 h nach DIN-Endpunkten ausgewertet. AuBerdem wurde fir die
Auswertung nach 168 h weitere Kriterien in Anlehnung an Hollert et al. (2003) miteinbezogen (hellgrau unterlegt), wenn
die Tiere bis zum Ende der Untersuchungen nach 168 h zwar noch keine letalen Auswirkungen zeigten, jedoch unter
natlrlichen Bedingungen nicht langerfristig Uberlebensfahig ware. Grau unterlegt sind zusatzlich herangezogene
Endpunkte in der erweiterten Bewertung nach 168 h (aufler DIN).
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Embryonalentwicklung: Die Eier mit einem Durchmesser von ca. 0,7 mm werden vorzugsweise
in der Morgendammerung in das freie Wasser abgegeben und sinken auf den Boden, wobei jedes
Weibchen pro Laichvorgang zwischen 50 und 300 Eier ablegen kann. Die erste Teilung der Zygote
wahrend der Embryonalentwicklung erfolgt nach ca. 45 min, danach teilen sich die Zellen ungefahr
alle 15 min. Nach ca. 2 % h ist das Blastulastadium erreicht und die Epibolie setzt ein. In deren Verlauf
wird der Dotter vom Blastoderm umwachsen. Dieser Entwicklungsschritt bendtigt ca. weitere 10 h.
Das folgende Segmentierungsstadium wird mit der Ausbildung des Schwanzes und der Somiten
erreicht. Gehirn und Nervensystem differenzieren sich, und die Anlage der Augen und Ohrplackode
sind zu erkennen. Nach etwa 48 h sind Herzschlag und das Blutkreislaufsystem deutlich zu
beobachten. Auffallig ist auch die Korperpigmentierung mit den Melanophoren, die zunachst entlang
des Neuralrohrs verstreut sind. Nach dem Schliipfen (72 - 96 h) ist das friihe Larvenstadium erreicht
(Westerfield 1987).

Hdlterung und Zucht: Die Halterung der

I Beleuchtung |

adulten Zebrabarblinge erfolgte bei ca. 27 °C g g g2

in 150 L-Aquarien, deren Wasser durch einen _ I [l o _TI
Innenfilter (Eheim, Deizisau) Uber Filterwatte ’ 4 4 | ‘ }]I
und Aktivkohle gereinigt und mit Druckluft I° [ iactouckent L;i:h:,;c;e;; Filter
beliftet wurde. Die Beleuchtungsdauer wurde

mittels Zeitschaltuhren auf 14 h taglich g‘ ’ )5% 3& i [
eingestellt. Geflttert wurde taglich mit 3 Latchauttangachale]  |Laichauffangechals | ;eimg
TetraMin Flockenfutter (Tetra Werke, Melle) Tischplatte l

bzw. mit lebenden Naupliuslarven der Gattung
Artemia. Um die Eireifung zu stimulieren,  Abb.2.6: Laichanlage (nach Konig 2002).

wurde am Tag vor dem Ablaichen zweimal zusatzlich mit Artemien gefiittert. Kurz vor der
abendlichen Ddmmerung wurden jeweils zwei weibliche und vier mannliche Tiere in ein Laichbecken
(Abb. 2.6) Uberfuhrt. Die Laichanlage besteht aus einem grofRen Glasaquarium, in das funf kleinere
Kunststoffaquarien (26 x 16 x 16 cm) eingelassen sind. Die Wande dieser kleinen Aquarien sind
seitlich mit schwarzem Silikon bestrichen, damit den Fischen der Einblick in benachbarte Aquarien
verwehrt wird. Ein Edelstahlgitter (Maschenweite 1,25 mm) ersetzt den Kunststoffooden, um zu
verhindern, dass adulte Fische ihren eigenen Laich auffressen. Unter den Kunststoffbecken befinden
sich Auffangschalen, deren Béden ebenfalls mit schwarzem Silikon bestrichen sind. Ein AuBenfilter
(Eheim, Deizisau) sorgt fir eine standige Wasserzirkulation. Zur Laichstimulation wurde in jedes
Laichbecken eine Krautattrappe aus Kunststoff gelegt. Am nachsten Morgen wurden die Eier nach
Beendigung von Balz und Eiablage aus den Auffangschalen entnommen und in Petrischalen Uber-
flhrt. Zur Testdurchfihrung wurden befruchtete, gleichmaRig geteilte Eier im 4- bis 32-Zell-Stadium
gewahlt, um eine friihestmogliche Belastung zu gewahrleisten. Die Eier eines Laichvorgangs wurden
nur bei einer Befruchtungsrate von > 50 % verwendet.

Kunstwasser: Um eine reproduzierbare Wasserqualitdt zu gewadhrleisten, wurde definiertes
Kunstwasser nach 1SO 7346/3 verwendet. Der Einfluss unterschiedlicher Wasserqualitat auf die
Embryonalentwicklung wird dadurch ausgeschlossen und ein Vergleich mit anderen Versuchen
ermoglicht. Zur Herstellung des Kunstwassers wurden jeweils 10 ml der in Tab. 2.7 aufgefiihrten
Stammlésungen mit 960 ml Aqua bidest. gemischt und Uber Nacht bis zur Sauerstoffsattigung
beliiftet. Vor der Anwendung wurde das Kunstwasser auf ca. 26 °C temperiert. Der pH-Wert sollte
dabei einen Wert von 7,0 (+ 0,2) erreichen.
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Tab. 2.7: Konzentration der Stammldsungen zur
Herstellung von Kunstwasser nach 1SO 7346/3.

Losung Molaritat
Calciumchlorid-2-Hydrat 40 mM
Magnesium-7-Hydrat 25 mM
Natriumhydrogencarbonat 15 mM
Kaliumchlorid 3,7 mM

Durchfiihrung mit gefriergetrockneten Sedimenten: Die Eier wurden kurz nach der Eiablage in
die vorbereiteten Proben (berfihrt. In einigen Vorversuchen stellte sich heraus, dass die in der DIN
38415-T6 vorgeschlagenen Verdiinnungsschritte fir die nativen Donauproben nicht ausreichten.
Deshalb mussten die Verdliinnungen der Sedimente mit Quarzmehl fiir die einzelnen Proben speziell
angepasst werden (Tab. 2.8).

Das Gemisch aus gefriergetrockneter Probe und Quarzmehl wurde mit einem Mérser homo-
genisiert. Fur jede Verdinnung wurden viermal je 3 g in Wells einer 6-Wellplatte (TTP) Gberfihrt und
mit 7 ml Kunstwasser auf 10 g Gesamtgewicht aufgefullt. Als Negativkontrolle dienten vier Wells mit
je 3 g Quarzmehl und 7 ml Kunstwasser. Als Positivkontrolle wurde 3,4-Dichlorphenol in einer
Konzentration von 3,7 mg/L verwendet. Fir alle Konzentrationen bzw. Kontrollen wurden 20 Eier
inkubiert (5 Eier pro Well). Zur mikroskopischen Bewertung der Fischeier wurden diese mit einer
Plastikpipette und etwas Kunstwasser in eine kleine Petrischale tiberfiihrt. Am Ende jeder Versuchs-
reihe wurde das Kunstwasser aus den Wells jeder einzelnen Konzentration entnommen, in ein 50 ml
Becherglas Gberfiihrt und der Sauerstoffgehalt mit Multi Line P4 (WTW, Wellheim) gemessen.

Tab. 2.8: Mischungsschema fiir alle Sediment-Quarzmehl-Verdiinnungen (pro Well) und Sediment-
konzentrationen (c) in mg Sediment/ml Kunstwasser.

Sedimentanteil 1:1 1:2 1:4 1:8 1:16 1:32 1:64 1:128
Cin mg/ml H,0 600 300 150 75 37,5 18,75 9,38 4,69
Sedimenting 3 1,5 0,75 0,38 0,19 0,09 0,05 0,02
Quarzmehling 0 1,5 2,25 2,63 2,81 2,91 2,91 2,98

Durchfiihrung mit acetonischen Extrakten: Das Ziel des Fischeitest mit acetonischen Sediment-
extrakten ist, die langfristige Exposition von Organismen insbesondere gegeniber lipophilen
Substanzen durch eine kurze Exposition mit den potentiell verfligbaren Schadstoffen nachzuahmen
(,worst case”-Szenario). Zur Durchfiihrung des Tests mit Sedimentextrakten wurden am Tag der
Belastung zunéachst die wassrigen Losungen der Extrakte angesetzt. Die Extrakte wurden aufgetaut
und mit Kunstwasser verdinnt (Tab. 2.5). Jeweils 20 ml der verschiedenen Konzentrationen zwischen
6,25 mg SEQ/ml und maximal 200 mg SEQ/mI (mg Sedimentaquivalent pro ml Kunstwasser) wurden
zur Vorinkubation in Erlenmeyerkolben vorbereitet. Je zwei Milliliter einer Konzentration wurden in
zehn Wells von 24-Wellplatten pipettiert. Je vier Wells einer Platte wurde mit 2 ml Kunstwasser
befillt und dienten als Kontrollen. Ebenso wurden 10 Wells mit 3,7 mg/L 3,4-Dichloranilin (Sigma) als
Positivkontrolle befillt. In jedes Well wurde ein befruchtetes Ei, das sich im 4-Zell- oder 8-Zell-
Stadium befand, gegeben. Die Wellplatten wurden verschlossen und in einem Brutschrank bei 27 °C
inkubiert. Nach der Auswertung der 48 h-Inkubation wurden die Mikrotiterplatten mit einer Folie
verklebt, um eine Verdunstung der Losung wahrend der nachsten flinf Tage zu verhindern.
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2.3.4 Zellkultur

RTL-W1-Zellen: 1985 wurden von Bols et al. die Fibroblasten-ahnliche Zelllinie RTL-W1 aus
Primarhepatocyten der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) isoliert und 1993 von Lee et al.
charakterisiert. Diese Zelllinie zeichnet sich besonders durch eine hohe Biotransformationsleistung
aus. Bols et al. (1999) belasteten diese Zellen mit polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen
(PAHs), woraufhin die Induktion des Enzyms Cytochrom P4501A nachgewiesen werden konnte.
AulRerdem wurde eine hohe CYP1A-Induktion nach Exposition mit B-Naphthoflavon und TCDD
(2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-p-Dioxin) beschrieben, weshalb sich diese Zelllinie gut fiir Toxizitatstests
belasteter Umweltproben eignet (Behrens et. al. 2001, Billard et al. 2002, Brack et al. 2002, Clemons
et al. 1997, 1998, Lee et al. 1993, Schirmer et al. 2000).

Die Pflege und Kultivierung der RTL-W1-Zellen wurde von M. Béttcher und S. Grund am Institut
flir Zoologie der Universitat Heidelberg ibernommen. Diese Zellen wurden in Leibovitz-Medium (L15;
Sigma) erganzt mit 1 % Penicillin/Streptomycin (Sigma), 1 % Neomycinsulfat (Serva, Heidelberg) und
8 % fotalem Kalberserum (FKS; Sigma) in 80 cm” Zellkulturflaschen (Nunclon™, Nunc, Mainz) bei
20 °C kultiviert. Um die Zellen in einem ausreichenden MaR zu vermehren, mussten sie in
regelmaRigen Abstanden passagiert werden. Fiir die Passage wurde das Medium aus einer Zellkultur-
flasche dekantiert und die Zellen mit 10 ml PBS (9,55 g/L Dulbecco’s Phosphate buffered saline,
Sigma) gewaschen. AnschlieBend wurde das PBS wieder verworfen und die Zellen, um sie vom
Untergrund zu lésen, mit 2 ml Trypsin (0,05 % Schweine-Trypsin/0,02 % EDTA-L&sung in Hank’s
balance salt solution, Sigma) versetzt. Die Protease Trypsin zerstort dabei proteolytisch die zellver-
bindenden Transmembranproteine Cadherin und Integrin. Calcium-lonen, die fiir den Zusammenhalt
der Cadherine und die Funktion der Integrine essentiell sind, werden durch den Chelator EDTA
(Ethylendiamintetraacetat, Sigma) komplexiert. Die Zellen l6sten sich nach etwa 2 -3 min und
wurden dann in 8 ml Medium aufgenommen und resuspendiert. Dabei wird das Trypsin durch die
Proteaseinhibitoren des FKS gehemmt. Im Anschluss wurde die Zellsuspension zu gleichen Teilen auf
zwei neue Kulturflaschen (80 cm?) verteilt und mit je 15 ml Medium aufgefillt.

HA4IIE.Luc-Zellen: Die Kultivierung dieser Zelllinie und der DR-CALUX-Assay wurde wahrend eines
DAAD-Forschungsaufenthaltes in Zusammenarbeit mit Mitarbeitern des MTM-Research Centers,
Department of Natural Sciences der Universitit Orebro durchgefiihrt. Fiir den DR-CALUX-Assay
wurde die transformierte Rattenleberzelllinie H4IIE.Luc verwendet. Die aus einer Rattenleber
gewonnen Zelllinie H4lIE-wt fand bereits mehrfach Anwendung zur Bestimmung Dioxin-ahnlicher
Wirksamkeit (Clemons et al. 1997, 1998, Murk et al. 1996, Sanderson et al. 1996). Auf dem von
Garrison et al. (1996) entwickelten Plasmid pGudLucl.1 befindet sich neben vier Dioxin-Responsive-
Elements (DRE) aus der Maus noch ein Luciferase-Reportergen. Dieses Plasmid wurde stabil in die
Rattenzelllinie transfiziert. Das Luciferase-Reportergen wird durch die DREs {iber den Arylhydro-
carbon-Rezeptor (AhR) aktiviert und ermdoglicht so die photometrische Messung Dioxin-dhnlicher
Wirksamkeit von Monosubstanzen oder komplexen Umweltproben. In Untersuchungen von Murk et
al. (1996) und Sanderson et al. (1996) konnte fiir die transfizierten Zellen im Vergleich zu den
Wildtypzellen eine deutlich hdhere Sensitivitdt gegenliber AhR-Agonisten festgestellt werden. In
Anlehnung an das von Gustavsson et al. (2004) entworfene Protokoll wurden die Zellen in 10 ml
Minimal Essential Medium (MEM; Invitrogen, Lidingd, Schweden), komplettiert mit 100 ml/L fétalem
Kilberserum, in 75 cm? Zellkulturflaschen (Labdesign Costar, Taby, Schweden) sowie bei 37 °C, einem
CO,-Gehalt von 5 % und einer 100 %-igen Luftfeuchtigkeit kultiviert. Nach einer Inkubationszeit von
ca. 4 - 6 Tagen im Dunkeln waren die Zellen zu einem geschlossenen Zellrasen ausgewachsen und

36



Material und Methoden

konnten passagiert werden. Zur Zellpassage wurden unter sterilen Bedingungen zunachst das alte
Medium verworfen und die Zellen mit 5 ml HBSS (Hank's Balanced Salt Solution; SVA, Uppsala,
Schweden) gespllt. Zur Dissoziation der Zellen erfolgte die Trypsinierung mit 2 ml EDTA-Trypsin-
[6sung (SVA). Nach 30 - 60 sec wurde das Trypsin abgenommen, die Zellen durch Klopfen innerhalb
von 4 min gel6st und in 10 ml komplettiertem MEM resuspendiert. AbschlieBend wurden in jede neu
zu belegende Flasche 2,5 ml Zellsuspension in die bereits vorgelegten 10 ml Medium gegeben.

GPC.2D-Zellen: Adenocarzinom-Zellen aus dem Meerschweinchen wurden stabil mit dem
Plasmid p2DLuc transfiziert (Zhou et al. 2003). Dieses Luciferase-Reporter-Plasmid beherbergt zwei
artifizielle DREs und einen entsprechenden Promotor (Gasiwiecz et al.1996), wodurch diese Zelllinie
imstande ist, AhR vermittelte Signaltransduktionswege zu erfassen (Zhou et al. 2003). Die
GPC.2DLuc.1C12-Zellen (GPC.2D) wurden in MEM (Dulbecco’s Modified Eagle’s Medium) sublimiert,
und mit 10 % FKS und 2 mM Glutamin in 75 cm? Zellkulturflaschen bei 37 °C und 5 % CO, kultiviert.
Die Pflege und Kultivierung der GPC.2D-Zellen entspricht der von H4IIE.Luc-Zellen und wurde von Dr.
M. Klempt von der Bundesforschungsanstalt fir Erndhrung und Lebensmittel und Dr. U. Kammann
von der Bundesforschungsanstalt flr Fischerei in Hamburg durchgefihrt.

2.3.5 Cytotoxizitatstest/Neutralrottest

Die akute Schadigung der Zellen mit dem Endpunkt Neutralrot wurde von S. Grund im Rahmen
einer Diplomarbeit am Institut flir Zoologie der Universitdt Heidelberg untersucht. Dieser Endpunkt
wurde in In vitro-Cytotoxizitatstests erstmals von Borenfreund und Puerner (1984) an einer Mause-
zelllinie beschrieben. Der Vitalitatstest beruht auf der Annahme, dass nur intakte Zellen den leicht
basischen Farbstoff Neutralrot (2-Methyl-3-amino-7-dimethylaminophenazin) in ihren Lysosomen
zurickhalten kdonnen (Barile 1994, Segner 1998a). Werden durch cytotoxische Substanzen die Zell-
membran oder die lysosomale Membran geschadigt, schldgt sich dies in einer verminderten Farb-
stoffretention nieder. Diese kann durch photometrische Messung ermittelt werden. Der akute
Cytotoxizitatstest mit der Zelllinie RTL-W1 wurde in Anlehnung an Babich et al. (1992) modifiziert
nach Klee (2004) durchgefihrt.

Durchfiihrung: Im Cytotoxizitatstest wurden in DMSO gel6ste Extrakte mit einer Endkon-
zentration von 20 g SEQ/m| DMSO getestet. DMSO verfligt Giber eine eigene Toxizitdt gegenuber den
RTL-W1-Zellen, ein Gehalt von 1 % in einem Versuchsansatz mit L15 gilt jedoch als unbedenklich
(Keiter et al. 2006). Ein maximaler Gehalt von 1 % DMSO entspricht einer Hochstkonzentration von
200 mg SEQ/ml je Sedimentextrakt. Je Probe wurde eine Verdiinnungsreihe mit 1:2-Schritten
angesetzt, wodurch Konzentrationen zwischen 200 und 3,1 mg SEQ/ml erreicht wurden. Als
Positivkontrolle diente 3,5-Dichlorphenol (DCP; Sigma) in einer Konzentration von 40 mg/ml. Je
Ansatz wurden zwei Reihen von Negativkontrollen mitgefiihrt. Die zweite Negativkontrolle wurde als
Validitatskriterium des Testsystems herangezogen und durfte nicht mehr als 20 % von der ersten
Kontrolle abweichen. Nach Ansetzen der Verdiinnungsreihen wurde die Zellsuspension in die
einzelnen Kavitaten (bertragen. Die Zellen wurden aus einer dicht bewachsenen Kulturflasche
mittels Trypsinierung abgeldst und auf eine Konzentration von 3 - 4 x 10° Zellen pro ml eingestellt.
Die 96-Wellplatten (TPP) wurden fiir 48 h in einem Inkubator bei 20 °C kultiviert. Nach Dekantieren
des Expositionsmediums wurden die Zellen mit einer Neutralrotlésung (1 ml 0,4 % Neutralrot-
stammlosung in 79 ml L15) versetzt und flr weitere 3 - 4 h bei 20 °C inkubiert. Das in intakten Zellen
zurickgehaltene Neutralrot wurde durch eine Extraktionslosung (5 ml Eisessig und 250 ml Ethanol in
500 ml Aqua bidest.) unter Schitteln fir 30 min riickgelost. Im Anschluss erfolgte die Messung der
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Absorption in einem Mikrotiterplattenreader (Genios) bei einer Wellenldnge von 540 nm gegen eine
Referenzwellenlange von 690 nm. Bei der Auswertung wurde der Median der Probe prozentual
gegen den Median der Kontrolle berechnet. AuRerdem wurden der Mittelwert und die Standard-
abweichung ermittelt. Fir die Bestimmung der ECs,-Werte (entspricht 50 % geschadigte Zellen)
wurden die Mediane der Konzentrationen in einer Dosis-Wirkungskurve graphisch (SigmaPlot 10;
Systat, Point Richmond, USA) dargestellt.

2.3.6 Testverfahren zur Ermittlung der Dioxin-dhnlichen Wirksamkeit

2.3.6.1 EROD-Assay

Die 7-Ethoxresorufin-O-Deethylase (EROD) ist ein Biotransformationsenzym der Phase-l und
gehort zur CYP1A-Enzymfamilie (Clemons et al. 1997). Es katalysiert mit hoher Spezifitdt die
Transformation von 7-Ethoxyresorufin in das fluoreszierende Resorufin, die dabei fluorometrisch
gemessen Aktivitat ist direkt proportional zur Aktivitdt des gesamten CYP1A-Enzymsystems (Behrens
et al. 1998). Einer der starksten bekannten Induktoren des EROD-Enzyms ist 2,3,7,8-TCDD. Die
Zelllinie RTL-W1 ist dafiir bekannt, dass sie nach Belastung mit PAHs und insbesondere planaren PCBs
sowie PCDD/Fs eine konzentrationsabhadngige Steigerung der EROD-Aktivitdt aufweist (Behrens et al.
2001, Bols et al. 1999, Lee et al. 1993).

Durchfiihrung: Der EROD-Assay wurde in Anlehnung
an Behrens et al. (1998) mit Modifikationen nach Seiler
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eine Vorverdinnung mit L15-Medium auf die Konzen- @ — ® Resorufinstandard 100 nM bis 3,125nM
tration eingestellt, bei der mind. 80 % der Zellen im @ —>@ TCDD-Standard 100 pM bis 3,125 pM
Cytotoxizitatstest Uberlebt hatten. Die Herstellung einer ©—> @ Verdannungsreihe von 1:1 bis 1:128

TCDD-Testlosung (Promochem, Wesel) mit der héchsten . ) .
Abb. 2.7: Piepetierschema zur Durchfiihrung

Konzentration von 200 pM wurde Uber zwei Verdin- EROD-Assay mit RTL-W1-Zellen.

nungsschritte mit L15-Medium (Sigma) erreicht und dann
auf der Mikrotiterplatte in einer Konzentrationsreihe in 1:2-Schritten weiter verdinnt. Als
Negativkontrolle wurde L15-Medium verwendet. Vor der Belastung der Zellen wurde das alte
Medium verworfen. Die Verdiinnungsreihen der Proben wurde ebenfalls in 1:2-Schritten
durchgefihrt. Im Anschluss wurde jedes mit Zellen belegtes Well mit L15-Medium auf ein
Endvolumen von 200 ul aufgefillt (Abb. 2.7). Die Dauer der Schadstoffexposition der belasteten
Zellen betrug 72 h und erfolgte im Inkubationsschrank bei 20 °C. Danach wurde der gesamte
Platteninhalt verworfen und die Platten fiir mindestens 1 h bei -80 °C tief gefroren, um die Zellen
aufzubrechen.

Messung der EROD-Aktivitdt: Zunachst wurden die Proteinstandards (Rinderserum-Albumin,
Sigma) und die belegten 96-Wellplatten bei Raumtemperatur aufgetaut. Danach wurde der
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Proteinstandard in den Konzentrationen 10, 5, 3,75, 2,5 und 1,25 mg/ml mit je 3 Replika in die Wells
pipettiert. Des Weiteren wurde zu jeweils 100 ul EROD-Puffer (0,1 M Na,HPO,, pH 7,8; Merck) der
Resorufinstandard (100 nM in EROD-Puffer, Sigma) in sechs Konzentrationen (50, 25, 12,5, 6,25 und
3,125 nM) gegeben. Im Anschluss wurden 100 pl 7-Ethoxyresorufin (1,2 uM in EROD-Puffer, Sigma) in
alle mit Zellen belegten Wells pipettiert und die Platten 10 min lichtgeschiitzt bei Raumtemperatur
inkubiert. Die enzymatische Umsetzung des Substrats zu Resorufin wurde dann durch die Zugabe von
50 pl NADPH (0,09 mM in EROD-Puffer, Sigma) in allen Wells gestartet. Die Reaktion wurde nach
10 min (lichtgeschutzt) mit 100 ml eiskalter Fluorescaminlésung (0,15028 mg/ml 4-Phenyl-spiro
[furan-2(3H),1"-phthalan]-3,3"-dion, Sigma) gestoppt. Nach einer Inkubationszeit von 15 min wurde
die EROD-Aktivitdt fluorometrisch (Extinktion bei 544 nm und Emission bei 590 nm; Genios)
bestimmt. Der Gesamtproteingehalt jedes einzelnen Wells wurde (iber das Fluorescamin bei einer
Extinktion bei 355 nm und Emission bei 460 nm gemessen.

Auswertung: Die Fluoreszenzdaten wurden von der Software Magellan 6 (Tecan) automatisch in
Excel™ (Microsoft) exportiert und unter Verwendung einer Vorlage ausgewertet. Zur Ermittlung der
EROD-Aktivitdt wurde zundchst der Median der Blanks von allen erhaltenen Fluoreszenzwerten
abgezogen. Aus den Messwerten der Standards wurden die Protein- und Resorufin-Standardkurven
erstellt. Anhand der Standardkurven konnte mit den Fluoreszenzdaten der einzelnen Wells, deren
absolute Resorufin- bzw. Proteinmengen bestimmt werden. Diese Absolutwerte wurden wiederum

verwendet, um die EROD-Aktivitat fir jedes Well mit folgender Formel zu berechnen:
Spezifische Aktivitdt = Resorufinmenge [pM] / (Proteinmenge [mg] x Reaktionszeit [min])

Die Daten wurden graphisch mit GraphPad Prism 4 ausgewertet. Die ermittelten Werte der
Verdiinnungsreihe wurden in Form einer sigmoidalen Dosis-Wirkungs-Kurve dargestellt. In die Grafik
wurden auBerdem noch die Werte der Negativ- und Positivkontrolle miteinbezogen. Zur Auswertung
wurde der EC,srcpp[mg/ml] graphisch aus der Dosis-Wirkungs-Kurve ermittelt. Dieser Wert
beschreibt die Konzentration der Probe, die 25 % der maximalen EROD-Aktivitdt von TCDD erreicht.

Bio-TEQ: Bio-TEQ-Werte (TEQ = TCDD equivalent concentration) driicken die Fahigkeit der
Proben aus, EROD in Relation zur Positivkontrolle TCDD zu induzieren. Je hoher der Bio-TEQ-Wert der
Probe, desto hoher deren Induktionsfahigkeit. Die Bio-TEQ-Werte wurden mit folgender Formel
berechnet:

Bio-TEQ [pg/g] = TCDD EC;5 [pg/ml] / Extrakt ECys.rcpp [mg/ml]

2.3.6.2 DR-CALUX-Assay

Der DR-CALUX-Assay wurde in Anlehnung an Gustavsson et al. (2004) mit Modifikation nach
Olsman et al. (2007) im Rahmen zweier DAAD-Forschungsaufenthalte in den Jahren 2004 und 2005
an der Universitat Orebro durchgefiihrt. Im diesem Testverfahren werden die H4IIE.Luc-Zellen mit
dem zu untersuchenden Probenextrakt belastet. Sind Dioxin-ahnliche Substanzen enthalten, kommt
es Uber die Aktivierung der DREs zu einer Synthese der Luciferase in den Zellen. Durch Zugabe des
Substrats Luciferin kann dieses unter Emission von Licht, in einer von ATP, Sauerstoff und Magnesium
abhangigen Reaktion, zu Oxyluciferin umgesetzt werden. Die Lichtemission ist dabei proportional zur
Menge und Potenz des CYP1A Induktors (Sanderson et al. 1996). Die Ergebnisse wurden auf die
gleiche Weise verarbeitet und dargestellt wie die Ergebnisse des EROD-Assays.

Durchfiihrung: Einen Tag vor der eigentlichen Belastung der Zelllinie H4lIE.Luc wurden die Zellen
aus einer zu 90 - 100 % bewachsenen Zellkulturflasche (75 cm? TCP) in eine 96-Wellplatte tiberfihrt.
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Um den Zellen Gelegenheit zu geben an den Platten festzuwachsen, wurden sie fiir 24 h bei 37 °C,
5% CO, und 100 % Luftfeuchtigkeit im Dunkeln inkubiert. Flr die Belastung wurden die Verdin-
nungsreihen von Proben und Positivkontrolle in 24-Wellplatten angesetzt und von dort jeweils 100 pl
der betreffenden Konzentration in die Wells der zu belastenden Platte berfiihrt. TCDD wurde in
1:3-Verdiinnungsschritten zu Konzentration zwischen 0 bis 300 pM als Positivkontrolle verwendet.
Die in DMSO (Fluka) gelosten Proben wurden hingegen in 1:2-Verdiinnungsschritten angesetzt. Die
Verdinnung der Kontrolle sowie der Proben erfolgte in MEM (Invitrogen), wobei darauf geachtet
wurde, dass ein DMSO-Gehalt Gber 1 % nicht Gberschritten wurde. Die Belastung erfolgte Gber 24 h
unter den oben genannten Bedingungen.

Messung und Auswertung: Nach der Inkubation wurde das Medium abgesaugt, die Zellen
zweimal vorsichtig mit je 100 pul PBS gespiilt und im Anschluss in jeden Well 25 pl PBS pipettiert. Die
Platten wurden Uber Nacht bei -20 °C eingefroren, um die Zellen aufzuschlieBen. Zur Auswertung
wurden 25 pl Luclite-Lésung (Luclite® Kit, Perkin Elmer, USA) in die belegten Wells pipettiert und fir
eine Stunde im Dunkeln inkubiert. Nach der Inkubation wurden je 30 ul der Zellsuspension in eine
weile 96-Wellplatte (GTF, Immuno-FluoroNunc PolySorp 96C) Uberfiihrt und diese im Reader
(Wallace 1420, Victor2, Perkin Elmer) photometrisch vermessen. Die Messwerte wurden als Excel-
Datei ausgegeben und in eine entsprechende Auswertevorlage kopiert. Die Ergebnisse wurden als
sigmoidale Dosis-Wirkungskurve (mit variablem Slope) in GraphPad Prism 4.0 dargestellt. Aus dem
Vergleich zwischen TCDD-Hochstwert und der Dosis-Wirkungskurve der Probe wurde unter Berlick-
sichtigung des ECys.7cpp der Bio-TEQ-Wert der Probe ermittelt.

2.3.6.3 GPC.2D-Assay

Durchfiihrung: Der GPC.2D-Assay wurde in Anlehnung an das in Olsman et al. (2007)
vorgestellte Protokoll von Dr. M. Klempt von der Bundesforschungsanstalt fiir Erndhrung und
Lebensmittel in Hamburg durchgefiihrt. Mittels Trypsinierung (Trypsin/EDTA Lésung) wurden die
Zellen in 96-Wellplatten (TPP) Uberfiihrt (25000 Zellen pro Well). Die Zellen wurden tber Nacht
inkubiert, um ihnen Gelegenheit zum Anwachsen zu geben. Im Anschluss wurden die Zellen mit einer
Konzentrationsreihe (0,0014 - 80 nM, 0,0042 - 25 pg/ml) mit TCDD (Ehrenstorfer, Augsburg) oder
Sedimentextrakten (maximaler DMSO-Gehalt von 0,6 %) fiir 24 h exponiert. Alle Proben wurden in
finf verschiedenen Konzentrationen und in drei unabhangigen Replika getestet. Nach der Exposition
wurden die Zellen zundchst mit PBS gewaschen und anschlieRend in 50 pl Lysepuffer (25 mM
Glycoglycerin, 1 % Triton X-100, 10 % Glycerin) aufgelost.

Messung und Auswertung: Zur Lumineszenz-Messung wurde in jeden Well 30 pl einer Luciferin-
Losung (Tris (20 mM, pH 7.8), MgCl, (5 mM), EDTA (0.1 mM), Dithiotreitol (33 nM), Co-Enzyme A
(270 uM), Luciferin (470 uM) und ATP (530 uM)) pipettiert und die Platten in einem FLUOstar Optima
Reader (BMG Labtech, Offenburg) photometrisch vermessen. Die Daten wurden mittels der
Subtraktion der Mittelwerte 5 sec vor und 13 sec nach der Injektion der Luciferin-Lésung ermittelt
und im Anschluss als sigmoidale Dosis-Wirkungskurve (mit variablem Slope) in GraphPad Prism 4.0
graphisch abgebildet und zur Bestimmung des EC,s herangezogen. Die Ergebnisse wurden in Relation
zu TCDD als Bio-TEQs dargestellt. Der mittlere EC,5-Wert von TCDD betrug 0,047 nM (15 pg/ml) und
wurde aus 35 Experimenten berechnet.
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2.3.7 Tests zur Bestimmung der Gentoxizitat und Mutagenitdt im eukaryotischen System

2.3.7.1 Comet-Assay mit RTL-W1-Zellen und Danio rerio

Mit dem auch als Einzelzellgelelektrophorese bezeichneten Comet-Assay lassen sich die DNA-
Schaden auf der Ebene einzelner eukaryotischer Zellen beobachten. Die Kometenbildung beruht auf
der selektiven Wanderung von DNA-Fragmenten wéahrend einer Elektrophorese (Singh et al. 1988).
Neben der Zelllinie RTL-W1 wurden auch Zellen von Danio rerio verwendet. Beide Testvarianten
wurden im Rahmen der Diplomarbeiten von M. Bottcher und N. Seitz am Institut fiir Zoologie der
Universitat Heidelberg durchgefiihrt. In beiden Verfahren wurde streng darauf geachtet, dass eine in
der Probe festgestellte Cyto- bzw. Embryotoxizitdt ein gentoxisches Potential nicht verdeckt bzw.
vortdauscht. Wenn notwendig wurden die Proben soweit verdiinnt, dass mehr als 80 % der Zellen
bzw. Embryonen nach einer Belastung mit den Sedimentextrakten bzw. nativen Sedimenten nicht
akut geschadigt wurden (Schnurrstein & Braunbeck 2001). Die Durchfiihrung des Comet-Assay
orientiert sich an dem von Schnurrstein (2000) verwendeten Schemas mit Modifikationen nach
Kosmehl et al. (2004, 2006).

Exposition der Zelllinie RTL-W1: Zur Exposition der Zellen gegeniliber den Sedimentextrakten
wurden die Zellen aus einer Kulturflasche in 6-Wellplatten (TTP) passagiert und zunachst fir 24 h bei
20 °C inkubiert. Die Exposition erfolgte durch den Austausch mit L15-Medium, das zuvor mit einer
Probe in vier unterschiedlichen Konzentrationen versetzt wurde. Fiir die Negativkontrolle wurden
zwei Kavitdaten nur mit neuem Medium befillt. Als Positivkontrolle dienten RTL-W1-Zellen aus zwei
Wells, die fiir 4 min mit UV-Licht (240 - 280 nm) exponiert wurden. Nach einer Expositionszeit von
20 h wurden die Zellen mittels Trypsinierung tber 2 - 3 min vom Untergrund geldst. Durch Zugabe
von 800 pl L15-Medium wurde die Wirkung der Protease gestoppt und die Zellsuspension bei 150 g
und 4 °C fiir 10 min zentrifugiert. Das Zellpellet wurde anschliefend in 70-150 pl Medium
resuspendiert.

Exposition und Isolation von Zellen aus Danio rerio: Die Belastung der Zebrafischembryonen auf
nativem Sediment wurde analog zur Exposition im Embryotoxizitatstest (vgl. Abs. 2.3.3) durch-
gefiihrt. Bei jedem Standort wurde darauf geachtet, dass die hochste eingesetzte Verdiinnung der
Konzentration entsprach, bei der mind. 80 % der Embryonen im Fischeitest nach 72 h nicht koaguliert
waren. Je Konzentration wurden zwei Wells mit je 3 g Sediment/Quarzmehlgemisch, 5 ml Kunst-
wasser und fiinf Eiern befillt. AuRerdem wurden in jedem Test jeweils zehn Eier auf Quarzmehl als
Negativkontrolle verwendet. Zur Erzeugung einer Positivkontrolle wurden unbelastete Zebrafisch-
embryonen (Inkubation der Eier in Kunstwasser) fiir eine Stunde in 0,1 % H,0, inkubiert und
anschlieBend wie die tbrigen behandelt.

Nach einer Belastungsdauer von 72 h wurden 7 - 8 Eier bzw. geschllpfte Larven vom Sediment
genommen, kurz in Kunstwasser gespilt und in einer gesattigten Benzocain-Losung betdubt
(Ethylaminobenzoat, Sigma). AnschlieRend wurden die Tiere in PBS gespilt und in einen Glas-
Homogenisator (Multimed Wicker GmbH, Kirchheim-Teck) mit 2 ml PBS (ergdnzt mit 10 % FKS,
Sigma) gegeben. Das embryonale Gewebe wurde nach der Methode von Kosmehl et al. (2006) durch
4-maliges Zerreiben bei einer Rotation um 90 ° gleichmaRig homogenisiert. Je 1 ml der Zellsus-
pension wurde durch eine Gaze (75 um Maschenweite; Verseidag, Krefeld) in ein 1,5 ml-Reaktions-
gefaR (Safe Lock™, Eppendorf) filtriert, so dass fiir jede Konzentration zwei Replika vorlagen. Die
Reaktionsgefdlle wurden bei 150 g und 4 °C fiir 10 min zentrifugiert (Multifuge 1S-R, Kendro,
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Osterode). AnschlieRend wurde der Uberstand verworfen und das Pellet im verbleibenden Tropfen
resupendiert. Die Zellsuspension wurde im Comet-Assay verwendet.

Durchfiihrung: Die Gele fir die Elektrophorese wurden auf angeraute Objekttrager pipettiert,
um eine gute Haftung zu gewahrleisten. Die Haftung wurde zusatzlich dadurch verbessert, indem
700 ul eines 1% NMA-Gels (Normal temperature melting Agarose, Seakem Gold, Fa. FMC Bio-
products, Rockland, USA) gleichmaRig aufgetragen und fir 5 - 10 min bei 37 °C angetrocknet, im
Anschluss wieder entfernt und die Objekttrager vollstandig getrocknet wurden. Die zweite Gelschicht
bestand aus einem 0,5 % NMA-Gel, wovon je 200 pl auf die Objekttrager pipettiert und gleichmaRig
mit einem Deckglas verteilt wurden. Zur Hartung der Gele wurden die Objekttrager fiir 3 min auf Eis
und anschlieBend fiir 5 min bei 37 °C inkubiert. Im nachsten Schritt wurden 70 ul der Zellsuspension
(RTL-W1 bzw. Danio rerio) mit 90 pl 0,7 % LMA-Gel (Low temperature melting Agarose, Seakem Gold)
versetzt, resuspendiert, auf den Objekttragern verteilt und gleichfalls fir 3 min auf Eis gehartet und
flir 5 min bei 37 °C inkubiert. Als Deck- bzw. Schutzschicht wurde ebenso 90 ul LMA-Gel auf die
Zellschicht aufgetragen, wiederum auf Eis gehartet und bei 37 °C fir 5 min getrocknet. Danach
wurden die Objekttrager in die 4 °C kalte Lyselésung (146,5 g NaCl, 37,2 g EDTA, 1,2 g Tris in 700 ml
Aqua bidest. 16sen, mit NaOH-Plattchen auf pH 10 einstellen, 10 g Sacrosinat zugeben und auf 890 ml
auffullen; vor Versuchsbeginn mit 1 % Triton X-100 in 10 % DMSO komplettieren) fir mind. 1,5 h
Uberfiihrt. Nach der Elektrophorese fiir 20 min bei 25 V und 300 mA (Power supply Model 200/2.0,
Bio-Rad, Richmond, USA) in 4 °C kaltem Elektrophoresepuffer (pH < 13; 24 g NaOH und 0,74 g EDTA
in 2 L Aqua bidest.) wurden die Objekttrager zur Neutralisation fir 2 min bei pH 7,4 in 400 nM Tris-
Puffer getaucht.

Messung und Auswertung: Zur Auswertung wurde jedes Gel mit 75 ul einer Ethidiumbromid-
[6sung angefarbt. Die Vermessung der Kometen fand an einem Fluoreszenzmikroskop bei 340-facher
VergroRerung statt, das mit einem Bildanalysesystem, bestehend aus einer Graustufen-CCD-Kamera
(Pulnix TM-765E Kinetic), einem PC und der Auswertungssoftware Comet 3.0™ (Kinetic Images,
Liverpool, GB), verbunden ist. Pro Probe wurden zwei Gele ausgewertet, auf denen jeweils 50 zufallig

I™ (Microsoft) von Kinetic

ausgewadhlte Zellkerne vermessen wurden. Mit Hilfe eines Makros fiir Exce
Images kann auf die primaren Daten der Messung zugegriffen werden. Als Auswertungsparameter
wurde das Tail-Moment (Produkt aus Schweiflange und Fluoreszenzintensitat im Schweif) verwendet.
Diese Methode berlicksichtigt die beiden wichtigsten Variablen, namlich die Lidnge des Kometen-
schweifs und den Anteil der DNA im Schweif (Ashby 1995, Schnurstein & Braunbeck 2001). Die Daten
(100 Tail-Moments je Konzentration) wurden graphisch mit dem Programm SigmaPlot 10 (Systat) als
Box-Plot dargestellt. Mittels einer einfaktoriellen nicht-parametrischen Varianzanalyse (ANOVA on
Ranks-Test) mit nachfolgendem Dunnett-Test (SigmaStat 3.5, Systat) wurde Uberprift, ob sich die
nicht-normalverteilten Daten mit einer Irrtumswahrscheinlichkeit von p < 0,05 signifikant von den
Kontrollen unterscheiden. Fur alle Proben wurde ein Induktionsfaktor angegeben, der sich als

Quotient des Median der Probe und dem Median der Kontrolle errechnet.

2.3.7.2 Mikronukleustest mit der Zelllinie RTL-W1

Die Durchfiihrung des Mikrokerntests mit der Zelllinie RTL-W1 erfolgte in Anlehnung an das
Testprotokoll von Schnurstein (2000), der verschiedene Monosubstanzen im Mikrokerntest mit
RTG-2-Zellen testete. Zunachst wurden in jede Kavitat einer 6-Wellplatte (TPP) ein Deckglaschen
(22 mm x 22 mm, Assistent, Sondheim) und 2 ml Zellsuspension gegeben. Die Wellplatten wurden bei
20 °C fiir mind. 12 h inkubiert, um den RTL-W1-Zellen die Gelegenheit zu bieten an den Deckgldaschen
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anzuhaften. Zur Exposition der Zellen mit den Extrakten wurde im ersten Schritt das L15-Medium
verworfen und durch mit Sedimentextrakten versetztem Medium in verschiedenen Konzentrationen
ersetzt. Nach einer Expositionszeit von 20 h bei 20 °C wurde das belastete Medium gegen
unbelastetes Medium getauscht und die Zellen fiir weitere 72 h inkubiert. Diese Nachinkubation ist
notwendig, um zu gewabhrleisten, dass sich jede Zelle einmal unter Schadstoffeinfluss teilt. Zur
Fixierung wurden die Zellen zunachst in eine 1:1-Mischung aus PBS/Methanol-Essigsdure-Gemisch
(4:1) und anschlieRend in ein Methanol-Essigsdure-Gemisch (4:1) Gberfahrt. Nach der Lufttrocknung
erfolgte die Farbung der Zellen in Giemsa-Lésung (Gurr, BDH Laboratory Supplies, Poole, UK). Hierzu
wurden die Deckglaschen fir 1 min in die unverdiinnte Stammldsung getaucht und im Anschluss
zweimal in PBS gespiilt, um U(berschiissige Farbelésung zu entfernen. Das Eindecken erfolgte in
DePeX (Serva).

2.4 Invivo- und In situ-Testverfahren

2.4.1 Elektronenmikroskopie

Im Rahmen dieser Studie wurden ultrastrukturelle Verdanderungen in Hepatocyten von Barben
(Barbus barbus) aus unterschiedlichen Standorten der Donau im Rahmen der Diplomarbeit von
S. Grund am Institut fir Zoologie der Universitdt Heidelberg elektronenmikroskopisch untersucht.
Durch den Vergleich mit zwei im Labor gehaltenen Versuchstiergruppen sollten moégliche Schadstoff-
belastungen der Donaustandorte erfasst werden.

Testorganismus: Aufgrund ihrer sediment-
nahen Lebensweise (Terofal 1996) wurde fiir die
Durchfiihrung der elektronenmikroskopischen
Untersuchungen die Barbe (Barbus barbus)
ausgewahlt (Abb. 2.8). Stellvertretend fir den
allgemeinen Riickgang der Fischbestdnde in der

Donau wurden Barben von verschiedenen Stand-

Lo
AN

orten hinsichtlich ultrastruktureller Verander- Abb. 2.8: Barbus barbus (Terofal 1996).

ungen der Leber untersucht.

Die Barbe erreicht unter natirlichen Lebensbedingungen eine Lange von 30 - 60 cm und weist
einen lang gestreckten, schlanken, symmetrischen Korper mit einer tief eingeschnittenen Schwanz-
flosse auf. Auffallig sind die vier dicken Bartfaden am oberen Rand der Lippen des unterstandigen
Mauls. Die Farbung der Barben kann je nach Lebensraum stark variieren. Sie kommt als geselliger
Grundfisch in fast allen groBeren und klaren Flielgewdssern West- und Mitteleuropas vor. Die Tiere
erreichen mit drei bis finf Jahren die Geschlechtsreife und laichen dann jahrlich zwischen Mai und
Juli. Die Weibchen legen dabei 3000 - 9000 Eier auf dem Gewadssergrund zwischen Steinen und Kies
ab. Die adulten Tiere erndhren sich hauptsachlich von im Sediment lebenden Insekten, Wirmern,
Schnecken und gelegentlich auch von Fischbrut. Die Barbe ist Leitfisch des Mittellaufs unserer Fliisse
(Terofal 1996).

Elektrobefischung: An den Standorten Riedlingen, Ehingen und Rottenacker wurden mit der
Unterstltzung von Dr. K. Wurm und ortlichen Fischern mittels Elektrobefischung Barben gefangen,
betdubt, danach vermessen und perfundiert. Zudem wurden weitere Fische in Riedlingen entnom-
men, nach Heidelberg transportiert und dort {iber einen Zeitraum von zwei Monaten an die Labor-
bedingungen adaptiert. Die Elektrobefischung eignet sich in gut fiir Fischbestandsaufnahmen, da
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eine groBe Zahl an Fischen innerhalb kurzer Zeit gefangen werden kann. In den meisten Fallen
werden die Tiere nur fiir wenige Minuten betdubt und Verletzungen treten eher selten auf. Als
Stromquelle diente ein Gleichstromaggregat, das eine Leistung bis zu 10 kW aufweisen kann. Das
Aggregat erzeugt im Wasser ein Kraftfeld zwischen der Anode und Kathode. Die Anode (Fangpol) ist
am Kescher angebracht, wahrend die Kathode (Scheuchpol) im Wasser schwimmt. Wird der Kescher
ins Wasser gehalten, schlieBt sich der Stromkreis, und die Fische werden durch einen Leitstrom an
den Kescher herangefiihrt und betdubt.

Haltung der Versuchstiere: Die gefangenen Tiere aus Riedlingen wurden nach ihrem Transport
nach Heidelberg in 400 L Becken unter standigem Frischwasser- und Sauerstoffzustrom bei einer
Wassertemperatur von 15 °C {iber einen Zeitraum von 2 Monaten gehalten. Sie wurden einmal
taglich mit handelsiiblichem Forellenfutter sowie einmal wochentlich mit Miickenlarven gefittert.
Als zweite Kontrolltiergruppe dienten Barben aus dem Rhein. Diese wurden von einem Berufsfischer
(Firma Gotz; Karlsruhe) bezogen, der die Tiere ebenfalls mittels Elektrobefischung gefangen hatte. Sie
wurden in 80 L Tonnen nach Heidelberg transportiert und 2 Monate unter den gleichen Labor-
bedingungen wie die Fische aus der Donau gehalten.

Chemikalien und Lésungen:

— Benzocainlésung: Ethyl-4-Aminobenzoat (Sigma) in H,0 gelost; gesattigte Losung.

— 25 %-ige Paraformaldehyd-Stammlosung: 12,5 g Paraformaldehyd (Sigma), 50 ml H,O und 5 - 6
Tropfen NaOH (Merck) unter Riihren zum Sieden bringen bis die Losung klar ist; Abkiihlung und
Filtration.

— Na,HPO,-H,0-Puffer (0,2 M): 35,60 g Na,HPO,-H,0 (AppliChem, Darmstadt) auf 1 L Aqua bidest.

— NaH,P0,-H,0-Puffer (0,2 M): 27,60 g NaH,PO,4-H,0 (Merck) auf 1 L Aqua bidest.

— Perfusionsfixans I: 1,5 % Glutardialdehyd (Merck), 1,5 % Paraformaldehyd und 2,5 % Polyvinyl-
pyrrolidon (PVP; Merck) in 0,1 M Phosphatpuffer; pH-Wert 7,6 mit Na,HPO, einstellen; mit Aqua
bidest. auffillen.

— Perfusionsfixans II: 2,5 % Glutardialdehyd in 0,1 M Cocadylatpuffer mit 4 % Polyvinylpyrrolidon
und 0,05 % CacCl, Riedel de Haén); pH-Wert 7,6.

— Cacodylatpuffer (CAC): Stammlosung (0,4 M) aus 85,60 g CAC (Serva) auf 1 L Aqua bidest.;
pH Wert 7,6; Gebrauchslésung (0,1 M).

— Maleatpuffer: Stammloésung 1 (0,2 M) aus 23,20 g Maleinsaure (Fluka) auf 1 L Aqua bidest.;
Stammlosung 2 aus 0,2 M NaOH; Puffer: 50 ml Stammlésung 1 und 7,2 ml Stammldsung 2 mit
Aqgua bidest. auf 200 ml Endvolumen auffiillen; pH-Wert 5,2.

— ,Reduziertes Osmium® nach Karnovsky: 2 % OsO,-Losung in Aqua bidest. 1:1 mit 3 % Kalium-
hexacyanoferrat Il (K4[Fe(CN)¢] Uranylacetat 1 % Uranylacetat in 0,05 M Maleatpuffer.

— Spurr: 10 g Vinylcyclohexendioxid (Sigma), 5 g Diglycidylether des Propylenglycol (Sigma), 26 g
Nonenylbernsteinsdureanhydrid (Serva) und 0,4 g Dimethylaminoethanol (Serva).

— Richardson-Farbeldsung: 1 % Azur Il in Aqua bidest. 1:1 Mischung mit 1 % Methylenblau in 1 %
Borax (Natrium-Tetraborat).

— Bleicitrat: 1,33 g Pb(NO3), 1,76 g Naz(CsHs07) 2H,0, 30 ml Aqua bidest. und 8 ml 1M NaOH mit
Aqua bidest. auf 50 ml auffillen; pH-Wert 12.

Perfusion und Entnahme der Leberproben: Bei der Fixierung der Fische durch Perfusion werden
die Blutgefalle als Leitungssystem fiir das Fixierungsmittel genutzt. Das Blut wird bei diesem Vorgang
gegen das Perfusionsfixans ausgetauscht, wodurch das Tier innerhalb kurzer Zeit vollstandig fixiert
wird. Stressreaktionen der Zellen (z.B. Aufblahen verschiedener Zellorganellen) kénnen dadurch
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weitgehend vermieden werden. Die Ultrastruktur von Hepatocyten ist fiir verschiedene Arten von
Fischen jeweils typisch und zeigt charakteristische Merkmale, die sich von anderen Arten
unterscheiden (Byczkowska-Smyk 1968, Chapman 1981, Hinton & Pool 1976, Quaglia 19763,
Rutschke & Brozio 1974). Auch innerhalb einer Art zeigen sich alters-, geschlechts- und jahreszeitlich
bedingte Unterschiede (Quaglia 1976b). Um eine Vergleichbarkeit zu gewahrleisten, wurden Barben
mit dhnlicher GroRe und Gewicht ausgewahlt. Eine Bestimmung des Geschlechts war aus jahres-
zeitlichen Griinden nicht moglich.

Die Barben wurden in einer gesattigten Benzocainlosung betaubt, vermessen, gewogen und
anschlielend in Rickenlage auf einer Schaumstoffplatte fixiert. Durch mehrere Schnitte zwischen
den Brustflossen konnte das Herz freigelegt werden (Abb. 2.9). Um das verdrangte Blut abflieRen zu
lassen, wurde ein Schnitt in den Sinus venosus gesetzt. Nun wurde eine Mikroinjektionskaniile
(Braun, Melsungen) in den Ventrikel eingefiihrt und das Perfusionsfixans | mittels einer Ismatec IP-12
Schlauchpumpe Uber verldangerte Tygonschlauche
mit einer Durchflussrate von ca. 1,5 ml/min in das
Blutsystem der Tiere gepumpt. Durch Beobach-
tung der Kiemenfiarbung und Abtasten des
Rumpfes konnte abgeschatzt werden, wann das
Tier vollstandig fixiert war. Druck und Dauer der
Perfusion sind abhdngig von der GroRRe der Fische.
Nach Beendigung der Perfusion wurde die Leibes-

hohle eroffnet, Teile der Leber entnommen und 7 i i >
in Perfusionsfixans | bei 4 °C inkubiert. Um eine  Abb. 2.9: Ventral geéffnete Barbe (Barbus
Vergleichbarkeit zwischen den Tieren zu gewihr- barbus). Das Tier wurde mit Stecknadeln auf dem
leisten, wurden die Leberproben stets im Schaumstoffblock fixiert und das Herz freigelegt.
vorderen Bereich entnommen.

Einbettung der Leberproben: Die fixierten Leberstlicke wurden in 0,1 M Cacodylat-Puffer in
kleine quadratische Blocke von 1 - 2 mm Kantenldnge zugeschnitten. Danach wurden diese Stiicke in
Perfusionsfixans Il Gberfiihrt und 1 h bei 4 °C inkubiert. Das Formaldehyd und Glutaraldehyd im
Perfusionsfixans | und Il sorgen fiir eine Quervernetzung der Proteinstrukturen der Gewebeproben
und gewahrleisten so die Fixierung aller Gewebebestandteile auf Proteinbasis. Es folgte zweimal ein
10 minutiger Spllvorgang mit 0,1 M Cacodylatpuffer. AnschlieRend erfolgte die Osmierung nach
Karnovsky (1964) fir 2 h bei 4 °C. Osmium dient der Fixierung von Lipiden und Glykogen. Dariber
hinaus wirkt es durch sein hohes Atomgewicht als Kontrastmittel fiir die spatere Elektronenmikro-
skopie. Nun folgte erneut ein zweimal 10 minitiges Splilen mit 0,1 M Cacodylatpuffer. Daraufhin
wurden die Proben 3 x 10 min in 0,05 M Maleatpuffer gespiilt. Die En bloc-Kontrastierung erfolgte in
1 %-igem Uranylacetat bei 4 °C im Dunkel fir mind. 1 h. Durch die Kontrastierung mit Uranylacetat
lagern sich Uranylionen an Phosphatgruppen in Phospholipiden und Nucleinsduren an. Mit ihrem
hohen atomaren Gewicht sorgen sie somit flir einen guten Kontrast im Elektronenmikroskop. Im
Anschluss wurde wieder 3 x 10 min mit 0,05 M Maleatpuffer gespilt. Zur schrittweisen Entwdasserung
der Proben wurde eine Alkoholreihe verwendet, wobei die Leberstiicke jeweils 3 x 10 min mit 50-,
75-, 85-, 95- und 100 %-igem Ethanol gespullt wurden. Im Anschluss erfolgte die Einbettung in
Kunstharz (Spurr). Zunadchst wurde ein 1:1-Gemisch aus Ethanol und Spurr zu den Proben gegeben
und fur 1 h bei 4 °C inkubiert. Dann wurde auf ein Verhéltnis von 1:3 mit dem Kunstharz aufgefullt
und erneut bei 4 °C inkubiert. Nach mind. 5 h wurde das Gemisch durch reines Spurr ersetzt und fiir

45



Material und Methoden

mind. 6 h bei 4 °C aufbewahrt. Im letzten Arbeitsschritt wurden Beem-Kapseln mit reinem Spurr
befiullt und die Leberstiicke auf dem Boden der Kapseln platziert. Die Polymerisation erfolgte
innerhalb von 24 h bei 65 °C.

Anfertigung der Ultradiinnschnitte: Die eingebetteten Leberstlicke wurden unter einem
Binokular zu einem trapezformigen Pyramidenstumpf getrimmt. Die zur Basis breiter werdende
Pyramidenform reduziert beim spateren Schneiden entstehende Erschiitterungen. Zur Vorbereitung
auf die Anfertigung der Ultradiinnschnitte wurden zunachst Semidiinnschnitte von 0,5 - 1,5 um Dicke
mit einem Glasmesser gefertigt und somit die Oberfliche der Probenschnittfliche geglattet. Die
Schnitte wurden mit Richardson-Farbelosung (Richardson 1960) gefarbt und dienten der ersten
Orientierung im Gewebe. Die Glasmesser wurden mit einem Knifemaker (LKB Bromma 7800,
Villingby, Schweden) hergestellt. Zur Anfertigung der Semi- und Ultradiinnschnitte wurde ein Ultra-
cutmikrotom (Reichert-Jung, NuRloch) mit thermischem Vorschub benutzt. Die 50 - 100 nm dicken
Ultradlinnschnitte wurden mit einem Diamantmesser gefertigt und direkt auf Grids der Maschen-
weite 300 (Plano, Wetzlar) aufgezogen. Zur Hervorhebung von Membranstrukturen wurden die
Ultradiinnschnitte fir ca. 2 min mit Bleicitrat (Reynolds 1963) kontrastiert.

Elektronenmikroskopische Auswertung: Die elektronenmikroskopische Auswertung erfolgte mit
einem Zeiss EM 10 Transmissions-Elektronenmikroskop (TEM). Von jedem Fisch wurden mehrere
Schnitte hinsichtlich moglicher ultrastruktureller Veranderungen mikroskopiert und jeweils 15 - 20
Fotographien gefertigt (Agfa Scientia EM Film; 8,3 cm x 10,2 cm). Charakteristische Merkmale und
Auffalligkeiten in den Zellen und/oder der einzelnen Zellorganellen wurden in einer Liste aufgenom-
men. Durch Vergleich aller Fische eines Standortes sollten Besonderheiten hinsichtlich der zellularen
Organisation fir jeden Standort ermittelt werden. Danach wurden die Befunde der einzelnen Stand-
orte miteinander verglichen und ausgewertet.

2.4.2 Mikronukleustest mit Erythrocyten aus der Barbe

Aufgrund ihrer groRen Anzahl auch in kleinen Blutvolumina sowie ihrer guten Anfarbbarkeit
wurden fir die Untersuchung der In vivo-Gentoxizitat im Mikrokerntest Erythrocyten aus Barben
verwendet, die im Gegensatz zu Sdugererythrocyten noch lber einen Zellkern verfiigen (al-Sabti &
Metcalfe 1995, Kirsch-Volders et al. 2003). Mit Hilfe einer heparinisierten Glaskapillare (Hawksley
and Sons Limited, Lancing, UK) wurde den Barben unmittelbar vor der Perfusion (vgl. Abs. 2.4.1) das
austretende Blut entnommen und auf einem mit 99 % Ethanol entfetteten und luftgetrockneten
Objekttrager aufgetragen und verteilt. Dieser Schritt sollte ziigig erfolgen, da Fischblut sehr schnell
koaguliert. Die Blutausstriche wurden nun fir 5 min an der Luft getrocknet und anschlieBend fir
5 min in Methanol fixiert. Die Farbung erfolgte nach der Lufttrocknung fiir 30 sec mit Giemsa. Nach
grindlichem Spilen der Objekttrager mit PBS wurden die gefarbten Blutausstriche getrocknet und
anschlieBend mit DePeX eingedeckt. Da mit der Giemsa-Farbung der Kern wesentlich starker hervor-
gehoben wird als das umgebende Cytoplasma, sind Mikronuklei im Cytoplasma neben dem normalen
Kern relativ einfach auszumachen (Schnurstein 2000).
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2.5 Limnologische Untersuchungen

Morphologische, physikalische und chemische Wasserparameter: Bei der Beprobung wurden
sechs Standorte (Sigmaringen, Riedlingen, Rottenacker und Ehingen an der Donau sowie die beiden
Zuflisse Lauchert und Schwarzach) naher charakterisiert und vor Ort die ersten morphologischen
und physikalisch-chemischen Wasserparameter aufgenommen.

Freilanduntersuchungen: In Anlehnung an Kiel und Frutiger (2002) sowie Steinberg et al. (2002)
wurden Bachbett, Ufergestaltung, Flussverlauf, Ufervegetation, anthropogene Nutzung, Ndhe zu
Bauten, Kldranlagen und sonstige auffallige Merkmale protokolliert. Die Flussbreite, die maximale
und die durchschnittliche Wassertiefe an der Probenstelle wurden vermessen oder abgeschatzt. Mit
der sogenannten Driftkdrpermethode wurde die Zeit ermittelt, die ein auf der Wasseroberflache
treibender Gegenstand benétigt, um eine Strecke von 10 m zurlickzulegen. Aus drei Messungen
wurde der Mittelwert fir die FlieRgeschwindigkeit errechnet. Dabei ist zu beachten, dass die mittlere
Stromungsgeschwindigkeit des Wassers nur etwa 85 % des Oberflachenwerts betragt (Schworbel
1986). Um die Farbung der Wasserproben auf Grund von Huminstoffen, Chlorophyllen und
anthropogenen Verunreinigungen etc. hin zu untersuchen, wurde 1 L Wasser in Klarglasflaschen auf
den Farbton hin optisch beurteilt (Klee 1993). Auch eine evtl. Trilbungen und Schaumbildung wurden
protokolliert. Die Prifung des Geruchs von Wasserproben ist zwar subjektiv, gehort aber zur
Standarduntersuchung von Gewassern. In dieser Studie wurde eine 1000 ml Glasflasche halbvoll mit
Wasser gefillt, mit einem Stopfen verschlossen, geschiittelt und die Geruchsempfindung nach
Entfernung des Stopfens notiert (Klee 1993, Schwoerbel 1986). Die Abnahme der Lichtintensitat im
Wasser wird im Allgemeinen mit einer Secchischeibe abgeschéatzt (Klee 1993, Schworbel 1986). Da
die Donau im untersuchten Bereich relativ flach ist und das Wasser zum Untersuchungszeitpunkt klar
war, stimmte die Sichttiefe mit der maximalen Tiefe liberein.

Wasserproben: Wasserproben wurden zur
Tab. 2.9: Untersuchungsmethoden zur Bestimmung

weiteren chemischen Analyse im Labor in . .
chemischer Wasserparameter in mg/ml.

Duran-Klarglasflaschen abgefillt. Zur Bestim-

. P t Methode und M itet
mung des BSB; wurde eine 2L Flasche arameter ethode und Viessgeratetyp
. Ammoniumgehalt Kolorimetrische Bestimmung, Merck
verwendet, zum Auffillen der ersten Flasche
. . . . . Nitritgehalt Kolorimetrische Bestimmung, Merck
nach jeder Messung sowie fiir die chemische & &
. . . Nitratgehalt Kolorimetrische Bestimmung, Merck
Analyse zwei weitere 1 L Flaschen. Die Proben- 8 &
. Phosphatgehalt Kolorimetrische Bestimmung, Merck
flaschen wurden mehrmals mit Flusswasser
B . L BSBs MultiLine F/Set-3, WTW, Weilheim
ausgespilt, anschlieBend vollstédndig unterge-
AOX nach DIN EN 1485

taucht und gegen die Stromung so befllt, dass
keine Luftblasen, Sedimente, Pflanzenteile etc. in die Flaschen gelangten, und unter Wasser fest
verschlossen. Zur weiteren Untersuchung wurden die Proben gekiihlt ins Labor transportiert.
Bestimmung der chemischen Wasserparameter: Die Aufbewahrung und Behandlung der
Wasserproben war abhadngig von den entsprechenden Untersuchungen. Zur Bestimmung des BSB;
wurden vollstandig gefiillte und verschlossene Glasflaschen bei 20 °C im Warmeschrank gelagert.
Innerhalb von 24 h nach der Probennahme wurden die chemischen Wasserparameter: Nitrit-, Nitrat-,
Ammonium- und Phosphatgehalt (Tab. 2.9; Schnelltests, Merck) bestimmt. Die Proben wurden
hierfur bei 4 °C aufbewahrt. Die Messwerte wurden nach den in Tabelle 2.10 angegebenen Umrech-
nungsfaktoren stéchiometrisch auf den jeweiligen N- bzw. P-Gehalt umgerechnet. Wasserproben zur
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Bestimmung des AOX-Gehalts wurden mit Salpetersaure auf pH 2 eingestellt und bei-24 °C tief
gefroren.

Tab. 2.10: Stochiometrische Berechnung des N- bzw. P-Gehalts aus den limnochemischen

Messwerten.

Messwert Angabe als Umrechnung

Ammoniumgehalt  Ammonium-Stickstoff (mg NH,"-N/L) 1 mg NH," entspricht 0,778 mg NH,"-N/L
Nitritgehalt Nitrit-Stickstoff (mg NO, -N/L) 1 mg NO,  entspricht 0,304 mg NO, -N/L
Nitratgehalt Nitrat-Stickstoff (mg NO3-N/L) 1 mg NOj  entspricht 0,226 mg NO, -N/L
Phosphatgehalt Phosphat-Stickstoff (mg P,0s-P/L) 1 mg P,0s entspricht 0,438 mg P,0s-P/L

Biochemischer Sauerstoff-Bedarf (BSBs): Die fest verschlossenen Proben wurden im Dunkeln bei
20 °C im Warmeschrank aufbewahrt. Eine Kontrolle mit Aqua bidest. wurde mitgefiihrt. Finf Tage
lang wurde zweimal taglich der Sauerstoffgehalt bestimmt. Die Differenz zwischen dem anfanglichen
Sauerstoffgehalt und der Messung nach funf Tagen ergab den BSBs in mg O,/L.

Absorbierbare organisch gebundene Halogene (AOX): Die AOX-Werte der Donau-Proben
wurden freundlicherweise von P. Kremer am Hygiene-Institut der Universitat Heidelberg nach dem
folgenden Verfahren ermittelt: Nach Ansduern der Wasserprobe mit Salpetersdure absorbieren die
enthaltenen organischen Substanzen im Schittelverfahren an Aktivkohle. Die anorganischen
Halogenide werden durch Spilen der Aktivkohle mit einer angesduerten Natriumnitrat-Losung
verdrangt. Nach Abfiltern und Verbrennen der beladenen Kohle bei 1000 °C im Sauerstoffstrom
werden die Halogenwasserstoffe absorbiert und mikrocoulometrisch bestimmt (Microcoulometer,
Euroglas, NL). Das Ergebnis wird als Massenkonzentration am Chlorid angegeben und errechnet sich
aus folgender Formel (DIN EN 1485):

No Blindwert in Coulomb

N  Messwert der absorbierten organisch gebundenen
Halogene als Q in Coulomb

molare Masse Chlorid, M = 35,45 x 103
Volumen der Probe fiir die Absorption in Liter
Korrekturfaktor

Faraday-Konstante, F = 96487 C/mol
Verdiinnungsfaktor, falls zutreffend

N-Ny M-a
(40X) = . D
Qa % F

O Tmoe <z
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2.6 Statistische Methoden und Bewertungsverfahren

2.6.1 Mittelwertvergleiche

Um zu Uberprifen ob sich die empirisch Empirische
ermittelten Daten aus den unterschiedlichen Daten
biologischen Verfahren signifikant von den l
jeweiligen Kontrollen unterscheiden, wurden Normalverteilung nein
verschiedene statistische Analysemethoden l
verwendet. Da bei Daten aus biologischen ja l
Tests nlcht a priori von einer Normal_ Varlanzhomogenltat nein Nicht parametrisch
verteilung und Varianzhomogenitdt ausge- ja l l
angen werden kann (Hollert et al. 2002b),
gang ( ) Anzahl der Gruppen Anzahl der Gruppen

wurden die Daten gemaR Abb. 2.10 mit dem

Programm SigmaStat 3.5 (Systat) analysiert. ¢—I—$ $_I_$
Normalverteilung: Die Normalverteilung P J—— T —

unterstellt eine symmetrische Verteilung von

Daten in Form einer GauR-Glocke, bei der Abb. 2.10: Entscheidungsschema fiir die Auswahl des
geeigneten Mittelwertvergleichs bei der Analyse der
erhobenen Daten (verandert nach Hollert 2001).

sich die Werte eines Datensatzes in der Mitte
der Verteilung konzentrieren und mit
groRerem Abstand zur Mitte immer seltener auftreten. Zur graphischen Darstellung der Normal-
verteilung verwendet man folgende Wahrscheinlichkeitsverteilungsfunktion:

1 Lty x = Variable
f(x) =———e?° U = Durchschnitt oder Mittelwert
o T o = Standardabweichung

Eine andere Form der Darstellung bietet die kumulative Normalverteilung. Dabei handelt es sich
um das Integral der oben aufgefiihrten Formel und stellt die Flache unterhalb der GaulR-Glocke als
sigmoidale Funktion dar. Sie erlaubt auch eine graphische Ermittlung des Vertrauensbereichs (=
Konfidenzintervall) eines Datensatzes. Um auf eine signifikante Abweichung von der Normal-
verteilung metrischer Daten zu testen, verwendet man den Kolmogorov-Smirnov-Test. Bei ordinal
bzw. nominal skalierten Daten hingegen verwendet man den x*Test. Fir beide Verfahren wurde
eine Irrtumswahrscheinlichkeit von p < 0,05 angenommen.

Erfillten die gepriften Datensdtze die Anforderungen (Normalverteilung und Varianz-
homogenitat), wurden die Gruppen mit parametrischen Tests auf signifikante Unterschiede unter-
sucht. Wenn jedoch die Datensdtze der entsprechenden Versuchsreihe entweder der Normal-
verteilung oder der Varianzhomogenitdt nicht hinreichend geniligten, wurden die Daten mit
verteilungsfreien, nicht-parametrischen Verfahren analysiert.

Varianzhomogenitdit: AuRerdem wurde Uberprift, ob die Varianz der Datensatze homogen mit
p < 0,05 ist. Varianzhomogenitat liegt vor, wenn die Varianz/Standardabweichung eines Datensatzes
fir alle Ausprdagungen einer Variablen nicht signifikant abweicht, d.h. die Streuung innerhalb eines
Datensatzes gering ist (Barlocher 1999).

Nullhypothese: In der Statistik versteht man im Allgemeinen unter der Nullhypothese, dass kein
Unterschied zwischen zwei oder mehreren Zufallsvariablen zu finden ist, bis dies durch einen
statistischen Test (z.B. t-Test oder ANOVA) widerlegt werden kann (Barlocher 1999). Mittels eines
Signifikanzniveaus wird festgestellt, ab wann die Nullhypothese verworfen werden kann und man die
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Alternativhypothese annimmt, da sich die Zufallsvariablen signifikant unterscheiden. Dieses
Signifikanzniveau wird auch als Irrtumswahrscheinlichkeit oder a-Fehler bezeichnet. In dieser Studie
wurde ab einer Irrtumswahrscheinlichkeit von p < 0,05 die Nullhypothese verworfen, d.h. der
Unterschied zwischen den Zufallsvariablen war signifikant. Laut statistischer Konvention wird eine
Irrtumswahrscheinlichkeit mit p < 0,05 mit *, p < 0,01 mit ** und p < 0,001 mit *** gekennzeichnet
(Barlocher 1999, Sachs 2004).

Parametrische Verfahren: Beim Parametertest interessieren konkrete Werte wie Standard-
abweichung oder Mittelwert. Ein parametrisches Prifverfahren macht also Aussagen tber Grund-
gesamtheitsparameter und geht davon aus, dass die beobachteten Stichprobendaten einer Grund-
gesamtheit entstammen, in der die Variablen bzw. Merkmale ein bestimmtes Skalenniveau und eine
bestimmte Wahrscheinlichkeitsverteilung aufweisen (haufig Intervallskalenniveau und Normal-
verteilung). Die in dieser Studie eingesetzten Verfahren waren:

a) t-Test: Mittels des t-Tests kann Uberprift werden, ob sich zwei Variablen signifikant
voneinander unterscheiden. Voraussetzung sind metrisch skalierte und normal verteilte
Datensatze mit homogener Varianz. Wird ein signifikanter Unterschied festgestellt muss die
Alternativhypothese angenommen werden. Durch folgende Formel wird der t-Wert berechnet
und durch Abgleich des Ergebnisses mit der t-Verteilungstabelle nach Student und in
Abhdngigkeit von der Anzahl der Freiheitsgrade und der Irrtumswahrscheinlichkeit festgestellt,
ob sich die Datensatze signifikant unterscheiden.

p Xl —X2 X= Mittelwert
B 2 2 o = Standardabweichung
o, O,
—+— n = Anzahl der Messwert

n.n,

b) Einfaktorielle ANOVA: Die Varianzanalyse fur drei oder mehr Proben (ANalysis Of VAriance)
wurde von R.A. Fischer eingefiihrt. Dieses Verfahren untersucht, ob (und gegebenenfalls wie)
sich die Erwartungswerte der metrischen Zufallsvariablen in verschiedenen Datensatzen unter-
scheiden. Mit den PrifgroRen (Gesamtmittelwert, Restfehler, Faktoreneffekt und Summe der
guadrierten Abweichungen) des Verfahrens wird getestet, ob die Varianz zwischen den Gruppen
groRer ist als die Varianz innerhalb der Gruppen. Dadurch kann ermittelt werden, ob sich die
Gruppen signifikant unterscheiden oder nicht. Wenn sie sich signifikant unterscheiden, kann
angenommen werden, dass in den Gruppen unterschiedliche GesetzmaRigkeiten wirken. So lasst
sich beispielsweise klaren, ob das "Verhalten" einer Kontrollgruppe mit dem einer Experimental-
gruppe identisch ist (Biihl & Z6fel 1995). Bei einem Unterschied wurde in einem nachfolgenden
Post hoc-Test liberprift, welche Gruppen sich unterscheiden. Dabei konnen die Messgruppen
entweder gegen eine Kontrolle (Dunnett-Test) oder paarweise miteinander (Student-Newman-
Keuls-Test) verglichen werden.

Nicht-parametrische Verfahren: Diese Verfahren werden eingesetzt, wenn durch statistische
Tests eine Normalverteilung und Varianzhomogenitat nicht nachgewiesen werden kénnen. Auch hier
kann man entweder nur zwei oder mehrere Proben auf einen signifikanten Unterschied iberprifen.

a) U-Test: Fur zwei unabhangige Proben, die von nichtnormalen Verteilungen stammen, verwendet
man haufig den U-Test nach Mann und Whitney (Wilcoxon-Mann-Whitney-Test). Er beruht auf

dem Vergleich von Rangsummen. Zur Berechnung des Prifwertes U bringt man die n; und n,

groRen Stichproben in eine gemeinsam aufsteigende Rangfolge, wobei zu jeder Rangzahl

vermerkt wird, aus welcher der beiden Stichproben sie stammen.
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n,(n,+1)
Ul = ny 2 - Rl n = Anzahl der Messwerte
1 R = Summe der Rénge aus Probe 1 bzw. 2
n,(n, +
U, =n,n, Jrz(—z)_p2
2

Der H-Test vergleicht statt der Original-Messwerte die Rangwerte der Daten. Die letztlich
bendctigte PrifgroRe U ist die kleinere der beiden, die gegen einen kritischen Tabellenwert Uy
verglichen wird. Ist dabei U; < U,, so trifft die Nullhypothese zu, und es besteht kein signifikanter
Unterschied zwischen den beiden Proben.

b) Kruskal-Wallis-Test: Dieses auch als H-Test bezeichnete Verfahren entspricht einer
einfaktoriellen ANOVA und erlaubt mehr als drei unabhdngige Gruppen zu analysieren. Die
Voraussetzung der Normalverteilung und Varianzhomogenitdt fallt weg; die untersuchten
Proben sollten jedoch ,ahnlich” verteilt und mindestens ordinal skaliert sein. Der H-Test
vergleicht statt der Original-Messwerte die Rangwerte der Daten. Hierzu wird folgende
mathematische Gleichung verwendet:

k = Anzahl der zu vergleichenden Datensdtze

12 k RZ N = Gesamtzahl aller Daten

H :—Z—i -3(N+1)

n = Anzahl der Messwerte eines Datensatzes

NN+ ‘T n . .
R; = Rangsumme im Datensatz i

Der errechnete H-Wert wird dann mit dem kritischen Wert H,;; verglichen, der von a, der Anzahl
der Gruppen und Wiederholungen, abhadngt. Bei einem signifikanten Unterschied der Gruppen
wurde mit Post hoc-Verfahren tberpriift, welche Gruppen sich signifikant unterschieden. Dabei
wurden die Gruppen entweder gegen eine Kontrolle (Dunn’s Test bei ungleicher Anzahl an
Messwerten in den verschiedenen Gruppen, bzw. Dunnett’s Test bei gleicher Anzahl) oder
paarweise (Tukey-Test) miteinander verglichen.

2.6.2 Regression und Korrelation

Einfache lineare Regression: Bei linearen Regressionsanalysen wird der Zusammenhang
zwischen zwei unabhangigen Variablen (X und Y) untersucht. In dieser Studie wurden diese Analysen
mit dem Programm SigmaStat 3.5 (Systat) durchgefiihrt und dabei die Funktion und das
BestimmtheitsmaR (r?) — als MaR fiir die Ubereinstimmung zwischen den beiden Variablen — sowie
das 5 und 95 % Konfidenzintervall angegeben. Die lineare Funktion wird durch folgende Gleichung
bestimmt:

Y=a+b-X

Dabei entspricht a dem Y-Achsenabschitt und b kennzeichnet die Steigung der Geraden. Zur

Berechnung der beiden Kennwerte werden die folgenden Formeln verwendet:

DX X))
- Z (Xi _ )?)2 ﬁ, ﬁsind die Werte des i-ten Paares
X, Y entsprechen dem jeweiligen Mittelwert

a=Y-b-X

Korrelation: Bei Korrelationsberechnungen wird bestimmt, in welchem MaRe Anderungen
zwischen zwei Variablen (X und Y) miteinander verkniipft sind. Das MaR der Anderung wird als
Koeffizient r angegeben. Durch Quadrierung erhdlt man das BestimmtheitsmaR r2. Man unter-
scheidet zwischen zwei Verfahren zur Korrelationsanalyse:
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a) Der Korrelationskoeffizient rp nach Pearson wird verwendet, wenn davon ausgegangen werden
kann, dass beide Variablen intervallskaliert und normal verteilt sind. Wobei r, nach der
folgenden Formel berechnet wird:

Y -D0-T)
[ -3 -7y

b) Zur Berechnung des Korrelationskoeffizienten nach Spearman r; ist die Normalverteilung der

beiden Variablen nicht Voraussetzung (Ordinalskalierung). Die Daten missen in eine logische
Rangfolge geordnet werden kdnnen und die Beziehung zu den beiden Variablen muss monoton
zu- oder abnehmen, weshalb dieses Verfahren auch als Rangkorrelationsanalyse bezeichnet
wird. Zur Berechnung wird folgende Formel verwendet:

N
63 (X, -’
il N = Anzahl der untersuchten Objekte
N =N rs = Korrelationskoeffizient

re=1-

Vor allem bei dem Verfahren nach Pearson besteht die Gefahr, dass einzelne Wertepaare einen

Uberdurchschnittlich hohen Einfluss auf den Korrelationskoeffizienten haben (Barlocher 1999). Es

empfiehlt sich deshalb, als erstes eine graphische Darstellung in Form einer Regressionsanalyse mit
Konfidenzintervall zu erstellen. Die Ergebnisse der Analysen werden dann wie folgt interpretiert:

r< 0,2 sehr geringe Korrelation; 0,2 < r < 0,5 geringe Korrelation; 0,5 < r < 0,7 mittlere Korrelation;
0,7 < r< 0,9 hohe Korrelation; 0,9 < r < 1 sehr hohe Korrelation (Biihl & Z6fel 1995).

2.6.3 Chi-Quadrat-Test

Mit dem Chi-Quadrat-Test (x*-Test) kénnen Verteilungseigenschaften einer statistischen Grund-
gesamtheit untersucht werden. In der Teststatistik wird die Summe der quadrierten Abweichungen
zwischen Beobachtungs- und Erwartungswert, geteilt durch den Erwartungswert, verwendet
(Barlocher 1999). Fir dieses statistische Verfahren durfen nur Haufigkeiten und nie Proportionen
oder Prozentsatze verwendet werden. Des Weiteren ist dieser Test nur fir kategoriale und
kontinuierliche Merkmale anwendbar.

4= Z (Beobachtungswert — Erwartungswert)’
Erwartungswert

2.6.4 Methoden zur Bewertung/Klassifizierung der Biotestergebnisse

2.6.4.1 Variabilitat der Biotestverfahren

Die Variabilitat der Biotestverfahren wurde testspezifisch analysiert, jedoch stets lber die
Schwankungsbreite der entsprechenden Negativ- und/oder Positivkontrolle ermittelt. Fir den Cyto-
toxizitatstest wurden die Daten der Positiv- und Negativkontrollen als kumulative Normalverteilung
dargestellt und durch die Verwendung des 95 % Konfidenzintervalls der Datenbereich ermittelt, in
dem die Kontrolle mit p < 0,05 variiert. Die Variabilitat im Comet-Assay wurde lediglich (iber das Tail-
Moment der Negativkontrolle ermittelt. Dabei wurde der Varianzkoeffizient berechnet. Er ist eine
allgemeine KenngrofRe in der Stochastik und der Statistik und wird aus der Standardabweichung
dividiert durch den Mittelwert ermittelt (Barlocher 1999). Dieses Verfahren wurde auch fiir den
Datensatz aus dem Fischeitest verwendet, wobei hier die Ergebnisse der Positivkontrolle
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herangezogen wurden. Im EROD-Assay wurde die Variabilitat des Testsystems unter Verwendung der
Positivkontrolle ermittelt. Hierflir wurde der Dosis-Wirkungsverlauf der Positivkontrolle (2,3,7,8-
TCDD) dargestellt und damit der ECsp-Wert bestimmt. Durch die Verwendung des 95 %
Konfidenzintervall entlang des Graphen konnte dann ein minimal und ein maximal moglicher ECsy
ermittelt werden. Die aus diesen statistischen Verfahren ermittelte Schwankungsbreite der Biotest-
verfahren konnte dann in der Fuzzy-Logik verwendet werden, um den graduellen Zugehorigkeits-
bereich fir die entsprechenden Testverfahren zu ermitteln (vgl. Abs. 2.6.4.3).

2.6.4.2 Toxizitatsstufen der Biotestverfahren

Zur vergleichenden Bewertung der verschiedenen Biotestverfahren wurde bei allen Tests drei
Toxizitatsstufen bestimmt (nt = nicht-toxisch; mt = moderat-toxisch; t = toxisch), die sich Gber den
gesamten Effekt- bzw. testspezifischen Konzentrationsbereich erstreckten und auch als linguistische
Variablen bezeichnet werden. So kann z.B. im Neutralrottest lediglich eine maximale Konzentration
von 200 mg SEQ/ml Medium eingesetzt werden, da sonst das Losungsmittel DMSO, indem die
Extrakte riickgel6st wurden, einen toxischen Effekt aufweist. Dies bedeutet fiir den vorliegenden
Datensatz, dass sich die Toxizitatsstufen in einem Bereich zwischen 1 und 200 mg/ml bewegen. Dies
betrifft auch den Fischeitest sowohl mit Sedimentextrakten als auch nativen Sedimentproben
(0-200 mg/ml; 0 - 600 mg/ml).

In Testverfahren bei denen spezifische Endpunkte ermittelt werden und eine akute Toxizitat
ausgeschlossen werden kann, erstreckt sich der Bereich der drei Toxizitatsstufen (ber alle zur
Verfligung stehenden Daten. Im EROD-Assay wird als Endpunkt der Bio-TEQ ermittelt. Dieser Wert
stellt die Konzentration dar, die einen entsprechenden Effekt im Biotestverfahren hervorrufen
wirde, wie die dquivalente Menge an TCDD. Die Auswahl an Testverfahren zur weiteren Bewertung
wurde in Abhangigkeit von der zur Verfligung stehenden Datenmenge der entsprechenden Biotests
(mind. 30) getroffen. Dadurch wurden folgende Biotestverfahren bericksichtigt: Comet-Assay, EROD-
Assay, Fischeitest und Neutralrottest. Zur Festlegung der Toxizitatsstufen wurden folgende Verfahren
vergleichend verwendet:

Boxplot: Der Boxplot stellt eine Mdoglichkeit dar, Daten eines Parameters graphisch aufzutragen,
und gibt einen Uberblick iiber die Verteilung der Werte innerhalb eines Datensatzes (Ahlf & Heise
2005). Wobei die Box 50 % der Daten darstellt und zwar zwischen dem 25 %- und 75 %-Konfidenz-
intervall. Dieses Intervall stellt den moderat-toxischen Bereich dar. Das obere bzw. untere 25 %-
Konfidenzintervall entspricht dem nicht-toxischen respektive toxischen Bereich des Datensatzes.

Empirisches Verfahren: Diese Methode beruht auf dem gleichen Prinzip zur Bildung der
Toxizitatsstufen wie das Boxplotverfahren. In beiden Methoden miissen die Daten zunachst nach
ihrer Hohe geordnet und dann ihr relativer Rang ermittelt werden. Der Vorteil der empirischen
Verteilung besteht jedoch darin, dass die Toxizitdatsstufen unabhangig von der Box gewahlt werden
kénnen. In diesem Ansatz wurden die Daten in 33,3 % Intervalle unterteilt.

Normalisierung: Bei diesem Verfahren werden Daten eines Parameters zundchst nach ihrer
Hohe geordnet und in einen vergleichbaren Wertbereich tberfiihrt, Gblicherweise zwischen 0 und 1.
Wobei der niedrigste Wert “Null”“ und der hochste “Eins“ gesetzt wird. Fir alle Werte dazwischen
wird entsprechend ihrer Hohe ein Wert zwischen 0 und 1 berechnet. Auch hier kénnen die
Toxizitatsstufen unabhdngig bestimmt werden, weshalb auch hier 33,3 % Intervalle gewahlt wurden,
um die Toxizitatsstufen festzulegen (Gratzer & Ahlf 1999, Hollert et al. 2002b).
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Normalverteilung: Die Normalverteilung
ist ein wichtiger Typ kontinuierlicher Wahr-

Mittelwert

scheinlichkeitsverteilungen (Sachs 2004). Sie i
unterstellt eine symmetrische Verteilung von
Daten in Form einer GauB-Glocke (vgl. Abs. &
2.6.1). Durch die kumulative Normalverteilung
wird die Flache unterhalb der GauB-Glocke als
sigmoidale Funktion dargestellt. Diese Form

. . . nicht-toxisch moderat-toxisch toxisch
der Darstellung erlaubt die Unterteilung eines Standardabweichung
Datensatzes zur Bildung der Toxizitatsstufen. Abb. 2.11: Bestimmung der Toxizitatsstufen unter

Hier bieten sich zwei Moglichkeiten: (a) die Verwendung der Normalverteilung.

Bildung von 33,3 % Intervallen, wie in den anderen beiden Verfahren zuvor, oder (b) die Verwendung
statistischer GroRRen, in diesem Fall die Standardabweichung, die 68,3 % der Flache unter der Gaul3-
Funktion um den Mittelwert darstellt. Dieser Datenbereich kann der Toxizitatsstufe moderat-toxisch
zugeordnet werden. Die beiden Intervalle ober- und unterhalb der Standardabweichung stellen den
nicht-toxischen bzw. toxischen Bereich dar (Abb. 2.11). An dieser Stelle muss bemerkt werden, dass
die Daten in der Mehrzahl aller Falle nicht normal verteilt waren, aber eine symmetrische Verteilung
besalen, die sich an eine Normalverteilung anpassten.

2.6.4.3 Statistische Bewertungsmethoden

Fuzzy-Logik: Die Fuzzy-Logik fihrt weg 1,2 4 Graduelle Graduelle
Zugehdrigkeit Zugehorigkeit
von der gewdhnlichen Mengenlehre mit ihrer 101
ja/nein bzw. 0/1-wertigen Mengenzugehorig- = ’ |
. . . % 08 4 Absolute |
keit zu einem graduellen Zugehdrigkeits- = 0.8 Zugehtrigket
begriff (Zimmermann 1995). Die Abbildung §OG~ i
2.12 zeigt als Beispiel einen fiktiven Daten- E i
b= 4 |
bereich zwischen 5 und 45. Die Werte- § 0.4 |
|
bereiche zwischen 5 und 15 sowie zwischen 25 02 1 i
und 35 besitzen eine vollstiandige Zugehorig- i
0,0 : ; ; ; ,
keit von 1 (entspricht einer Zugehdrigkeit von 10 20 30 40 50
100 %). Die Wertebereiche zwischen 15 und Gemessener Effekt
25 sowie 45 und 35 verfligen jeweils iber eine Abb. 2.12: Darstellung der unscharfen Mengen

ansteigende, graduelle Zugehorigkeit von 0 - 1. (Graduelle Zugehdrigkeit) der Fuzzy Logik.

Auf der Basis der verschiedenen Methoden zur Bildung der drei Toxizitatsstufen wurde mit Hilfe der
Software DataEngine 4.0 (MIT GmbH, Aachen) eine allgemeine Klassifizierung fiir Sedimente
formuliert. Die Bereiche der graduellen Zugehorigkeit wurden tber die Variabilitat der Kontrolle der
jeweiligen Testsysteme bestimmt (vgl. Abs. 2.6.4.1) und entsprechend ihrer Auspragung in das
regelbasierte Fuzzy-Expertensystem lberfihrt. Die Klassifikation, die zur Berechnung der unscharfen
Zugehorigkeit zu den vorgeschlagenen flinf Glteklassen entwickelte wurde, muss mit Hilfe einer
weiteren Fuzzy-Regelbasis in scharfe, eindeutige Giteklassen umgewandelt werden; man spricht
von Defuzzyfizierung (Heise et al. 2000). Die Fuzzy-Berechnungen wurden mit folgenden
Inferenzoperatoren  durchgeflihrt:  Aggregationsoperator:  Minimum, Implikationsoperator:
algebraisches Produkt, Akkumulationsoperator: algebraische Summe (Hollert et al. 2002b,

Zimmermann 1995).
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Clusteranalyse: Um innerhalb der Resultate aus den unterschiedlichen 6kotoxikologischen,
chemischen und limnologischen Methoden Ahnlichkeiten zu erkennen, wurde eine Clusteranalyse
mit dem Programm Statistica 6 (StatSoft, Tulsa, USA) durchgefiihrt. Als Datengrundlage wurden die
in Prozent der maximalen Ausprdgung transformierten Rohdaten eingesetzt. Als DistanzmalR wurde
die euklidische Entfernung eingesetzt. Die Bildung der Cluster erfolgte nach der Complete Linkage
Methode (Gratzer & Ahlf 1999, Heise et al. 2000, Pudenz et al. 2000).

Rangsummen-basiertes Verfahren: Ein Bewertungssystem mit Rangsummen zur Klassifizierung
von Sedimenten wurde schon in verschiedenen Studien eingesetzt (Canfield et al. 1994, DelValls et
al. 1998, Gratzer & AhIf 1999, Hollert et al. 2002b). Hierbei kbnnen Hemmwerte aus entsprechenden
Biotests (z.B. Hemmung der Dehydrogenaseaktivitdit bei Bakterien) direkt in Toxizitdtsklassen
Uberfuhrt und die entsprechenden Klassenpunkte fir alle durchgefiihrten Biotests summiert
werden. Aus dem resultierenden Punktesystem kdnnen Riange ermittelt werden. Bei Daten aus
Biotestverfahren mit spezifischen Endpunkten, chemischen Analysen und In situ-Verfahren, missen
diese erst in ein einheitliches System transformiert werden. Fir die vergleichende Bewertung
werden hierfiir die Befunde aller Parameter in eine Skala mit 0 % fiir den niedrigsten Wert und
100 % fur den hochsten dberfihrt und die so erhaltenen Prozentwerte einem flinfstufigen
Guteklassifikationssystem zugeordnet (Hollert et al. 2002b). Da nicht fiir alle Probenstandorte die
gleiche Testbatterie eingesetzt werden konnte, wurden die einzelnen Werte der Giteklassen nicht
im Sinne von Rangsummen addiert sondern deren Mediane berechnet, um alle gemessenen Daten
zu einem Wert aggregieren zu kdnnen.
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3. Weight-of-Evidence-Studie in der Donau

3.1 Die Probenstandorte und ihre hydromorphologische Charakterisierung

Die morphologischen und hydrologischen Merkmale der Donau und ihrer beiden Zufllisse an
den einzelnen Standorten sind in Tabelle 3.1 zusammengefasst. An den Standorten Rottenacker und
Schwarzach konnte eine gelbliche Verfarbung des Wassers beobachtet werden. In Rottenacker
wurde zudem bei allen Beprobungen eine Schaumbildung im Uferbereich festgestellt, was auf eine
organische Verunreinigung hindeuten konnte. In dem Zufluss Schwarzach machte sich bei
Aufwirbelung der machtigen Schlammschicht ein starker H,S-Geruch bemerkbar. Die anderen
Standorte waren hinsichtlich dieser Merkmale unauffillig. In Sigmaringen und Riedlingen konnten
ausgedehnte Vorkommen des Flutenden HahnenfuRRes (Ranunculus fluitans) beobachtet werden, die
zum Teil als groRflachige Teppiche den Gewassergrund bedeckten. Diese Wasserpflanze bietet in den
oft naturfern ausgebauten und kanalisierten Streckenabschnitten der Donau wichtige Unterstands-
und Versteckmoglichkeiten fiir die Fischbestdnde (Wurm 2001). In der nadheren Umgebung der
meisten Standorte (iberwiegt in der Landwirtschaft die Griinlandnutzung, seltener sind ackerbaulich
genutzte Flachen sowie Schrebergarten (Lauchert, Schwarzach) zu finden. An der Probennahmestelle
Sigmaringen war das rechte Ufer durch dichte Bewaldung gepragt. Die Probenstandorte Schwarzach
(in Riedlingen) und Rottenacker lagen am Ortsrand, die lbrigen aulRerhalb von Ortschaften, in der
Regel unterhalb von Klaranlagenausflissen (Sigmaringen, Riedlingen, Ehingen; Abb. 3.1 und 3.2).

Abb. 3.1: Probennahmestellen an der Donau: a) Sigmaringen etwa 200 m unterhalb der Klaranlage, b) der
Zufluss Lauchert oberhalb von Sigmaringen-Dorf, c) die Schwarzach in Riedlingen und d) der Standort
Riedlingen in der Ndhe von Daugendorf.
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Abb. 3.2: Probennahmestellen an der Donau im Flussverlauf: a) Wehr in Rottenacker, b) Ehingen
Nasgenstadt unterhalb der Zellstofffabrik, ¢) Opfinger Stausee beim Ablassen 2003 (Foto von Dr. K.
Wurm), d) Ingolstadt in Bayern (www.satgeo.zum.de), e) Bad Abbach (www.bayern.de/Ifw) und
f) Kraftwerk bei Jochenstein (www.bayern.de/Ifw).
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3.2 Chemische Analyse von prioritdren Schadstoffen

Zusammenfassung: Im Rahmen dieser Weight-of-Evidence-Studie wurden sowohl physi-
kalische und limnochemische Wasserparameter als auch verschiedene organische
Schadstoffe (PAHs, PCBs und PCDD/Fs) und Schwermetalle in Sedimentproben aus der
Donau qualitativ und quantitativ erfasst.

Durch die Messung von Temperatur, pH-Wert, Sauerstoffgehalt und Leitfahigkeit sowie
die Aufnahme von Nitrit, Nitrat, Ammonium, Phosphat, AOX und des BSB; konnte die
Donau weitestgehend der Gewassergite |l bzw. der Zustandsklasse 2 zugeordnet
werden, was einer maRigen Belastung oder einem guten Zustand entspricht. Nur
vereinzelt wurde an den Donaustandorten Rottenacker und Ehingen sowie am Zufluss
Schwarzach eine leicht erhohte Belastung mit den Pflanzennahrstoffen Nitrat, Ammo-
nium und Phosphat gemessen.

Auch der Gehalt der analysierten Schwermetalle Chrom, Kupfer, Cadmium, Blei, Nickel
und Zink ging im Vergleich mit Messungen aus den Jahren 1992 und 2002 deutlich
zurlick, so dass die Donau auch hier der Giteklasse | oder I-Il nach LAWA zugeordnet
werden konnte. Lediglich die Sedimentprobe Rottenacker wies einen erhohten Zink-
gehalt auf, wodurch dieser Standort als kritisch belastet betrachtet werden muss.

In fast allen Sedimenten der Donau konnten verschiedene PAHs (US-EPA) nachgewiesen
werden. Nur in Riedlingen lagen die Konzentrationen unterhalb der Nachweisgrenze.
Uberraschend hohe PAH-Konzentrationen wurden in der Sedimentprobe aus dem
Zufluss Schwarzach gemessen (2 16 PAHs = 26,3 mg/kg), wodurch dieser Standort unter
Bericksichtigung des ATV-Klassifizierungssystems der Giteklasse V zugeordnet werden
muss. Auch im Opfinger Stausee wurde ein hoher PAH-Gehalt in den Sedimenten nach-
gewiesen (5,3 mg/kg entspricht der Gliteklasse Ill). Alle Gbrigen Standorte an der Donau
erreichten die ATV-Guteklassen | oder Il

Hochpersistente chemische Substanzen (PCBs und PCDD/Fs) wurden nur in geringen
Mengen in den verschiedenen Sedimentproben der oberen Donau nachgewiesen. Zur
Quantifizierung aller analysierten Verbindungen wurden die TCDD-Aquivalente (TEQ)
berechnet und aufsummiert. Dabei konnten Chem-TEQ-Werte zwischen 16 und 48 ng/kg
ermittelt werden. Die hochste Belastung mit Dioxinen, Furanen und PCBs wurde fir die
Standorte Schwarzach und Opfingen gemessen.
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3.2.1 Physikalische und limnochemische Parameter

Die im Mai, Juli und September 2005 vor Ort bzw. im Labor gemessenen physikalischen und

limnochemischen Parameter sind in Tabelle 3.2 dargestellt. Diese Parameter wurden fiir die Donau

LAWA 1998) bewertet.

’

gemal der Giteklassifikation und den Zielvorgaben der LAWA (Tab. 3.3
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Tab. 3.3: Giteklassifikation der Nahrstoffe, Salze und Summenkenngréen nach LAWA (1998).

Stoffbezogene chemische Gewassergiiteklasse

Einheit

Sauerstoffgehalt mg/L >8 >8 >6 >5 >4 >2 <2

Ammonium mg/L <0,04 <0,1 <0,3 <0,6 <1,2 <2,4 >2,4
Nitrit mg/L <0,01 <0,05 <0,1 <£0,2 <04 <0,8 >0,8
Nitrat mg/L <1 <1,5 <2,5 <5 <10 <20 >20
Gesamtphosphat mg/L <0,05 <0,08 <0,15 <0,3 <0,6 <1,2 >1,2
AOX pg/L 0 <10 <25 <50 <100 <200 > 200

Konnte fiir einzelne Parameter keine Klassifizierung nach LAWA vorgenommen werden, so
erfolgte eine Einordnung in die 6kologischen Zustandsklassen nach dem Hessischen Ministerium fir
Umwelt, landlichen Raum und Verbraucherschutz (Graw & Borchardt 1999; Tab. 3.4 und 3.5), welche
sich sowohl an den Kriterien der LAWA (1998) als auch an den Vorgaben der Europaischen
Wasserrahmenrichtlinie orientiert (EU-WRRL 2000).

Tab. 3.4: Einstufung des okologischen Zustands nach der EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000,
Graw & Borchardt 1999).

Klasse  Okologischer Beschreibung
Zustand

Lebensgemeinschaften, Wasserqualitdt sowie Wasserhaushalt und Struktur (= Hydro-

1 sehr gut morphologie) des Gewassers weisen keine oder nur geringfligige Abweichungen von

einem Zustand auf, der ohne stérende menschliche Einfllisse zu erwarten ware.

Die Lebensgemeinschaften weisen auf geringe, vom Menschen verursachte Stérungen
2 gut . R P e .

hin, weichen aber nur geringfligig vom sehr guten Zustand ab (Qualitatsziel).
3 maRi Die Lebensgemeinschaften weisen auf signifikant starkere Stérungen hin und weichen

g maRig vom sehr guten Zustand ab.
- Die Lebensgemeinschaften weichen erheblich vom Zustand ohne menschliche

4 unbefriedigend .

Storungen ab.

Grol3e Teile der Lebensgemeinschaften, die bei sehr gutem Zustand vorhanden waéren,

schlecht fehlen

Wassertemperatur: Bei allen drei Beprobungen konnte ein leichter Anstieg der Wasser-
temperatur im Flussverlauf beobachtet werden. Am Zufluss Lauchert war sie zu jedem Zeitpunkt
geringer als in der Donau und der Schwarzach. Im Mai wurden die niedrigsten Wassertemperaturen
gemessen, im Juli die hochsten. Wahrend des gesamten Untersuchungszeitraums lag die Temperatur
unter 18 °C und entsprach damit der Zustandsklasse 1 (sehr gut).

pH-Wert: Die Donau ist aufgrund des hohen Kalkgesteinanteils (liberwiegend aus Weiljura-
Kalken (> 90 %) der Schwabischen Alb und aus dem Alpenraum) im Einzugsgebiet sehr gut gegen
starkere pH-Wert-Schwankungen gepuffert (Borchert 1983). Daher konnte an allen Standorten und
bei allen Messungen ein relativ konstanter pH-Wert zwischen 7,7 und 8,3 gemessen werden. Dies
entspricht dem Grenzbereich zwischen den Zustandsklassen 1 (sehr gut) und 2 (gut). Der niedrigste
Durchschnittswert wurde in der Schwarzach gemessen (7,8).

Leitfdhigkeit: Die gemessenen Werte der Leitfahigkeit aller Standorte lagen in einem Bereich
von 490 bis 680 uS/cm. In der Schwarzach wurde zu allen Zeitpunkten die héchste Leitfahigkeit
ermittelt (660 - 680 puS/cm). In Sigmaringen und in der Lauchert wurden hingegen die niedrigsten
Werte gemessen. Im Jahresverlauf war bei nahezu allen Standorten ein Anstieg der Messwerte zu
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verzeichnen. Dieser Anstieg des Salzgehaltes kdnnte sowohl auf die Einleitungen der Klaranlagen im
Donau-Einzugsgebiet als auch auf den Zufluss von elektrolytreichen (v.a. hydrogencarbonathaltigen)
Wassermassen von der Schwébischen Alb (Borchert 1983) zurtickzufiihren sein.

Tab. 3.5: Bewertungsstufen nach Graw & Borchardt (1999), die sich an der EU-WRRL (2000) orientieren.

Okologische Zustandsklasse

Wassertemperatur °C <18 18- 20 20-22 22-24 > 24
pH-Wert 6,5-8 6-6,4 55-6,9 5-54 <5
8,1-8,5 8,6-9 91-9,5 >9,5
Leitfahigkeit pS/cm <300 301 - 500 501 - 700 701 - 900 > 900
0,-Sattigung % 91-110 81-90 71-80 60 -70 <60
111-120 121-130 131-140 > 140
BSBs mg O,/L <1 1-3 3,1-5 51-10 >10
Ammonium mg/L <04 <0,3 <0,6 <1,2 >2,4
Nitrit mg/L <0,01 <0,1 <0,2 <0,4 >0,8
Nitrat mg/L <1 <2,5 <5 <10 > 20
Phosphat mg/L <0,05 <0,15 <0,3 <0,6 >1,2

BSBs = Biochemischer Sauerstoffbedarf nach 5 Tagen

Sauerstoffgehalt und Sauerstoffséittigung: An allen Standorten wurden im gesamten Untersu-
chungszeitraum gute bis sehr gute Sauerstoffgehalte mit mehr als 8 mg/L (9 bis 14 mg/L) gemessen.
Sie sind somit der Gewadssergiiteklasse | zuzuordnen. Die Sauerstoffsattigung betrug meist Gber
100% (max. 137 %). Im jahreszeitlichen Verlauf wurde ein deutlicher Anstieg der Sattigung
beobachtet, was auf eine sekundare Eutrophierung der Gewasser durch Pflanzenwachstum schlieRRen
lasst. Wahrend die meisten Standorte im Mai nach ihrer Sauerstoffsattigung noch in die Zustands-
klassen 1 oder 2 eingeordnet werden konnten (maximal 3), erfolgte im Juli und September meist die
Einordnung in Zustandsklasse 3 oder 4 (unbefriedigend).

BSBs: An allen Standorten betrug der BSBs (biochemischer Sauerstoffbedarf nach 5 Tagen)
zwischen 1 und 2 mg O,/L und entsprach somit der Zustandsklasse 2 (gut). In der Juli-Probe des
Standortes Sigmaringen befand sich eine fadige Alge, die die Messung des BSBs deutlich storte,
weshalb dieser Test hier nicht weiter berlicksichtigt wurde. Die Messung des BSBs im September
musste aus technischen Griinden abgebrochen werden.

Ammoniumgehalt: Der Ammoniumgehalt der untersuchten Wasserproben wies Uber den
gesamten Beprobungszeitraum eine Konzentration von unter 0,5 mg/L und der NH,"-N damit unter
0,39 mg/L. Lediglich fur die im Juli in Rottenacker entnommene Probe wurde eine Konzentration von
0,5 mg/L NH," gemessen. Da mit der verwendeten Methode keine Werte unterhalb einer Konzentra-
tion von 0,5 mg/L NH," (= 0,39 mg/L NH,"-N) ermittelt werden konnten, war keine Zuordnung gemaR
der Gewassergiteklassifikation nach LAWA (1998) moglich. Da aber alle gemessenen Werte unter
0,6 mg/L NH,"-N lagen, sind die Wasserproben im schlechtesten Fall der chemischen Gewdsser-
glteklasse Il - 11l (deutliche Belastung) zuzuordnen.

Nitrit: Die gemessenen Nitrit-Konzentrationen der Wasserproben der einzelnen Standorte sind
in Tab. 3.5 vergleichend dargestellt. Die Nitritkonzentrationen der untersuchten Wasserproben lagen
im Bereich von 0,02 - 0,08 mg/L NO,-N und erfillten somit die Zielvorgabe der LAWA zum Erreichen
der Guteklasse Il. An vier der sechs Standorte wurde sogar ein Nitrit-Gehalt gemessen, der auf eine
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sehr geringe Nitrit-Belastung (Guteklasse I-Il) hinwies. Lediglich die Wasserproben der Schwarzach
zeigten leicht erhohte Nitrit-Konzentrationen, die jedoch mit der Gliteklasse Il vereinbar sind.

Nitrat: Mit der angewandten Methodik konnten keine genaueren Werte unterhalb einer
Konzentration von 10 mg/L NO3™ (= 2,3 mg/L NO5-N) ermittelt werden, weshalb in einigen Fillen
keine eindeutige Zuordnung gemalR der Gewassergliteklassifikation nach LAWA (Tab.3.1) moglich
war. Ein Nitratgehalt der unterhalb einer Konzentration von 10 mg NOs /L liegt kann im schlechtesten
Fall der Guteklasse Il (méaRig belastet) zugeordnet werden.

Phosphat: Da der Gesamtphosphorgehalt sowohl den gelésten (PO,*) als auch den partikuléren
Phosphor eines Gewassers, d. h. die Summe aller Phosphorverbindungen im Wasser umfasst, kdnnen
Schwankungen u.a. auch durch unterschiedliche Schwebstoff-Gehalte in den Wasserproben bedingt
sein. Mit der angewandten Methodik konnten keine genaueren Werte unterhalb einer Konzentration
von 1 mg/L P,0s (= 0,3 mg/L PO,>-P) ermittelt werden. Daher war in den meisten Fillen keine
eindeutige Zuordnung gemaR der Gewassergiteklassifikation nach LAWA (Tab. 3.1) moglich. Gesamt-
phosphat-Gehalte, die unter einer Konzentration von 1 mg/L P,0Os lagen, konnen im schlechtesten
Fall der Guteklasse Il - lll (deutlich belastet) zugeordnet werden.

AOX: Als MaR fir die Summe von adsorbierbaren organisch gebundenen Halogenen im
Gewdsser wurde der AOX-Wert der an den einzelnen Probenstandorten im Juli und September
entnommenen Wasserproben bestimmt. Die hochste Belastung wies die Schwarzach mit AOX-
Werten von 17,5 pg/L im Juli und 15,3 pg/L im September auf. Bei allen Standorten auer Ehingen
konnte eine Abnahme der AOX-Werte im Jahresverlauf beobachtet werden. Die ermittelten AOX-
Werte lagen zwischen 6,4 und 17,5 pg/L. Somit sind samtliche Wasserproben der einzelnen Untersu-
chungsstandorte den Giliteklassen I-Il und Il zuzuordnen.

Die Gewasserglite der oberen Donau sowie der Zufllsse Lauchert und Schwarzach entsprach in
den meisten Parametern Giteklasse Il (maRig belastet) bzw. Zustandsklasse 2 (guter Zustand).
Entscheidend ist jedoch bei der Gesamtbewertung der Gewaésserglite, dass nicht der Mittelwert aus
den Guteklassen samtlicher Parameter gebildet wird, sondern ausschlaggebend sind die Parameter,
die schlechter als Bewertungsstufe 2 bzw. Il eingestuft werden, also auf bestimmte Belastungen
hinweisen. So wurden in den Donau-Standorten Rottenacker und Ehingen sowie am Zufluss
Schwarzach vereinzelt etwas hohere Belastungen mit den Pflanzenndhrstoffen Ammonium, Nitrat
und Phosphat gemessen. Diese Messwerte waren vermutlich gleichzeitig Folge und Ursprung einer
erhohten Eutrophierung des Gewassers an diesen Standorten.

Das Erreichen der Gewassergliteklasse Il nach LAWA bzw. die 6kologische Zustandsklasse 2 nach
der EU-Wasserrahmenrichtlinie ist das Qualitatsziel fiir die deutschen bzw. europaischen FlieR-
gewasser (EU-WRRL 2000, LAWA 1998). Die Zustandsklasse 2 beschreibt folgenden 6kologischen
Zustand eines Gewasser(abschnitt)s: Die Lebensgemeinschaften weisen auf geringe vom Menschen
verursachte Stérungen hin, weichen aber nur geringfligig vom sehr guten Zustand ab (Graw &
Borchardt 1999). Nach LAWA (1998) entspricht die Giiteklasse Il einer maRigen Belastung. Es liegen
maRige Verunreinigungen und eine gute Sauerstoffversorgung vor. Die entsprechenden Fliel3-
gewadsser weisen eine sehr groRe Artenvielfalt und Individuendichte von Algen, Schnecken, Klein-
krebsen und Insektenlarven auf. Wasserpflanzenbestiande kénnen groRere Flachen bedecken. Es
handelt sich um artenreiche Fischgewasser.

In Deutschland werden regelmaRig chemische und physikalische Parameter zur Gewasserunter-
suchung aufgenommen, um den Zustand der Gewasser zu kontrollieren. Dies ist wichtig, um
Belastungen moglichst frihzeitig zu erkennen und SchutzmalRnahmen ergreifen zu kénnen. Die
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Ergebnisse der Messprogramme werden in den Gewadssergiteberichten der Lander zusammen-
gefasst (LAWA 1998, LfU 2004). Die Bestimmung zahlreicher standardisierter Klassifikations-
parameter ist aufgrund geeigneter Messtechniken einfach und schnell durchzufiihren. Da viele der
Parameter seit langer Zeit und in groBem Umfang erhoben werden, eignen sie sich gut fir eine
vergleichende Bewertung verschiedener Gewadsser. Auch in der vorliegenden Studie diente die
Untersuchung verschiedener limnochemisch-physikalischer Messwerte einer ersten Einschatzung der
Gewadssergite. Jedoch handelt es sich bei der Messung solcher Parameter immer nur um Moment-
aufnahmen der Wasserqualitat, nicht aber um integrierende Aussagen liber die Zeit, wie sie etwa bei
der biologisch-6kologischen Untersuchung des Makrozoobenthos erfasst werden (Bohmer et al.
2004, Gunkel 1994). Plétzliche Anderungen aufgrund von natiirlichen oder anthropogenen Einfliissen
(Hochwasser, Starkregen, Mischwassereinleitungen, Regeniliberldufe, Stérungen im Klarbetrieb,
Umweltkatastrophen) kénnen dazu fihren, dass Extremwerte nicht erfasst oder Uberbewertet
werden. AulRerdem sind die standardisierten Bewertungskriterien und Methoden nach LAWA nicht
auf alle Gewasser gleichermaRen anwendbar, da es sich nicht bei jeder Stérgroe um einen
anthropogenen Einfluss handelt, sondern immer auch die natirlichen Gegebenheiten beachtet
werden missen (z.B. saurer pH in Moorgewaéssern, hohe Leitfahigkeit in Kalkbachen, natirlicher
Biomasseabbau in Flachlandgewassern durch Falllaub etc.; Braukmann 1987, Schonborn 1992,
Schworbel 1993). Auch kénnen durch die Feststellung der Gewdssergiiteklassen und Zustandsklassen
komplexere Phianomene, wie etwa das Fischsterben an der oberen Donau und anderen Flissen
(Burkhardt-Holm et al. 2005, Cook et al. 2003, de Lafontaine et al. 2002, Faller et al. 2003, Keiter et
al. 2006), nicht erklart werden. Deshalb sollten neben der chemischen Gewadassergiite auch
biologische und 6kotoxikologische Untersuchungen vorgenommen werden, um eine integrierende
Aussage des gesamten Belastungspotentials eines Gewadssers treffen zu kénnen (Chapman 2000,
Chapman & Hollert 2006, Hollert et al. 2002b). AuBerdem darf nicht nur die Wasserqualitat
untersucht werden, sondern es muss auch die Rolle der Sedimente als Senke, aber auch als
historische Quelle fiir Schadstoffe im aquatischen Okosystem beriicksichtigt werden (Burton 1995,
Chapman et al. 1992, Hill et al. 1993, Hollert et al. 2007). Denn die meisten toxischen organischen
Verbindungen und Schwermetalle sind wenig im Wasser gelost sondern werden partikuldr gebunden
und sedimentieren (Brack et al. 1999, Bro-Rasmussen 1996, Legler et al. 2002, RieR et al. 1997).

3.2.2 Belastung mit organischen Schadstoffen

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH): Die 16 US-EPA PAHs konnten in fast allen
Sedimentproben ermittelt werden (Tab. 3.6). Nur in Riedlingen lagen alle gemessenen Werte unter-
halb der Nachweisgrenze. Am Standort Rottenacker konnte aufgrund der geringen Probenmenge
keine PAH-Analyse durchgefiihrt werden. Da jedoch der TOC-Wert der Sedimente aus Rottenacker,
wie auch an den Standorten Opfingen und Schwarzach, sehr hoch war (9,9 %) und diese Probe in den
verschiedenen Biotests mit die starksten Effekte gezeigt hatte, kann man eine PAH-Kontamination
dieser Probe nicht ausschlieBen. Die Schwarzach wies mit einer Summenkonzentration der 16 EPA-
PAHs von 26,3 mg/kg Sediment mit Abstand den héchsten Messwert auf. Demnach muss unter
Bericksichtigung des ATV-Klassifizierungssystems (Regelwerk der Abwassertechnischen Vereinigung
e.V.; ATV 1997 zitiert aus Ahlf et al. 2002) die Schwarzach der Giiteklasse V und der Opfinger Stausee
mit einer PAH-Summenkonzentration von 5,3 mg/kg der Guteklasse Ill zugeordnet werden. Alle
Ubrigen Standorte an der Donau erreichen die Glteklassen | oder Il. Insbesondere die Schwarzach ist
ein vergleichsweise kleiner Zufluss der Donau mit geringer Breite und FlieRgeschwindigkeit. Dies
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beglinstigt die Sedimentation von Schadstoffen, wodurch vor allem persistente Verbindungen lange
Zeit fiir Organismen verfligbar sind. Die Ursachen fir die z.T. betrachtlichen PAH-Konzentrationen
sind bisher nicht identifiziert worden, sollten aber aufgrund des kleinen Einzugsgebietes verhaltnis-
maRig einfach ausfindig gemacht werden kdnnen. Als Verschmutzungsursache hierfir kdmen in
Frage: ein metallverarbeitender Betrieb sowie eine Tankstelle, die direkt neben der Schwarzach liegt.
PAHs werden jedoch auch von sehr unterschiedlichen diffusen Quellen, wie z.B. lber Luftstaube oder
als StraRenabrieb, in die Gewadsser eingetragen.

Tab. 3.6: Ubersicht iiber die Konzentrationen von 16 gemessenen US-EPA-PAHs in den Sedimenten der Donau
und zwei ihrer Zuflisse (mit * gekennzeichnet) in ug/kg (Keiter et al. 2007a).

g 5 c . 5 £

g £ 8 $ c § ? 3 2

¥ & 5 & & & 2 & B
Naphthalen <NWG <NWG 87 <NWG <NWG 22 <NWG <NWG <NWG
Acenaphthylen 43 23 98 <NWG 27 88 n.b. n.b. n.b.
Acenaphthen <NWG <NWG 530 <NWG <NWG <NWG <NWG <NWG <NWG
Fluoren <NWG <NWG 640 <NWG <NWG 37 <NWG <NWG <NWG
Phenathren 150 48 4600 <NWG 190 380 110 110 <NWG
Anthracen 70 31 1000 <NWG 72 190 25 20 13
Fluoranthen 380 140 4800 <NWG 400 950 250 170 50
Pyren 270 100 3400 <NWG 300 710 160 110 <NWG
Benzo[a]anthracen 180 64 2200 <NWG 180 430 98 68 <NWG
Chrysen 180 67 1900 <NWG 180 440 140 120 26
Benzo[b,jlfluoranthen 150 77 1600 <NWG 150 550 170 120 33
Benzo[k]fluoranthen 97 40 900 <NWG 92 240 64 39 11
Benzo[a]pyren 190 73 1700 <NWG 190 490 150 80 34
Dibenzo[a,h]anthracen 160 73 490 <NWG 150 390 21 35 <NWG
Benzo[ghi]perylen 43 <NWG 970 <NWG 37 99 110 100 35
Indenol[1,2,3-cd]pyren 120 53 1400  <NWG 110 280 110 47 21
Z 16 EPA-PAHs 2033 789 26315 - 2078 5296 1408 1019 247

Giteklasse ** Il | Vv | ] n Il Il |

** Guteklassen der Sedimente nach dem ATV-Klassifikationssystem fir PAH-Konzentrationen (ARGE-Elbe, Ahlf et al. 2002). Das Qualitats-
ziel fir Sedimente aus dem Hamburger Hafen ist die Giiteklasse Il. NWG = Nachweisgrenze < 0,02 mg/kg; n.b. = nicht bestimmbar

Polychlorierte Biphenyle: In dieser Studie wurde der Gehalt von drei verschiedenen PCBs im
Sediment bestimmt, wobei in allen Proben stets PCB 77 die hochste Konzentration aufwies, gefolgt
von PCB 126 und PBC 169 (Tab. 3.7). Fir die Summe aller drei PCBs wurden die gréRten Mengen in
den Proben aus der Schwarzach, Rottenacker und Ehingen gemessen. Insgesamt sind jedoch die PCB-
Konzentrationen vergleichsweise gering, weshalb alle Proben nach dem ATV-Klassifikationssystem
der Giteklasse | zugeordnet werden kénnen.

Dioxine und Furane (PCDD/Fs): Die Ergebnisse der chemischen Analyse zur Bestimmung der
Konzentrationen von Dioxinen und Furanen sind in der Tabelle 3.7 zusammengefasst. Zur
standardisierten Quantifizierung der Dioxine und Furane wurden die TCDD-Aquivalente (TEQs) der
WHO (World Health Organisation; Safe 1994, van den Berg et al. 1998) berechnet. Dabei werden die
Konzentrationen mit den TEFs (TCCD-Aquivalenzfaktoren, relative Wirksamkeit in Bezug auf 2,3,7,8-

Tetrachlordibenzo-p-Dioxin) multipliziert und aufsummiert. Bei dieser Kalkulation ergeben sich die
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héchsten Belastungen fiir die Standorte Opfingen und Schwarzach (46,8 und 36,1 ng/kg), eine
mittlere Belastung fur die Standorte Rottenacker und Ehingen (27,7 und 22,5 ng/kg) und die
geringste Belastung fiir Sigmaringen und den Zufluss Lauchert (16,1 und 13,2 ng/kg). Auch hier sind
Ursachen und Quellen fiir die gemessenen Konzentrationen nicht bekannt.

Tab. 3.7: Ubersicht tber die Konzentrationen (ng/kg) verschiedener prioritérer
organischer Schadstoffe (PCBs und PCDD/Fs) in den Sedimenten verschiedener
Donaustandorte und zwei ihrer Zufliisse (mit * gekennzeichnet; Keiter et al. 2007a).

f= * -

AT

[ - » = w :0
2,3,7,8-TCDF 17,9 6,6 413 29,9 23,1 54,9
1,2,3,7,8-PeCDF 6,5 2,4 10,2 10,9 6,4 7,2
2,3,4,7,8-PeCDF 9,7 5,2 17,4 21,8 16,7 36,9
1,2,3,4,7,8-HxCDF 14,5 8,5 35,8 18,5 19,1 42,1
1,2,3,6,7,8-HxCDF 5,4 33 18,1 8 5,4 14,2
2,3,4,6,7,8-HxCDF 4,7 3,4 15 7 6,14 14,3
1,2,3,7,8,9-HxCDF 17 03 1 01 0,5 0,8
1,2,3,4,6,7,8-HpCDF 57,5 351 1284 717 502 1392
1,2,3,4,7,8,9-HpCDF 4,7 1,9 12,9 4,9 45 13,2
OCDF 2656 999 2399 1687 1338 3964
I Furane 3882 1666 520 341,5 2656 7193
2,3,7,8-TCDD 2,4 2 59 7 6,7 6,9
1,2,3,7,8-PeCDD 2,3 1,2 4,7 18 11 3,6
1,2,3,4,7,8-HxCDD 3,1 2,7 8,7 2,5 1,9 9,1
1,2,3,6,7,8-HxCDD 8,6 6,5 20,1 10,9 73 24,8
1,2,3,7,8,9-HxCDD 8,2 6,9 17,9 7,2 5,8 17,5
1,2,3,4,6,7,8-HpCDD 1386 1493 6454 2348 1789 6858
ocbD 8759 9341 41048 13803 9079 38414
% Dioxine 1039,1 11027 4807,5 16445 11095  4589,1
PCB 77 30,1 186 1671 1199 628 51,9
PCB 126 5,6 4 64,2 34,6 26,3 15,5
PCB 169 1 0,6 11,6 5,5 33 3
% PCBs 37,7 196 242,9 160 92,4 70,4
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In den Sedimenten sind insbesondere die z.T. sehr hohen PAH-Konzentrationen vor allem in der
Probe aus der Schwarzach und dem Opfinger Stausee zu bemerken, wodurch ein Zusammenhang
zwischen chemischer Belastung und dem Fischriickgang in der oberen Donau nicht eindeutig
auszuschlieBen ist (Keiter et al. 2007a). Beriicksichtigt man bei der Berechnung der TEQs die
Konzentrationen der drei PCBs, so erhdhen sich die TEQ-Werte z.T. noch deutlich (Abb. 3.3), wobei
die Schwarzach mit 8,1ng/kg die groRte
Steigerung zu verzeichnen hatte. Im Abschnitt 3.6 601 Furane

. . . [ Dioxi
wurde der Anteil der chemisch analysierten PCDDs 5| P'CO;':e

N
<)

und PCDFs sowie der PCBs und PAHs an der .
gesamten, sehr hohen Dioxin-dhnlichen Wirksam-
keit in drei unterschiedlichen In vitro-Biotest-

TEQs [ng/kg]
w
o

verfahren bilanziert. Auch wurde in der Beurtei-
lung der Ergebnisse aus anderen Biotestverfahren

10 1
die Konzentrationen der prioritdren, persistenten %

Schadstoffe einbezogen, da PAHs, PCBs und 0
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nese, Hepatoxizitdit, Immunosuppresion, endo-
krine Dysfunktion, teratogene Effekte, Thymus-  Abb. 3.3: Konzentrationen von analysierten PCBs
und PCDD/Fs in Sedimenten aus der oberen

] ) ] ] ] Donau, dargestellt als TCDD-Aquivalente (Chem-
der Thyroidfunktion insbesondere in Fischen  t1gq)

atrophie sowie Stérungen in der Reproduktion und

verursachen.

3.2.3 Kohlenstoffgehalt der Sedimentproben

In Tabelle 3.7 ist der Kohlenstoffgehalt der verschiedenen Sedimentproben aus der Donau
aufgelistet. Da ein Grofteil der organischen Schadstoffe bevorzugt an organisches Material
adsorbiert, kann der Anteil des organische Kohlenstoffs (TOC) das Schadstoffpotential unpolarer
Substanzen stark beeinflussen (Kammann et al. 2000). Die héchsten TOC-Gehalte konnten fiir die
Standorte Schwarzach, Rottenacker und Opfingen ermittelt werden (7,2, 9,9 und 5,5 %). Fir alle
bayrischen Standorte sowie Ehingen und dem Zufluss Lauchert wurden mittlere TOC-Werte
gemessen. In den Proben von Riedlingen und Sigmaringen betrug der organische Kohlenstoffanteil in
den Sedimenten 0,8 und 1 %. Aus den analysierten Konzentrationen der verschiedenen organischen
Verbindungen und dem TOC wurde der Anteil des organischen Kohlenstoffs von nicht-analysierten,
chemischen Verbindungen berechnet (Tab. 3.8). Dabei ist deutlich zu erkennen, dass der Anteil der
unbekannten organischen Kohlenstoffverbindungen in allen Proben (ber 99 % ausmacht.
Untersuchungen haben jedoch gezeigt, dass ein bestimmter Anteil des organischen Kohlenstoffs sich
aus Kerogen, RuBpartikeln und Huminsauren zusammensetzt, wobei dieser sehr stark schwanken
kann (5 - 85 %) und von geologischen, biologischen, aber auch anthropogenen Einflissen abhangig ist
(Calace et al. 2006, Gustafsson & Gschwend 1998, Middleburg et al. 1999, Song et al. 2002).
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Tab. 3.8: Anteil des organischen Kohlenstoffs (TOC) in Sedimenten aus der Donau und der prozentuale
Anteil der gemessenen organischen Verbindungen am TOC.

c .
.go £ -::E f‘:,s’ c S -§ g .é
2 3 g 13 s & B E 3
TOC [%] 1,00 1,80 7,20 9,90 3,70 5,50 290 2,90 2,20
TOC [g/kg] 10,00 18,00 72,00 99,00 37,00 55,00 29,00 29,00 22,00
PCDD [ug/kg] 1,04 1,10 4,81 1,64 1,11 4,59 - - -
%-Anteilam TOC ~ 1,0x10% 6,1x10% 6,7x10%® 1,7x10% 3,0x10% 83x10% - - -
PCDF [ug/kg] 0,39 0,17 0,52 0,34 0,27 0,72 - = -
%-Anteilam TOC ~ 3,9x10%® 92x10Y 7,2x10” 3,4x10” 7,2x10” 13x10% - - -
PCB [ug/kg] 0,04 0,02 0,24 0,16 0,09 0,07 - - -
%-Anteilam TOC ~ 3,7x10%” 1,3x10% 3,4x10” 1,6x10” 25x10” 1,3x107 - - -
EPA PAH [pg/kg] 2033 789 26315 - 2078 5296 1408 1019 247
%-Anteilam TOC 0,020 0,004 0,037 - 0,006 0,01 0,005 0,004 0,001

3.2.4 Schwermetallbelastung der Sedimente

Die Schwermetallanalyse ergab die hochsten Konzentrationen fir die Sedimentproben aus
Rottenacker und Jochenstein (Tab. 3.9). Im Vergleich zu den Schwermetallanalysen aus den Jahren
1992 (LfU 2004) und 2002 (Keiter 2003) ist der Gehalt aller gemessenen Schwermetalle in den
Sedimenten jedoch deutlich zuriickgegangen (Abb. 3.4), wodurch alle Standorte an der Donau den
Guteklassen | oder I-Il zugeordnet werden kdnnen. Lediglich in Rottenacker wurde ein erhdhter Zink-
Gehalt ermittelt, wodurch dieser Standort als kritisch belastet (lI-11l) betrachtet werden muss. In allen
Proben lagen die Cadmium-Konzentrationen unterhalb der Nachweisgrenze von 0,6 mg/kg, was nach
LAWA (1998) noch mit der Guteklasse I-Il zu vereinbaren ist. Es muss jedoch beriicksichtigt werden,
dass bei den Untersuchungen der LfU Baden-Wirttemberg aus dem Jahr 1992 Sedimente mit einer
KorngrofRe < 0,2 um verwendet wurden, um den Schwermetallgehalt zu ermitteln. In der vorliegen-
den Arbeit und in der Studie aus dem Jahr 2002 wurden Sedimente mit einer KorngréRe < 2 mm
verwendet, so dass bei diesen Sedimentproben von einer geringeren spezifischen Oberflache
ausgegangen werden muss, an die Schwermetalle adsorbieren konnen. Die verschiedenen Schwer-
metalle konnen jedoch schon in subletalen Konzentrationen negative Effekte, z.B. in Fischen, hervor-
rufen. So konnte beispielsweise flr Zink ein Einfluss auf die Reproduktionsleistung von unter-
schiedlichen Fischarten bei Konzentrationen zwischen 0,1 - 20 mg/L nachgewiesen werden (Kdck
1996). Auch eine Verminderung der Wachstumsraten konnte in einer Studie von Christensen (1975)
bei Larven von Salvelinus fontinalis nach einer Belastung mit 132 pg/L Gber 26 Tage beobachtet
werden (Kock 1996). In einem &ahnlichen Projekt von Hansen et al. (2004) wurde ebenfalls eine
Wachstumsverminderung in Regenbogenforellen festgestellt, die Uber mehrere Wochen mit
Oligochaten (Lumbriculus variegatus) gefiittert wurden, welche zuvor in mit Schwermetallen
versetzten Sedimenten gehalten worden waren.
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Tab. 3.9: Ubersicht iiber die Schwermetallkonzentrationen in Sedimentproben von der Donau aus dem Jahr
2004 in mg/kg Sediment. Die farbliche Markierung gibt die unterschiedlichen Guteklassen nach LAWA

wieder (vgl. Tab. 1.2).

KorngroRe

Sigmaringen
Lauchert

Blei

Cadmium

Chrom
Kupfer
Nickel
Zink

<2mm
<2mm
<2mm
<2mm
<2mm

<2mm

<NWG
19,6

18,1
14,1

Konzentration [mg/kg]

Konzentration [mg/kg]
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400 -
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I
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I

Ingolstadt
Bad Abbach
Jochenstein

Rottenacker
Ehingen
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29,3 9,5 20,7 16,5 14,0 16,4
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37,3 13,5 27,6 26,0 22,0 30,8

34,3 9,6 24,9 37,3 26,7 36,4

27,0 5,8 15,9 14,7 15,6 34,2
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Abb. 3.4: Schwermetallgehalt von Chrom Kupfer,
Nickel, Blei und Zink in mg/kg Sediment an
unterschiedlichen Standorten der Donau, im
Vergleich zwischen 1992, 2002 und 2004 (Keiter
2003, LfU 2004). Fir Ehingen lagen keine
Referenzdaten aus dem Jahr 1992 vor, weshalb
die Daten des Standortes Gammerschwang als
Referenzstandort herangezogen wurden. Gam-
merschwang liegt etwas weiter flussabwarts
zwischen Ehingen und Opfingen. Der Donau-
zufluss Lauchert wurde im Jahr 2002 nicht auf
Schwermetalle untersucht.
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3.3

Bakterientoxizitat mit Arthrobacter globiformis

Zusammenfassung: Die Bakterientoxizitdit wurde in dieser Studie als Hemmung der
Dehydrogenaseaktivitdt gemessen. Dieses Enzym spielt in vielen Stoffwechselprozessen,
z.B. der Atmungskette, eine entscheidende Rolle. Als Testorganismus wurde das aerobe,
chemoheterotrophe Bodenbakterium Arthrobacter globiformis verwendet, das die
dominierende Bakterienart in Béden darstellt.

Im Test mit nativen Sedimenten wiesen die beiden Probennahmestellen Schwarzach und
Opfingen den héchsten bakterientoxischen Effekt auf (54 und 27 mg/ml). Eine geringere
toxische Wirkung ging von den bayrischen Standorten (Ingolstadt 157 mg/ml; Bad Abbach
178 mg/ml; Jochenstein 170 mg/ml) und den Proben aus Sigmaringen (260 mg/ml) aus.
Einen mittleren toxischen Effekt zeigten die Proben aus der Lauchert (87,5 mg/ml),
Riedlingen (74 mg/ml) und Ehingen (121,5 mg/ml). Es bleibt dennoch zu beriicksichtigen,
dass durch Quenching-Effekte der nativen Sedimente eventuell eine zu hohe Toxizitat
ermittelt wurde als tatsachlich vorhanden ist.

Die hochste Bakterientoxizitat wiesen die Sedimentextrakte aus Ehingen (50 mg/ml), der
Schwarzach (128 mg/ml), Opfingen (140 mg/ml), Ingolstadt (165 mg/ml) und Bad Abbach
(198 mg/ml) auf. Keine Toxizitdt ging hingegen von den Proben aus Sigmaringen, der
Lauchert, Riedlingen und Jochenstein aus. Eine Korrelation der Ergebnisse zwischen den
beiden Expositionspfaden (natives Sediment, Extrakt) konnte nicht festgestellt werden.
Aufgrund der Ergebnisse muss von einer erhohten bakterientoxischen Belastung der
Donausedimente ausgegangen werden, wobei die beiden Proben aus der Schwarzach
und dem Opfinger Stausee in beiden Testvarianten die héchsten Messwerte erreichten.
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Im Bakterienkontakttest mit Arthrobacter globiformis wird der Umsatz des Farbstoffs Resazurin
in das rosafarbene Resorufin durch mikrobielle Dehydrogenasen gemessen, die nur in vitalen
Bakterien vorkommen. Je geringer der Farbumschlag, desto hdher ist die Bakterientoxizitdt. Der
Bakterienkontaktest wurde in dieser Studie mit nativen und extrahierten Sedimentproben
durchgefihrt.

3.3.1 Bakterienkontakttest mit nativen Sedimenten

Alle getesteten nativen Donauproben wiesen im unverdiinnten Sediment eine 80 - 100 %-ige
Hemmung der Bakterienaktivitat auf. In Abbildung 3.5 sind exemplarisch die Dosis-Wirkungskurven
von drei Donaustandorten dargestellt. Selbst in der hochsten Verdiinnung des Sediments mit Quarz-
mehl (1:32 entspricht einer Konzentration 10,4 mg/ml) wurde in nur wenigen Proben eine Hemmung
unter 50 % erreicht. Aus diesem Grund wurde fiir alle Proben vorwiegend der EC,s-Wert anstelle des
ECso-Werts bestimmt (Abb. 3.6). Die Sedimentprobe aus Rottenacker wurde nur bis zu einer
Verdiinnung von 1:16 (entspricht 21 mg/ml) mit Quarzmehl verdinnt, wies aber bis zu dieser
Verdiinnungsstufe immer noch eine 100 %-ige Hemmung auf, weshalb von einem EC;s deutlich
unterhalb von 21 mg/ml ausgegangen werden muss. Ebenfalls eine sehr hohe Bakterientoxizitit
wiesen die beiden Standorte Schwarzach und Opfingen auf (54 und 27 mg/ml). Eine vergleichsweise
geringe toxische Wirkung ging von den bayrischen Standorten (Ingolstadt 157 mg/ml; Bad Abbach
178 mg/ml; Jochenstein 170 mg/ml) und der Probe aus Sigmaringen (260 mg/ml) aus. Einen
mittleren toxischen Effekt zeigten die Proben aus der Lauchert (87,5 mg/ml), Riedlingen (74 mg/ml)
und Ehingen (121,5 mg/ml).

Messung 1: EC_; = 98 mg/ml; EC,, = 10,5 mg/ml Messung 1: EC,; = 36 mg/ml; EC,; = 10 mg/ml
Messung 2: EC,; = 50 mg/ml; EC,, = (n.b.) Messung 2: EC,; = 18 mg/ml; EC,; = (n.b.)
100 ~ 100 +
Riedlingen - Nativ /, Opfingen - Nativ %/,/ >
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c c
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Ingolstadt - Nativ Abb. 3.5: Dosis-Wirkungskurven von drei
80 A )L, - ausgewadhlten Donaustandorten. Gemessen wurde
I

die Hemmung der Dehydrogenaseakitivitit des
Bakteriums Arthrobacter globiformis als Umsatz
des Farbstoffs Resazurin (595 nm) in das
rosafarbene Resorufin (620 nm) in Abhdngigkeit
der eingesetzten Konzentration. Dargestellt sind
der Mittelwert und die Standardabweichung aus
4 Replika in zwei unabhangigen Messungen.
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Abb. 3.6: Bakterientoxizitat der Donauproben mit Arthrobacter globiformis, dargestellt
als EC;5s (n = 2). Die EC;s-Werte sind als mg natives Sediment pro ml Medium
angegeben. Fir den Standort Rottenacker konnte kein EC;5 bestimmt werden, da die
Probe bis zur niedrigsten Konzentration eine 100 %-ige Hemmung aufwies.

3.3.2 Bakterienkontakttest mit Sedimentextrakten

In Abbildung 3.7 ist exemplarisch der Dosis-Wirkungsverlauf von drei getesteten Probenstand-

orten dargestellt. Im Bakterienkontakttest mit Extrakten konnte nicht fir alle Proben der ECso-Wert

bestimmt werden, was jedoch nicht auf zu hohe Hemmwerte in niedrigen Konzentrationen zuriick-

zufiihren ist, wie beim Test mit nativen Sedimentproben, sondern auf eine zu niedrige bzw. keine
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Abb. 3.7: Dosis-Wirkungskurven von drei
ausgewdhlten Donaustandorten im Bakterien-
kontakttest mit Sedimentextrakten. Gemessen
wurde die Hemmung der Dehydrogenaseakitivitat
des Bakteriums Arthrobacter globiformis als Umsatz
des Farbstoffs Resazurin (595 nm) in das rosa-
farbene Resorufin (620 nm) in Abhangigkeit der
eingesetzten Konzentration. Dargestellt sind der
Mittelwert und die Standardabweichung aus 4
Replika in zwei unabhéngigen Messungen.

NK = Negativkontrolle, PK = Positivkontrolle
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Hemmung in den getesteten Konzentrationen. Aufgrund dessen wurde der EC,s-Wert fiir alle Proben
ermittelt. Den hochsten bakterientoxischen Effekt wiesen demnach die Sedimentextrakte aus
Ehingen (50 mg/ml), der Schwarzach (128 mg/ml), Opfingen (140 mg/ml), Ingolstadt (165 mg/ml) und
Bad Abbach (198 mg/ml) auf. Keine Toxizitdt ging hingegen von den Proben aus Sigmaringen, der

Lauchert, Riedlingen und Jochenstein aus (Abb. 3.8). ]
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Abb. 3.8: Bakterientoxizitat der Sedimentextrakte mit Arthrobacter globiformis, dargestellt als EC,s
(n = 2). Die EC,5-Werte sind als mg Sedimentaquivalent pro ml DMSO angegeben. Fiir die Standorte
Sigmaringen, Lauchert, Riedlingen und Jochenstein konnten keine EC,5 bestimmt werden. Mit *
markierte Balken markieren Proben ohne bakterientoxische Wirkung (EC,5s > 400 mg/ml).

3.3.3 Vergleich der beiden Expositionspfade

Aufgrund der unterschiedlichen aufgenommen EC-Werte (EC;s bei nativen und EC,s bei
extrahierten Proben) ist ein direkter Vergleich der beiden Expositionspfade nicht moglich, deshalb
wurde eine Rangkorrelationsanalyse nach Spearman durchgefiihrt. Dabei konnte nur eine geringe
Ubereinstimmung der Bakterientoxizitit zwischen nativen und extrahierten Proben festgestellt
werden. Bemerkenswert sind die hohen Hemmwerte in den unverdiinnten, nativen Sedimenten, die
darauf hinweisen, dass ein erhebliches bakterientoxisches Potential in der Donau vorliegt. Ein
Problem bei der Fluoreszenzmessung der bakteriellen Aktivitdit mit Resazurin stellen jedoch
unbekannte Komponenten in nativen Sedimenten dar, die Resazurin chemisch zu Resorufin
reduzieren (Li & Ahlf 1997). Ahlf (2007) forderte daher, einen Kontrollansatz der nativen Sedimente
ohne Bakterien, um solche unerwiinschten Nebeneffekte ausschlieBen zu konnen. In der
vorliegenden Studie wurden daher alle Sedimentproben in einem eigenen Ansatz ohne Bakterien
getestet. Dabei wurde keine Reduktion von Resazurin durch Sedimentinhaltsstoffe nachgewiesen
(Daten nicht dargestellt). Ein weiterer Effekt der im Test mit nativen Sedimenten auftreten kann, ist
das sogenannte Quenching, dabei wird das Fluoreszenzsignal durch Sedimentpartikel reduziert,
wodurch letztlich eine héhere Hemmung angezeigt wird. Heise und AhIf (2005) schlagen deshalb
einen Kalibrierungsschritt vor, bei dem fiir jede verwendete Sedimentkonzentration verschiedene
Resazurinmengen getestet werden, um so dem Quenching-Effekt Rechnung zu tragen und falsch
positive Resultate auszuschlieRen. In dieser Studie konnte aufgrund der limitierten Probenmenge
diese Kalibrierung nicht durchgefiihrt werden, weshalb eine Beeintrachtigung des Testsystems durch
Quenching nicht ausgeschlossen werden kann.
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Ein Grund fir die Aktivierung des Bakterienwachstums in einigen Tests mit Sedimentextrakten
kann ein erhohtes Nahrungsangebot sein (Burton 1991). Nahrstoffe stimulieren das Wachstum der
Bakterien und flhren somit zu einer Erhéhung der Dehydrogenaseaktivitat (Keiter et al. 2006). Ein
anderer Grund kdnnte aber auch eine Membranschadigung bei den Bakterien sein, die zum Austritt
der Dehydrogenasen aus den Zellen fiihrt und so in einem héheren Messwert resultiert. Neben einer
Zerstorung der bakteriellen Zellwdnde kommt schlieBlich auch eine Hormesis in Betracht. Sie liegt
vor, wenn eine Storung des Stoffwechsels durch Schadstoffe eine UbermaRige Kompensations-
reaktion der Organismen und somit eine gesteigerte Aktivitdit bewirkt (Chapman 2002). Eine
besonders verstarkte Enzymaktivitat im Energiestoffwechsel lasst sich anhand der Dehydrogenasen
nachweisen (Thomson et al. 1986). Burton (1991) schlagt vor, auch diese Effekte als mdgliche
Storung zu interpretieren (Gratzer & Ahlf 1999, Li & Ahlf 1997, Neumann-Hensel & Melby 2006).

Nach diesen Gesichtspunkten kdnnen die verschiedenen Donauproben — insbesondere die
Standorte Ehingen und Opfingen sowie der Zufluss Schwarzach — als bakterientoxisch bewertet
werden, wobei im Test mit den nativen Sedimenten ein Quenching nicht ausgeschlossen werden
kann, und man daher bei einzelnen Proben von einer geringeren bakterientoxischen Wirkung
ausgehen kann. Dessen ungeachtet gelten Bakterien als eine kritische Komponente beim Abbau von
organischen Stoffen, und die Messung ihrer Reaktion wird als erster Hinweis auf Belastungen eines
Okosystems empfohlen. Auch wenn Bakterien nicht iiber die gleiche Komplexitit verfiigen wie
eukaryotische Zellen, so verfligen sie doch liber eine zumindest teilweise dhnliche enzymatische
Ausstattung (AhIf 1995, LiR & Ahlf 1997, Rénnpagel et al. 1995). So konnte auch die Ubertragbarkeit
der Ergebnisse aus einem anderen Bakterientest auf den Daphnientest und Fischtest bestatigt
werden (Ahlf 1995).

75



Weight-of-Evidence-Studie

3.4 Cytotoxizitdt im Neutralrottest mit der Zelllinie RTL-W1

Zusammenfassung: Im Neutralrottest mit der Zelllinie RTL-W1 wurde die Cytotoxizitat
der acetonischen Sedimentextrakte und einer Multilayer-Fraktion gepruft. Dabei konnte
insbesondere fur den Standort Rottenacker (4,8 mg SEQ/mI) ein sehr hohes, sowie fir
die Proben aus der Schwarzach und aus Ehingen und Opfingen (je 20 mg SEQ/mI) ein
hohes cytotoxisches Belastungspotential beobachtet werden. Eine sehr niedrige
cytotoxische Wirkung ging hingegen von den Proben aus der Lauchert und Riedlingen aus
(180 und 195 mg SEQ/mI). Die bayrischen Standorte sowie der Standort Sigmaringen
wiesen eine mittlere bis hohe Cytotoxizitat auf. Keine toxischen Effekte gingen von den
Multilayer-Fraktionen aller getesteten Proben aus.

Im Vergleich mit anderen Flussgebieten erwiesen sich die Sedimente aus der Donau
dhnlich toxisch wie aus dem Rhein und signifikant toxischer als solche aus dem Neckar.
Auch im direkten Vergleich mit den Donauproben aus dem Jahr 2002 hatte sich an der
hohen cytotoxischen Belastungssituation nur wenig verandert.

Eine Korrelationsanalyse der Resultate aus der PAH-Analyse und dem Neutralrottest wies
auf einen direkten Zusammenhang zwischen chemischer Belastung und erhoéhter
Cytotoxizitat hin, wobei eine sehr hohe Ubereinstimmung zwischen den Konzentrationen
des 4-Ring-PAHs Benzo[alanthracen und dem 3-Ring-PAH Phenanthren ermittelt werden
konnte. Diese beiden Substanzen hatten sich bereits in anderen Studien als cytotoxisch
gegenlber Fischzelllinien erwiesen.

Beriicksichtigt man nun die in anderen Studien festgestellte Korrelation zwischen
In vitro-Cytotoxizitdt und In vivo-Fischtoxizitdt sowie die hohen PAH-Konzentrationen,
kann ein Zusammenhang zwischen dem Fischriickgang und einer PAH-Kontamination
nicht eindeutig ausgeschlossen werden.
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3.4.1 Cytotoxizitdt der Sedimentextrakte und der Multilayer-Fraktion

Die Sedimentextrakte der zehn Donaustandorte und die Prozesskontrolle wurden mit der
Zelllinie RTL-W1 und dem Endpunkt Neutralrotretention (NR) auf ihr cytotoxisches Potential hin
untersucht. Die Cytotoxizitdt wurde photometrisch Uber die Absorption von 540 nm gegen eine
Referenzwellenlange von 690 nm bestimmt und alle Proben in drei unabhdngigen Replikaten
gemessen. Aus den Dosis-Wirkungs-Beziehungen der Probenextrakte konnten NRsg-Werte von 4,8 bis
182,7 mg SEQ/ml (mg Sedimentiquivalent/ml Medium) graphisch ermittelt werden. In Abbildung 3.9
sind die NRsp-Mittelwerte mit den Standardabweichungen dargestellt. Fiir die Extrakte der Standorte
Riedlingen und Lauchert konnte nur ein geringes cytotoxisches Potential nachgewiesen werden bzw.
cytotoxische Effekte traten erst Uiber der eingesetzten Hochstkonzentration von 200 mg SEQ/mI auf.
Mit Ausnahme der Probe aus der Lauchert erwiesen sich alle librigen Proben im Vergleich zur Probe
aus Riedlingen als statistisch signifikant unterschiedlich (t-Test; p < 0,05). Die hochste Cytotoxizitat
konnte fiir den Standort Rottenacker (4,8 mg SEQ/ml; Abb. 3.9) gemessen werden.
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Abb. 3.9: Cytotoxizitdt der Donauproben mit der Zelllinie RTL-W1, dargestellt als NRs; mit dem
Endpunkt Neutralrot (n = 3). Die NRsg-Werte sind als mg Sedimentdquivalent (SEQ) pro ml
Medium angegeben. Mit Ausnahme der Lauchert-Probe unterschieden sich alle Proben
signifikant (*) von der Riedlingen-Probe (t-Test mit p < 0,05). Datengrundlage: Grund et al. (2007).

Die untersuchten Multilayer-Fraktionen tbten keine zelltoxischen Effekte auf die RTL-W1-Zellen
aus. Eine Bestimmung des NRsp-Wertes war daher bei keiner Probe maoglich. Lediglich die Proben von
Schwarzach und Rottenacker zeigten eine deutliche Zunahme der Cytotoxizitdt in der hochsten
Konzentration (Daten detailiert in Grund (2005) dargestellt).

3.4.2 Vergleich der Cytotoxizitdt zwischen Donau, Rhein und Neckar

Die in dieser Studie getesteten Sedimentextrakte wiesen zum groRten Teil ein hohes toxisches
Potential auf. Die Ergebnisse aus dieser Donaustudie wurde mit Rhein- (Kosmehl et al. 2004) und
Neckarproben (Hollert et al. 2000) sowie mit Donauproben der Vorstudie aus dem Jahr 2002 (Keiter
et al. 2006) verglichen, um die gewonnen Resultate besser einordnen zu kénnen. Dabei zeigte sich,
dass die Donau im Vergleich mit dem Jahr 2002 ein geringfligig niedrigeres cytotoxisches Potential
aufwies; dies ist jedoch wahrscheinlich auf eine veranderte Beprobungsstrategie zuriickzufiihren. Im
Jahr 2004 wurde auf die Entnahme von Schwebstoffen (Keiter et al. 2006) verzichtet und stattdessen
zwei Zuflliisse und drei Standorte der Donau in Bayern in die Beprobung miteinbezogen. AulRerdem
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konnte gezeigt werden, dass die Donau Uber ein deutlich hdheres toxisches Potential verfiigt als
Proben aus dem Neckar und eine dhnlich hohe cytotoxische Belastung aufwies wie der Rhein (Abb.
3.10). Der Rhein wird industriell stark genutzt und auch heute noch durch diverse Unfille zeitweise
stark belastet, auch wenn sich insgesamt die Wasserqualitat in den letzten zehn Jahren erheblich
verbessert hat (Ulrich et al. 2002). In Analogie zu den Befunden der vorliegenden Arbeit zeigte sich,
dass auch in Rheinsedimenten, die als Schwebstoffsenke und -quelle dienen, ein relativ hohes
toxisches Potential vorliegt (Kosmehl et al. 2004, Ulrich et al 2002). Die Donau wird deutlich weniger
stark industriell genutzt und galt in der Vergangenheit als wenig belastet (Hertel et al. 2001). Jedoch
kann aufgrund der vergleichbaren Resultate im Cytotoxizitatstest zwischen Rhein und Donau von

einer dhnlich hohen Belastung dieser beiden Fliisse ausgegangen werden.
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Abb. 3.10: Vergleich zwischen den NRsg-Werten von Rhein- (Kosmehl et al. 2004), Neckar- (Hollert
et al. 2000) und Donauextrakten aus den Jahren 2002 (Keiter et al. 2006) und 2004 (Grund et al.
2007). Die mit einem Stern gekennzeichneten Neckarproben sind signifikant unterschiedlich
gegeniber der Donau 2004 (einfaktorielle nichtparametrische Varianzanalyse mit anschlieBendem
Dunn’s Test; p < 0,05). Die anderen Proben von Rhein und Neckar zeigten keinen signifikanten
Unterschied zur Donau 2004.

3.4.3 Vergleich Cytotoxizitdt und PAH-Kontamination

Akute Cytotoxizitat gilt als ein wichtiger Biomarker zur Risikobewertung von kontaminierten
Umweltproben (Davoren et al. 2005, Fent 2004). So konnte auch gezeigt werden, dass akute
Cytotoxizitat in vitro sehr gut mit akuter Fischtoxizitat in vivo korreliert (Castano et al. 1995, Segner
1998a). In einer Studie von Fent und Batscher (2000) wurden 19 verschiedene PAHs auf ihre akute
Cytotoxizitdt im Neutralrottest mit der Zelllinie PLHC-1 (Hepatomzellen aus Poeciliopis lucida)
getestet, wobei sich jedoch nur Benzo[a]anthracen als signifikant cytotoxisch erwies. Des Weiteren
zeigten Schirmer et al. (1998), dass von den 16 prioritaren EPA-PAHs lediglich 2- und 3-Ring PAHs
einen direkten cytotoxischen Effekt gegenliber der Kiemenzelllinie aus der Regenbogenforelle
(RTgill-W1; Naphthalen (2-Ring) = Acenaphthylen (3-Ring) = Acenaphthen (3-Ring) > Fluoren (3-Ring)
= Phenanthren (3-Ring)) aufwiesen. Aufgrund dieser Studien wurden die eigenen Ergebnisse aus der
PAH-Analyse und dem Neutralrottest mit der Zelllinie RTL-W1 gegeneinander korreliert. Weil die
eigenen Daten nicht normalverteilt waren, wurde eine Rangkorrelationsanalyse nach Spearman (rs)
und zur graphischen Darstellung eine Regressionsanalyse durchgefiihrt. Demnach besteht eine hohe
Korrelation zwischen den Ergebnissen des Neutralrottests mit dem 4-Ring PAH Benzo[a]anthracen
(rs = 0,83) und eine sehr hohe Korrelation mit dem 3-Ring PAH Phenanthren (rs = 0,91). Fluoren, ein
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3-Ring PAH, verfligte nur (iber eine maRige Korrelation mit dem cytotoxischen Effekt der Sedimente

(rs = 0,59). Keine Korrelationsanalyse wurde fiir Naphthalen, Acenaphthylen und Acenaphthen

durchgefiihrt, weil in den meisten Proben diese Substanzen unterhalb der Nachweisgrenze lagen,

nicht detektiert

werden konnten.

bzw. chemisch-analytisch

Diese statistischen Analysen lassen jedoch
keine Aussage liber die spezifische Cytotoxizitat
der einzelnen Substanzen gegentiber der Zelllinie
RTL-W1 zu, sondern zeigen lediglich auf, dass
PAH-
Diese Vermutung

eine erhdhte Cytotoxizitdit mit einer
Kontamination einhergeht.
wird unterstitzt durch die sehr hohe Korrelation
zwischen der Summenkonzentration aller 16
PAHs mit den Ergebnissen aus dem Cyto-
toxizitatstest (rs=0,9; Abb. 3.11). Berticksichtigt
man nun die in den Studien von Segner (1998a)
(1995)
Korrelation zwischen In vitro-Cytotoxizitat und In

und Castano et al. festgestellte

vivo-Fischtoxizitdt, kann ein Zusammenhang
zwischen dem Fischriickgang und einer PAH-
Kontamination angenommen werden.
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3.5

Embryotoxizitdt und Teratogenitat im Fischeitest mit Danio rerio

Zusammenfassung: Im Fischeitest mit Danio rerio wurden sowohl acetonische Extrakte
als auch native Sedimente aus der Donau auf ihre Embryotoxizitdat und Teratogenitat
getestet. Dabei konnte eine hohe Korrelation zwischen diesen beiden Expositionspfaden
festgestellt werden (nach 48 h; rs = 0,92).
Die Extrakte verursachten hiufig extreme Odeme und Missbildungen der Wirbelséule.
Mit fortschreitender Versuchsdauer konnte eine leichte Zunahme der Mortalitat
beobachtet werden. Unter Berlicksichtigung der erweiterten Kriterien nach 168 h nahm
dann die Mortalitat signifikant zu. Deshalb werden eine Verlangerung der Versuchs-
dauer und/oder eine Erweiterung der Bewertungskriterien empfohlen, um eine Unter-
schatzung des embryotoxischen Schadigungspotentials zu vermeiden.
Eine Entwicklungsverzégerung der Larven von Danio rerio war der haufigste
beobachtete Effekt beim Fischeitest mit nativen Proben. In niedrigen Konzentrationen
glichen die Embryonen den Riickstand meist wieder aus, wahrend in den héheren
Konzentrationen die meisten Tiere abstarben. Missbildungen und Odeme waren
seltener und schwacher ausgepragt als im Test mit Extrakten. Insgesamt konnte mit
anhaltender Versuchsdauer ein Riickgang der Mortalitat beobachtet werden.
Hypoxie hat beim Zebrabarbling eine Verzogerung der Entwicklung zur Folge, deshalb
wurde der Sauerstoffgehalt bei allen Testansatzen Uberprift. Dabei konnte jedoch
festgestellt werden, dass der kritische Wert von 2 mg O,/ml nie unterschritten wurde.
Ein Ranking der Ergebnisse aus beiden Expositionspfaden nach der embryotoxischen
Wirkung lasst sich folgendermallen zusammenfassen:
- Native Proben: Rottenacker > Opfingen > Ehingen > Schwarzach > Ingolstadt > Bad
Abbach > Jochenstein > Lauchert > Riedlingen > Sigmaringen
- Extrakte: Ehingen > Rottenacker > Schwarzach > Opfingen > Bad Abbach > Ingolstadt >
Jochenstein > Lauchert = Riedlingen = Sigmaringen
PAHs verursachen in friihen Stadien des Zebrabarblings unterschiedliche Effekte, z.B.
Stérung der Herzfunktion, craniofaciale Fehlbildungen, Odeme am Perikard und Dotter-
sack sowie ein reduziertes Wachstum und eine generell erhdhte Mortalitatsrate. Eine
Korrelationsanalyse zwischen den PAH-Analysen (Phenanthren, Pyren und Summe der
EPA-PAHs) und den Ergebnissen aus dem Fischeitest mit nativen und extrahierten
Donauproben ergab eine mittlere bis hohe Korrelation. Deshalb kann auch aufgrund der
hohen PAH-Konzentrationen und den teilweise extremen embryotoxischen Effekten ein
Zusammenhang dieser Parameter und dem Fischriickgang in der Donau nicht ausge-
schlossen werden.
Ein Vergleich der Donau mit Proben aus dem Einzugsgebiet des Rheins ergab fiir die
beiden Expositionspfade unterschiedliche Resultate: a) die Sedimentextrakte der Donau
sind signifikant weniger embryotoxisch belastet als die Proben vom Rhein, und b) die
nativen Sedimente weisen ein dhnlich hohes bzw. hoheres embryotoxisches Potential
auf als die Proben aus dem Rhein. Im Gegensatz zu den Rheinproben waren die nativen
Sedimente aus der Donau deutlich weniger toxisch als die entsprechenden Extrakte.
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Im Rahmen dieser Studie wurden gefriergetrocknete Sedimente und Sedimentextrakte embryo-
toxikologisch am Zebrabarbling (Danio rerio) untersucht. In beiden Ansitzen wurden teratogene und
embryotoxische Effekte liber eine Woche alle 24 Sunden beobachtet und dokumentiert. Aullerdem
wurde fir alle Proben der ECso-Wert nach 48 und 168 h nach DIN 38415-T6 bestimmt. Da jedoch
nicht jeder Embryo, der nach 168 h nach DIN-Endpunkten als lebend bewertet wird, im natirlichen
Lebensraum tatsachlich auch Uberlebensfahig ware, wurden erweiterte Kriterien verwendet (vgl.
Tabelle 2.6) und auch hierflr der ECso-Wert ermittelt. Zusatzlich wurde der ECsg-Wert nach 24 h nach
den Kriterien von Hollert et al. (2003) bestimmt.

3.5.1 Embryotoxizitat der verschiedenen Kontrollen

Um unerwiinschte Effekte von DMSO, Quarzmehl und dem Extraktionsverfahren ausschlieRen
zu kénnen, wurden alle drei Komponenten gesondert im Fischeitest auf ihre Embryotoxizitdt hin
Uberpruft. Die Prozesskontrolle der Soxhlet-Extraktion zeigte zu keinem Zeitpunkt negative Effekte
auf die Embryonalentwicklung, so dass eine nachteilige Beeinflussung durch die Extraktion
ausgeschlossen werden konnte. Beim Fischeitest mit Quarzmehl wurde ebenfalls kein Unterschied
zur Negativkontrolle mit Kunstwasser beobachtet. In Abbildung 3.12 ist die normale Entwicklung des
Zebrabarblings zu verschiedenen Zeitpunkten dargestellt.

Abb 3.12: Normale Entwicklung des Zebrabarblings (Danio rerio) Uber72 h: a) Entwicklung
nach 24 h, der Schwanz (Sw) hat sich vom Dotter (D) geldst, Somiten (S), Ohrplackode (O) und
Augen-anlage (A) sind deutlich zu erkennen; b) nach 48 h sind das Gehirn und der
Blutkreislauf mit Herz (H) zu sehen (Bild aus Hollert et al. 2003); c) nach 72 h schlipft der
Embryo, der Dotter ist kleiner und die Pigmentierung ist ausgepragt.

Bei einem DMSO-Gehalt von 2 und 4 % konnten erhebliche teratogene Effekte nachgewiesen
werden. So wurde bei einem 4 %-igen DMSO Gehalt nach 24 h eine leichte Entwicklungsverzégerung
und auffallige Zuckungen bei einigen Tieren beobachtet. Nach 48 h war bei 50 % aller Embryonen
kein Herzschlag nachweisbar. Nach 72 und 96 h waren nahezu alle Embryonen abgestorben. Bei 2 %
DMSO wurden teilweise leichtere Odeme und eingeschrinkte bzw. unkoordinierte Bewegungen
beobachtet. Nach 120 h waren der Herzschlag und der Blutkreislauf zum Teil unregelmaRig. Aus
diesen Untersuchungen konnte nach 48 h ein ECso.pmso Von 4 % ermittelt werden. In allen Tests mit
Extrakten wurde daher darauf geachtet, dass ein DMSO-Gehalt von 1 % nicht tberschritten wurde,
dieser entspricht einer Héchstkonzentration 200 mg SEQ/ml (SEQ = Sedimentéaquivalent).

3.5.2 Embryotoxizitat der Sedimentextrakte

Die Extrakte hatten z.T. sehr erhebliche, aber auch sehr unterschiedliche Auswirkungen auf die
Embryonalentwicklung von Danio rerio. Im Folgenden soll deshalb die Wirkung der verschiedenen
Proben etwas genauer beschrieben werden.

- Sigmaringen: Nach 24 h wurden lediglich in der héchsten Konzentration (200 mg SEQ/ml)
schwache Effekte, wie z.B. kleinere Odeme oder ein unvollstindig abgeléster Schwanz
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beobachtet (Abb. 3.13 A2). Auch nach 48 h wurde bei 200 mg SEQ/ml nur teilweise eine leichte
Stérung des Herzkreislaufsystems und Odeme beobachtet (Abb. 3.13 B2). Nach 96 h waren bei
200 mg SEQ/mI nur 60 % der Tiere geschlipft und nach insgesamt 168 h 35 % der Embryonen

gestorben oder koaguliert. Die iibrigen Larven wiesen eine Unterentwicklung, Odeme und

Missbildungen auf und zeigten keinen Blutkreislauf (Abb. 3.13 C2). Bei einer Konzentration von

100 mg SEQ/ml konnten teilweise Odeme und ein fehlender Blutkreislauf beobachtet werden.

Unterhalb dieser Konzentration waren keine negativen Effekte nachweisbar.

A1-NK

A2 Sigmaringen

A3 Schwarzach

50 mg SEQ/ml

c Sw
< 50 mg SEQ/ml
(q\] A4 Rottenacker A5 Ehingen
100 mg SEQ/ml

B2 Sigmaringen B3 Schwarzach
L
(e 0]
q—

25 mg SEQ/ml

100 mg SEQ/ml

B7 Ingolstadt
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82



Weight-of-Evidence-Studie

C2 Sigmaringen C3 Schwarzach

72h 168 h, 200 mg SEQ/ml 72 h, 50 mg SEQ/mI

- C4 Rottenacker C5 Ehingen C6 Opfingen

(e 0]

©

<

[

O]

©

o

L

N i
™~ 168 h, 50 mg SEQ/ml 72 h, 25 mg SEQ/mI 72 h, 50 mg SEQ/mI

C7 Ingolstadt ) C8 Bad Abbach C9 Jochenstein

168 h, 100 mg SEQ/mI 168 h, 100 mg SEQ/ml 168 h, 100 mg SEQ/ml

Abb. 3.13: Fischeitest mit Sedimentextrakten nach 24 h (A2 - A5), 48 h (B2 - B8) und nach 72 bzw.
168 h (C2 - C9) und entsprechende Negativkontrollen (NK; A1, B1 und C1) zum Vergleich: A1 NK
Schwanz (Sw) ist vom Dotter (D) geldst, Somiten (S), Ohrplackode (O) und Augenanlage (A) sind
deutlich zu erkennen. A2 geringe Entwicklungsverzégerung. A3 Schwanz nicht abgel6st und
missgebildet, Hantelembryo. A4 Schwanz nicht abgeldst, Augenanlage unterentwickelt. A5 Hantel-
embryo mit Odem. B1 NK mit entwickeltem Gehirn, Blutkreislauf und Herz. B2 perikardiales Odem.
B3 Ringembryo mit kurzem und verdicktem Schwanz, Dottersackddem mit Blutansammlung.
B4 perikardiales und Dottersackddem. B5 grofRes Dottersackddem. B6 unterentwickelter Embryo,
Pigmentierung, Herzschlag und Blutkreislauf fehlen. B7 kleines Dottersackddem. B8 unter-
entwickelter Embryo mit groRem Dotter, ohne Herzschlag und Blutkreislauf. C1 NK nach ca. 72 h
erfolgt meist der Schlupf. C2 missgebildeter Embryo nach 168 h mit aufgebldhtem Dottersack.
C3 Missbildung der Wirbelsdule nach 72 h. C4 Erheblich missgebildete Larve mit extremen
Odemen. C5 Geknickte Schwanzwirbelsdule und aufgebldhter Herzbereich. C6 groRes perikardiales
Odem. C7 gebogene Wirbelsiule, Dottersack- und Schwanzédem. C8 stark gebogene Wirbelsiule.
C9 Embryo mit sehr groRem Dotter, Odem und gebogener Wirbelsiule. Bilder aus Seitz (2005).

Lauchert und Riedlingen: In den verwendeten Konzentrationen konnten weder letale noch
subletale Effekte nachgewiesen werden.
Schwarzach: In den beiden hochsten Konzentrationen (200 und 100 mg SEQ/mI) waren nach
24 h alle Eier koaguliert. Bei 50 und 25 mg SEQ/ml konnten nach 24 h teilweise Missbildungen
und typische Ring- und Hantelembryonen sowie vereinzelt die unvollstiandige Ablosung des
Schwanzes und nach 48 h auch Odeme beobachtet werden (Abb. 3.13 A3, B3). Nach 72 h
schliipften die ersten Tiere, zeigten jedoch haufiger Odeme und Missbildungen, wie z.B. Wirbel-
saulendeformationen (Abb. 3.13 C3). In der weiteren Entwicklung kam es bei 50 mg SEQ/ml
teilweise zum Ausfall des Herzschlags, die Embryonen waren unterentwickelt und wiesen
vereinzelt eine starke Deformation der Wirbelsdaule und des Dottersacks auf. Nach 168 h hatten
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nur 20 % der Larven Uberlebt, jedoch mit extremen Missbildungen. Bei 25 mg SEQ/ml kam es
nur in Einzelfdllen zu Wirbelsdaulendeformationen.

Rottenacker: In den beiden hochsten Konzentrationen waren aller Eier koaguliert. Bei
50 mg SEQ/m| war nach 24 h bei ca. 50 % der Embryonen der Schwanz nicht abgel6st oder
deformiert (Abb. 3.13 A4). Nach 48 h Exposition konnte bei keinem Embryo ein Herzschlag oder
Blutkreislauf nachgewiesen werden. AuRerdem konnten sehr hiufig Odeme beobachtet werden
(Abb. 3.13 B4). In der weiteren Entwicklung waren die meisten Larven erheblich deformiert und
starben letztendlich ab (Abb. 3.13 C4). Bei einer Konzentration von 25 mg SEQ/m| wurden nach
24 h lediglich vereinzelt Odeme beobachtet, bzw. nach 48 h ebenfalls Odeme und Missbildungen
der Wirbelsaule. Auffallig war jedoch, dass die Larven keine Schwimmbewegungen zeigten, aber
mit den Brustflossen schlugen und zitterten. Dessen ungeachtet konnte nach den Kriterien von
DIN 38415-T6 keine Mortalitat festgestellt werden.

Ehingen: In den Konzentrationen von 200, 100 und 50 mg SEQ/ml waren nach 24 h alle und bei
25 mg SEQ/mI die Halfte der Eier koaguliert. Die iberlebenden Embryonen wiesen nach 48 h vor
allem deutlich ausgepragte perikardiale Odeme auf (Abb. 3.13 B5). Nach 72 - 120 h wiesen sie
dann haufig groRe Odeme, Wirbelsidulenverkrimmungen und eine gedrungenere Kérperform
auf. Nach weiteren zwei Tagen waren alle nicht koagulierten Larven so stark missgebildet, dass
man ihnen unter natiirlichen Bedingungen kaum eine Uberlebensfihigkeit einrdumen kénnte. In
niedrigeren Konzentrationen hingegen verlief die Entwicklung nahezu storungsfrei. Lediglich bei
einer Konzentration von 12,5 mg SEQ/ml konnte bei 20 % der Larven eine gekrimmte Wirbel-
sdule beobachtet werden (Abb. 3.13 C5).

Opfingen: Nach 24 h waren bei 200 mg SEQ/ml alle Eier koaguliert. In der nichst niedrigeren
Konzentration betrug die Mortalitatsrate nach DIN-Kriterien 70 %. Nach 48 und 72 h stieg die
Mortalitatsrate auf 85 %. Die Embryonen waren entweder koaguliert oder Herzschlag, Blut-
kreislauf und Pigmentierung fehlten (Abb. 3.13 B6). Bei 50 mg SEQ/ml| waren nach 48 und 72 h
haufiger Odeme sowie eine reduzierte Schlupfrate zu beobachten (Abb. 3.13 C6). Nach 96 und
120 h lagen die geschlipften Larven auf der Seite oder kreisten scheinbar orientierungslos
umher. Sie wiesen vor allem perikardiale Odeme und Wirbelsdulendeformationen auf. Nach
einer Woche betrug dann die Mortalitdt 25 % und die Ubrigen Tiere schienen aufgrund ihrer
starken Missbildungen kaum Ulberlebensfahig. Bei 25 mg SEQ/ml zeigten einzelne Tiere dhnliche,
wenn auch schwachere Effekte.

Ingolstadt: Nach 24 h waren in der hochsten Konzentration fast alle Eier koaguliert oder der
Schwanz war nicht abgelost bzw. die Augenanlage und Somiten fehlten. Nach 48 h betrug die
Mortalitdtsrate in dieser Konzentration 90 % und steigerte sich bis zum Ende der Versuchsdauer
auf 100 % (Abb. 3.13 B7). Bei 100 mg SEQ/ml war nach 24 h eine deutliche Unterentwicklung der
Embryonen zu beobachten, auRerdem kam es zu keinerlei Spontanbewegung. Am folgenden Tag
waren einzelne Eier koaguliert, andere besaRen Odeme, die meisten waren jedoch normal
entwickelt. Nach 72 h war die Hélfte der Tiere bei 100 mg SEQ/ml geschlupft, lagen aber nahezu
unbeweglich am Grund und wiesen teilweise Odeme und Missbildungen auf. Besonders die teils
erheblichen Odeme und Wirbelsdulendeformationen der Larven waren sehr auffillig, die sich im
168 h Stadium manifestierten (Abb. 3.13 C7). Bei 50 mg SEQ/mIl waren lediglich einzelne
Embryonen verendet. In den niedrigeren Konzentrationen zeigten alle Tiere eine normale
Entwicklung.
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Bad Abbach: Auch hier waren in der hdchsten Konzentration bereits nach 24 h alle Eier
koaguliert. Bei 100 mg SEQ/ml betrug die Mortalitdt nach 24 h 45 % und bei einigen Tieren
konnte eine leichte Entwicklungsverzogerung beobachtet werden. Nach 48 h waren in dieser
Konzentration 30 % der Eier koaguliert, die Pigmentierung und Mobilitdt reduziert und der
Herzschlag unregelmaiRig. Ferner wurden Odeme beobachtet. Nach 72 und 96 h war die Schlupf-
rate gering und in der weiteren Entwicklung koagulierten weitere Eier. Bei den Ubrigen Larven
nahmen die Missbildungen deutlich zu (Abb. 3.13 C8). AuRerdem verendeten einige Larven nach
dem Schlupf. In den niederen Konzentrationen konnten keine Storungen beobachtet werden.
Jochenstein: Diese Probe wies nach 24 h in der héchsten Konzentration eine Mortalitdtsrate von
50 % und in den Ubrigen Eiern eine Entwicklungsverzégerung auf. Diese steigerte sich im
weiteren Verlauf auf 75 %, wobei die Eier entweder koaguliert oder ein Herzschlag und Blut-
kreislauf im Embryo nicht nachzuweisen waren; der Schlupf erfolgte nicht (Abb. 3.13 B8). Bis
zum Ende des Versuchs starben alle Larven ab. In 100 mg SEQ/mI| wiesen die Embryonen nach
24 h eine mehr oder weniger stark ausgepragte Entwicklungsverzégerung auf, die jedoch nach
48 h nicht mehr zu erkennen war. Nach 96 h zeigten viele Larven in dieser Konzentration jedoch
Missbildungen, Odeme und einen stark vergréRerten Dottersack. 20 % der Tiere war nach 168 h
verendet, die Ubrigen zeigten Entwicklungsverzogerungen und extreme Missbildungen (Abb.
3.13 C9). In den niedrigeren Konzentrationen waren keine Effekte erkennbar.
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Abb. 3.14: EC;;-Werte der Sedimentextrakte der Donauproben nach DIN-Endpunkten (48 und 168 h)
und Kriterien nach Hollert et al. 2003 (24 h) im Fischeitest. Fiir die Standorte Sigmaringen, Lauchert
und Riedlingen konnte aus dem Dosis-Wirkungsverlauf kein ECso-Wert bestimmt werden. Die Toxizitat
dieser Proben lag oberhalb der héchsten eingesetzten Konzentration von 200 mg SEQ/ml. Schraffierte
Balken kennzeichnen die beiden Donauzufliisse. Datengrundlage: Seitz (2005); n.b. = nicht bestim-
mbar (> 200 mg SEQ/ml); n=1.

Durch die Ergebnisse der Beobachtungen konnten Dosis-Wirkungskurven nach 24, 48 und 168 h

Exposition erstellt und sowohl nach DIN- als auch den erweiterten Kriterien (168 h) die ECso-Werte
bestimmt werden (Abb. 3.14 und 3.15). Die Dosis-Wirkungskurven sind detailiert in Seitz (2005)
dargestellt. Fur die Standorte Sigmaringen, Lauchert und Riedlingen war die Toxizitdt der Extrakte fir

die Erhebung eines ECsp-Werts zu gering. Eine sehr hohe embryotoxische Wirkung hingegen konnte

fur die folgenden Standorte ermittelt werden: Ehingen > Rottenacker > Schwarzach > Opfingen

(Standorte nach der Toxizitdt sortiert). Fur die bayrischen Probennahmestellen konnte nur eine
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mittlere Toxizitat festgestellt werden. Vergleicht man die ECso-Werte der Sedimentextrakte nach DIN-
und den erweiterten Kriterien im 168 h-Stadium, so zeigt sich, dass die Toxizitdt unter Berlick-
sichtigung der erweiterten Kriterien stets hoher war, auch wenn kein statistisch signifikanter Unter-
schied zwischen den beiden Gruppen zu erkennen ist (Abb. 3.15).

168 h Fischeitest mit Danio rerio - Sedimentextrakte

200 | 200
1 DIN-Kriterien
] I Erweiterte Kriterien =
150 1 N L 150
— ] N —
° E
E g
E 3 2
g 1007 5 | L 100 g
O 2 &
w £ o
c
] =}
50 - N [ 50
iy 0
o o (@ o o S e & E
9 P e e e 0\9\?’00"" &° RS
o Vel g o0 P W
IS =3 & <P W N\ ‘{@(\
—_—
Flussverlauf <

Abb. 3.15: ECso-Werte der Sedimentextrakte der Donauproben nach 168 h, ermittelt nach DIN-Endpunkten
und erweiterten Kriterien im Fischeitest. Fir die Standorte Lauchert und Riedlingen konnte aus dem Dosis-
Wirkungsverlauf kein ECso-Wert bestimmt werden. Beim Extrakt aus Sigmaringen lieRen die Kriterien nach
DIN keine Bestimmung des ECsp-Wertes zu. Die Toxizitdt dieser Proben lag oberhalb der hdochsten
eingesetzten Konzentration von 200 mg SEQ/mI. Schraffierte Balken kennzeichnen die beiden Donau-
zuflUsse. Die beiden Boxplots repradsentieren alle Daten aus dem linken Balkendiagramm. Bei Proben fur die
keine embryotoxische Wirkung festgestellt werden konnte, wurde ein Wert von 200 mg SEQ/m| angenom-
men. Datengrundlage: Seitz (2005); n.b. = nicht bestimmbar (> 200 mg SEQ/ml); n = 1.

3.5.3 Embryotoxizitat der nativen Sedimentproben

Wie bereits bei den Sedimentextrakten wurden auch bei der Exposition mit nativen Sedimenten
2.T. sehr erhebliche Auswirkungen auf die Embryonalentwicklung von Danio rerio dokumentiert. Der
am haufigsten beobachtete Effekt war eine deutliche Entwicklungsverzégerung und ein damit
verspateter Schlupf der Larven. Im Folgenden soll deshalb die Wirkung der nativen Proben auf
Embryonen von Danio rerio genauer beschrieben werden.

- Sigmaringen: Im unverdiinnten Sediment befanden sich nach 24 h alle Embryonen im Epibolie-
stadium und nach 48 h konnte bei vielen weder Herzschlag noch Blutkreislauf beobachtet
werden (Abb. 3.16 A2 und B2). Nach 72 h fehlte bei vielen Tieren die Pigmentierung, der Kopf
war unterentwickelt, Odeme waren zu erkennen und nur wenige Tiere waren geschliipft. Bis
zum Ende des Versuchs (168 h) hatten aber alle Tiere diesen Entwicklungsriickstand aufgeholt,
vereinzelt konnten jedoch extreme Wirbelsdulendeformationen beobachtet werden (Abb. 3.16
C2). Eine Entwicklungsverzogerung mit &hnlichen Symptomen wie beim unverdiinnten
Sediment, war auch bei einer 1:2 Verdlinnung zu beobachten, die jedoch nach 96 h vollstandig
ausgeglichen schien. In den Verdiinnungen 1:4 und 1:8 hatte sich nach 24 h bei vielen
Embryonen der Schwanz nur unvollstandig abgelost; auch der Kopfbereich war unterentwickelt.
Bereits am zweiten Tag waren in diesen Konzentrationen keine Unterschiede mehr zur Negativ-
kontrolle zu erkennen. In den Verdiinnungen 1:16 und 1:32 wurden keine Effekte beobachtet.
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Lauchert: Nach 24 h befanden sich viele der Eier in der 1:1 und 1:2-Verdinnung noch im
Epiboliestadium. Haufig waren keine Somiten angelegt, der Schwanz war nicht abgel6st oder
Kopf- und Augenanlagen waren unterentwickelt. Bereits am zweiten Tag waren diese
Verzogerungen weitestgehend aufgeholt. Vielfach fehlte jedoch die Pigmentierung oder die
Augen- und Kopfanlagen waren leicht unterentwickelt. Vereinzelt wurden kleine Odeme oder
eine schwach gebogene Wirbelsaule beobachtet. Bei den 1:4 und 1:8-Verdiinnungen wurde die
geringe Entwicklungsverzégerung des ersten Tages (Abb. 3.16 A3) bis zum zweiten Tag fast
vollstandig aufgeholt. Bei den Ubrigen Verdiinnungsstufen konnten kaum nachteilige Effekte
beobachtet werden (Abb. 3.16 B3 und C3). Besonders auffillig war bei dieser Sedimentprobe die
hohe Mortalitdt in Verbindung mit einer deutlichen Unterentwicklung in héheren Konzentra-
tionen am ersten Tag, die sich wesentlich schneller als bei allen anderen Sedimenten in der
Folgezeit reduzierte.

Schwarzach: In der niedrigsten Verdinnungsstufe (1:4) waren nach 24 h vereinzelt Eier
koaguliert, bzw. hatten lediglich das Epiboliestadium erreicht (Abb. 3.16 A4 und B4). In der
weiteren Entwicklung koagulierten bis zum dritten Tag nahezu alle verbliebenen Eier. Bei einer
Verdiinnung von 1:8 hatte sich nach 24 h bei keinem der Embryonen der Schwanz geldst und bei
einigen waren die Somiten nur unvollstandig angelegt. Nach 72 h entsprach der Entwicklungs-
stand maximal dem nach 48 h Ublichen. Nach 168 h waren nur 80 % der Larven geschliipft,
jedoch mit leichten Entwicklungsriickstanden. Eine deutliche Entwicklungsverzégerung konnte
auch noch bei einer Verdiinnung von 1:16 sowohl nach 24 h als auch nach 48 h beobachtet
werden. Dieser Riickstand wurde bis zum Versuchsende ausgeglichen. In der Verdiinnungsstufe
1:32 verlief die Entwicklung dhnlich verzégert. Bei den hochsten Verdiinnungen (1:64 und 1:128)
hatte sich nach 24 h nicht bei allen Tieren der Schwanz abgelost. Nach 48 h waren die
Embryonen jedoch weitestgehend normal entwickelt.

Riedlingen: In der unverdiinnten Probe hatten nach 24 h die Embryonen lediglich das Epibolie-
stadium erreicht (Abb. 3.16 A5) und zeigten auch im weiteren Verlauf eine verzogerte Ent-
wicklung. So war z.B. nach 48 h bei einigen Larven das Herzkreislaufsystem unterentwickelt und
es fehlte die Pigmentierung (Abb. 3.16 B5). Die meisten Tiere schliipften verzogert, waren
deutlich kleiner, der Dotter war wenig zuriickgebildet und sie wiesen perikardiale Odeme auf
(Abb. 3.16 C5). Einzelne Tiere verstarben. Auch in héheren Verdinnungsstufen zeigte sich eine
dhnliche Entwicklung, wenn auch mit einer deutlich weniger ausgepragten Verzogerung in der
Embryonalentwicklung. Bei den Verdiinnungen 1:16 und 1:32 konnten keine negativen Effekte
nachgewiesen werden.

Rottenacker: In den hochsten Konzentration (1:4 und 1:8) koagulierten alle Eier in den ersten
Tagen. Bei einer 1:16-Verdinnung befanden sich alle Eier nach 24 h noch im Epiboliestadium,
koagulierten jedoch meist in den nachsten beiden Tagen. Nach 96 h hatten nur wenigen Larven
Uberlebt, befanden sich jedoch im 48 h-Stadium. Selbst bei einer 1:32-Verdiinnung war noch
eine deutliche Entwicklungsverzégerung zu beobachten, wobei sich die Tiere in den folgenden
Tagen regenerierten und etwa ab dem fiinften Tag schliipften. Bei einer 1:64-Verdiinnung war
die Situation kaum verdandert (Abb. 3.16 A6, B6 und C6). In der hochsten getesteten Verdiinnung
(1:128) hatte sich bei 40 % der Embryonen nach 24 h der Schwanz noch nicht vollstandig vom
Dotter gel6st. Bereits nach 48 h waren die Tiere jedoch normal entwickelt. Der Schlupf war
leicht verspatet. Andere Effekte konnten nicht beobachtet werden.
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C2 Sigmaringen C3 Lauchert

72h 120 h, 1:8 96 h,1:8

C4 Schwarzach C5 Riedlingen C6 Rottenacker

72 -168 h

72h 1:64

C9 Jochenstein

72h,1:4 72h,1:4

168 h, 1:1

Abb. 3.16: Fischeitest mit nativen Sedimentproben nach 24 h (A2 - A9), 48 h (B2 - B9) und nach 72
bzw. 168 h (C2 - C9) sowie entsprechende Negativkontrollen (NK; A1, B1 und C1) zum Vergleich:
Al NK Schwanz (Sw) ist vom Dotter (D) gelost, Somiten (S), Ohrplackode (O) und Augenanlage (A)
sind deutlich zu erkennen. A2 Schwanz nicht abgel6st, Kopf- und Augenanlage unterentwickelt.
A3 Schwanz nicht abgelost. A4 lediglich Vielzellstadium. A5 Schwanz nicht abgeldst, Kopf- und
Augenanlage unterentwickelt. A6, A7 Somiten, Kopf- und Augenanlage fehlen. A8, A9 Schwanz
nicht abgel6st, Kopf- und Augenanlage unterentwickelt. B1 NK mit entwickeltem Gehirn, Blutkreis-
lauf und Herz. B2 kein Herzschlag, Dottersackddem. B3 Dottersackédem. B4 Somiten unvollstdandig
ausgebildet, Schwanz nicht abgel6st, Kopf- und Augenanlage unterentwickelt. B5, B6 Herzkreis-
laufsystem unvollstdndig ausgebildet, fehlende Pigmentierung, generell unterentwickelt. B7 Epi-
boliestadium. B8 Somiten, Kopf- und Augenanlage fehlen. B9 Schwanz nicht abgeldst. C1 NK, nach
ca. 72 h erfolgt meist der Schlupf. C2 Wirbelsaulenverkrimmung. C3 Pigmentierung schwach aus-
gepragt. C4 unterentwickelter, nicht geschlipfter Embryo. C5, C6 aufgebldhtes Herz und Dotter-
sackddem. C7 extreme Entwicklungsverzogerung unterhalb des 24 h Stadium. C8 kein Herzschlag
und Blutkreislauf, fehlende Pigmentierung, generell unterentwickelt, Dottersackédem. C9 stark
aufgeblahter Herzbereich. Bilder aus Seitz (2005).

- Ehingen: Auch bei dieser Probe koagulierten alle Eier in den Verdiinnungen 1:4 und 1:8 bereits
nach den ersten Tagen. In der 1:16-Verdinnung befanden sich die meisten Embryonen nach
24 h erst in der Epibolie oder sogar in einem noch frilheren Stadium. Nach 48 h konnten keine
letalen Effekte, aber eine deutliche Unterentwicklung beobachtet werden. Selbst nach 168 h
waren nur 75 % der Larven geschliipft, diese waren jedoch wesentlich blasser, gedrungener und
weniger mobil als die Negativkontrollen. Auch in der 1:32 und 1:64-Verdinnung waren zu
Beginn deutliche Entwicklungsriickstdande zu beobachten, die aber mit fortschreitender Zeit
aufgeholt wurden. Bei der héchsten Verdlinnung (1:128) waren zu keinem Zeitpunkt Miss-
bildungen oder Entwicklungsverzégerungen erkennbar.
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Opfingen: In der niedrigsten Verdiinnung (1:4) befanden sich alle Eier nach 24 h im Epibolie-
stadium (Abb. 3.16 A7). Kein Embryo entwickelte sich lber das 24 h-Stadium hinaus und alle Eier
koagulierten innerhalb der ersten Woche (Abb. 3.16 B7 und C7). In den Verdiinnungsstufen 1:8
und 1:16 hatte sich bei den Larven nach 24 h der Schwanz nicht abgel6st, Somiten waren nicht
angelegt oder die Eier befanden sich in der Epibolie. Der Entwicklungsriickstand konnte jedoch
weitestgehend ausgeglichen werden, auch wenn die Larven verspatet schlipften und eine
vergleichbar geringe Agilitat aufwiesen. Auch in der 1:32-Verdiinnung waren nach 24 h noch
keine Somiten angelegt. Nach 48 h konnte noch eine deutliche Entwicklungsverzogerung
beobachtet werden: die Kopfanlage war unterentwickelt, die Pigmentierung fehlte und bei
manchen Embryonen war kein Herzkreislaufsystem zu erkennen. In der 1:64-Verdiinnung war
ebenfalls nach 24 h eine deutliche Unterentwicklung zu beobachten, die nach DIN-Kriterien eine
100 %-ige Mortalitat zur Folge hatte. Allerdings konnten die Embryonen diesen Riickstand nach
dem zweiten oder dritten Tag ausgleichen. Selbst in der 1:128-Verdiinnung wurde nach 24 h
eine leichte Entwicklungsverzogerung nachgewiesen, die sich aber nach kurzer Zeit ausglich.
Ingolstadt: Nach 24 h befanden sich in der 1:2-Verdinnung alle Eier noch in der Epibolie. Auch
nach 48 h verharrten einige Eier in diesem Stadium oder waren koaguliert. In den folgenden
Tagen koagulierten dann nahezu alle Eier. Die verbliebenen Embryonen waren unterentwickelt,
missgebildet und kaum Uberlebensfahig. In der 1:4-Verdiinnung lagen nach 24 h ebenfalls nur
Epiboliestadien vor und nach 48 h hatten sich die Embryonen kaum (ber das 24 h-Stadium
entwickelt (Abb. 3.16 B8). Auch in den folgenden Tagen zeigte sich eine deutliche Verzogerung
in der Entwicklung (Abb. 3.16 C8). Bei einer 1:8-Verdiinnung hatte sich nach 24 h bei keinem
Embryo der Schwanz abgel6st, was bei vielen Tieren auch am folgenden Tag noch nicht der Fall
war. Einige Larven wiesen kein Herzkreislaufsystem auf oder zeigten eine geringe Entwicklungs-
verzoégerung. Bis zum vierten Tag war jedoch der groRte Teil der Larven normal entwickelt und
geschliipft. In der 1:16-Verdliinnung war bei ca. 50 % der Embryonen nach 24 h der Schwanz
nicht vollstandig abgeldst. Nach 48 h unterschieden sich die Tiere lediglich durch eine reduzierte
Pigmentierung von den Kontrolltieren. Bei Verdiinnungen ab 1:32 waren keine embryotoxischen
Effekte erkennbar.

Bad Abbach: In der héchsten Konzentration (1:2) koagulierten die meisten Eier in den ersten
Tagen. Vereinzelt waren Larven nach 168 h geschliipft, aber aufgrund erheblicher Unterentwick-
lungen und Missbildungen kaum Uberlebensfahig. In der 1:4-Verdliinnung war die Entwicklung
ebenfalls verzogert aber es starben weniger Larven ab. Allerdings war auch nach einer Woche
noch immer eine deutliche Unterentwicklung zu erkennen. Bei einer 1:8-Verdiinnung hatte sich
nach 24 h bei keinem Tier der Schwanz abgel6dst (Abb. 3.16 A8), teilweise waren die Somiten
unvollstandig ausgebildet. Nach 48 h konnte bei einigen Tieren kein Blutkreislauf beobachtet
werden. Nach 96 h waren die Tiere weitestgehend normal entwickelt, allerdings nur etwa 50 %
geschliipft. In der 1:16-Verdiinnung waren nur noch leichte Entwicklungsverzégerungen und in
den (brigen Testansatzen keine nachteiligen Effekte zu beobachten.

Jochenstein: In den hochsten Konzentrationen (1:1 und 1:2) hatten sich alle Eiere nicht iber die
Epibolie hinaus entwickelt und am zweiten Tag noch nicht das 24 h-Stadium erreicht (Abb. 3.16
B9). In den folgenden Tagen koagulierten viele Eier, andere Embryonen wiesen kein Herzkreis-
laufsystem auf oder zeigten eine geringfligige Unterentwicklung. Nur wenige Tiere schliipften
und wiesen Odeme und Missbildungen der Wirbelsdule auf (Abb. 3.16 C9). In der 1:4-Verdiin-
nung war nach 24 h bei keinem Tier der Schwanz abgelost. Mit Verzogerung entwickelten die
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Tiere dieser Verdiinnungsstufe Pigmentierung und ein BlutgefaBsystem. Bei einer 1:8-Verdin-
nung waren nur nach 24 h geringe nachteilige Effekte zu beobachten (Abb. 3.16 A9), die sich
aber bis zum zweiten Tag vollstandig ausglichen und man im Weitern von einer normalen
Entwicklung ausgehen konnte. In den Ubrigen Verdiinnungen konnten keine Effekte beobachtet
werden.

Aufgrund der beobachteten Effekte konnte die Mortalitat sowohl nach Kriterien der DIN 38415-
T6 als auch aus den Dosis-Wirkungskurven die ECso-Werte nach 24, 48 und 168 h ermittelt werden.
Die Dosis-Wirkungskurven sind detailiert in Seitz (2005) dargestellt. Der ausfihrlich beschriebene
Ausgleich der Entwicklungsverzégerung mit fortschreitender Versuchsdauer schlug sich auch in den
ECso-Werten nieder (Abb. 3.17). So konnte fiir die Standorte Sigmaringen, Lauchert und Riedlingen
nach 24 h noch sehr einfach eine ECsy bestimmt werden, jedoch war dies nach 48 h nur noch fiir die
Sedimentprobe aus Riedlingen moglich und nach 168 h fiir keine Probe. Fir die Proben aus
Schwarzach, Rottenacker, Ehingen und Opfingen traf diese Beobachtung nicht zu. Hingegen konnte
fir die bayrischen Sedimentproben dieser Effekt der geringeren Toxizitat mit verlangerter Versuchs-
dauer wieder — wenn auch in deutlich geringerer Auspragung — dokumentiert werden. Aus den
ermittelten ECso ergab sich die hochste embryotoxische Wirkung fiir die Proben aus Rottenacker,
Opfingen, Ehingen und den Zufluss Schwarzach. Eine mittlere Toxizitit wurde fiir die bayrischen
Proben und eine vergleichsweise geringe bzw. nicht nachweisbare Embryotoxizitdt fir die Standorte
Sigmaringen, Lauchert und Riedlingen festgestellt.
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Abb. 3.17: ECso-Werte der nativen Sedimentproben aus der Donau im Flussverlauf nach DIN-
Endpunkten (48 und 168 h) und Kriterien nach Hollert et al. (2003; 24 h) im Fischeitest mit Danio rerio.
Bei Ergebnissen, die mit einem Stern markiert sind, konnte nur bei einer Messung der ECs,-Wert
bestimmt werden. Schraffierte Balken kennzeichnen die beiden Donauzuflisse. Datengrundlage: Seitz
(2005); n.b. = nicht bestimmbar bzw. Toxizitat tber 600 mg/ml; n = 2.

Um subletale Effekte besser erfassen zu kdnnen, wurden alle Proben auch mit den erweiterten
Kriterien (vgl. Tabelle 2.6) nach 168 h bewertet und in Abbildung 3.18 den Ergebnissen, die nach den
DIN-Endpunkten bestimmt wurden, gegenibergestellt. Im Gegensatz zu den Sedimentextrakten
fihrten die erweiterten Kriterien mit Ausnahme des Standortes Jochenstein nur zu geringfligig
anderen ECso-Werten. Durch die Darstellung aller Ergebnisse als Boxplots wird dies noch deutlicher
(Abb. 3.18), wobei fiir die Erstellung der Boxplots bei Proben mit nicht bestimmbarer Toxizitat eine

Konzentration von 600 mg/ml angenommen wurde.
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Abb. 3.18: ECso-Werte der nativen Sedimentproben aus der Donau im Flussverlauf nach 168 h,
ermittelt nach DIN-Endpunkten und erweiterten Kriterien im Fischeitest mit Danio rerio. Fiir die
Standorte Sigmaringen, Lauchert und Riedlingen konnte aus dem Dosis-Wirkungsverlauf kein ECsy-
Wert bestimmt werden. Die Toxizitdt dieser Proben lag oberhalb der hochsten eingesetzten
Konzentration von 600 mg/ml. Schraffierte Balken kennzeichnen die beiden Donauzuflisse. Die
beiden Boxplots reprasentieren alle Daten aus dem linken Balkendiagramm. Datengrundlage:
Seitz et al. (2007); n.b. = nicht bestimmbar.

3.5.4 Sauerstoffzehrung im Fischeitest mit nativen Sedimenten

Der Sauerstoffgehalt im Wasser ist eine kritische GroRRe in der Entwicklung von Danio rerio. Sinkt
der Sauerstoffgehalt unter den fiir die Larven kritischen Wert von 2 mg/L (Braunbeck et al. 2002,
2005, Hollert et al. 2003), kann eine embryotoxische Wirkung aufgrund von Hypoxie nicht
ausgeschlossen werden. So konnte in verschiedenen Studien gezeigt werden, dass Hypoxie zu einer
Entwicklungsverzogerung bei Danio rerio fiihrt (Bagatto 2005, Barrionuevo & Burggren 1999, Padilla
& Roth 2001). Deshalb wurde im Fischeitest mit nativen Sedimenten in einem Kontrollansatz tber
flinf Tage 24-stiindig der O,-Gehalt gemessen. Des Weiteren wurde am letzten Tag der Untersuchung
die 0,-Konzentration in den Proben aus dem Fischeitest gemessen. Der Ausgangswert im Kunst-
wasser betrug zwischen 8 und 8,6 mg O,/L. Die kritische Grenze von 2 mg/L wurde in keiner der
Proben unterschritten. Fir die Sedimente der Schwarzach und aus Ehingen konnte ein O,-Gehalt von
knapp Uber 4 mg O,/L, fir Opfingen, Ingolstadt, Bad Abbach und Jochenstein zwischen 4,5 und
5 mg O,/L und fiir die Gbrigen Proben lber 5 mg O,/L gemessen werden (stets fiir den hochsten
Sedimentgehalt). Durch diese Ergebnisse kann daher eine Embryotoxizitdt durch Hypoxie fir fast alle
Standorte ausgeschlossen werden. Lediglich das Sediment aus Rottenacker wies eine hohe Sauer-
stoffzehrung auf, und bereits nach 24 h betrug der 0,-Gehalt 2,4 mg O,/L. Dahingegen bleibt zu
bemerken, dass eine Entwicklungsverzégerung auch noch in der 1:64-Verdiinnungsstufe beobachtet
wurde (5,8 mg 0,/L), weshalb man davon ausgehen muss, dass bestimmte Schadstoffe im Sediment
vorhanden sind, die einen entwicklungsverzogernden Effekt verursachen. Gestiitzt wird diese
Annahme durch die Tatsache, dass selbst im Fischeitest mit acetonischen Extrakten ebenfalls — wenn
auch nur vereinzelt — eine Verzégerung der Entwicklung beobachtet werden konnte.
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3.5.5 Vergleich der beiden Expositionspfade (natives Sediment vs. acetonisches Extrakt)

Die Sedimentextrakte verursachten sehr unterschiedliche embryotoxische Effekte im Fischeitest
mit Danio rerio. So konnten keinerlei letale oder subletale Effekte fur die Proben aus Sigmaringen,
der Lauchert und Riedlingen, eine mittlere Toxizitat fiir die bayrischen Standorte und eine sehr hohe
embryotoxische Wirkung fiir die Proben aus der Schwarzach, Rottenacker, Ehingen und Opfingen
festgestellt werden. Eine sehr dhnliche Gruppierung der Standorte ergab sich durch die Toxizitat der
nativen Sedimentproben. Mit dem Unterschied, dass die Embryotoxizitdit zwischen dem ersten,
zweiten und siebten Tag bei den nativen Proben deutlich zuriickging, was sich auch in den Medianen
der Boxplots wiederspiegelt (24 h 33 mg/ml, 48 h 93,3 mg/ml, 168 h 243 mg/ml), die aus allen
gemessenen ECso-Werten gebildet wurden (Abb. 3.19).

Vergleich der EC,,-Werte zwischen
nativen und extrahierten Sedimentproben

DIN Kriterien erweiterte Kriterien
600 - el *
y 3
500 - ;
o
|_
L— 4 (]
[S 400 Nativ °
> B4 Extrakt g
E 300 - £
2 2
O [ =]
4200 | . IR
100 4 T
0 - <
24 h 48 h 168 h 168 h

Abb. 3.19: Vergleich der ECso-Werte der Extrakte und der nativen Proben aus der Donau nach 24, 48 und
168 h, ermittelt sowohl nach erweiterten als auch nach DIN-Kriterien im Fischeitest. Dargestellt sind die
Daten als Boxplots mit dem Median (schwarze Linie) und dem Mittelwert (rote Linie) aus je 10 Werten.
Die mit einem Stern gekennzeichneten Boxen unterscheiden sich signifikant von den entsprechenden
Ergebnissen nach 24 h (einfaktorielle nichtparametrische Varianzanalyse mit anschlieBendem Dunn’s bzw.
Tukey Test, p < 0,05). Datengrundlage: Seitz (2005).

Grund hierfiir war meist die beobachtete Entwicklungsverzogerung, welche vor allem am ersten
Tag zu einer erhohten Mortalitdtsrate bei den Embryonen fiihrte. Da sich jedoch nach 48 bzw. 168 h
die Embryonen sehr oft der Normalentwicklung angeglichen hatten, ging folglich auch die Mortalitat
zurlick. Die Darstellung der Ergebnisse aus dem Fischeitest mit acetonischen Extrakten als Boxplots
hingegen ergab nur eine geringfiigige Anderung der Toxizitit Uber die Zeit. Dies hingt damit
zusammen, dass in diesem Ansatz kaum Entwicklungsverzogerungen beobachtet wurden, sondern
dass sehr haufig bereits nach kurzer Zeit die Eier koaguliert waren. Jedoch ergibt sich ein signifikanter
Unterschied zwischen 24 h und 168 h Exposition, wenn in der Bewertung der Embryotoxizitit die
erweiterten Kriterien berilicksichtigt werden.

Trotz der unterschiedlichen Effekte, die durch die acetonischen Extrakte und nativen Proben
verursacht wurden, konnte durch Regressions- und Korrelationsanalysen eine hohe bis sehr hohe
Kongruenz zwischen den beiden Expositionspfaden nach 24, 48 und 168 h festgestellt werden
(Abb. 3.20). Demnach ergibt sich eine hohe Korrelation zwischen den Ergebnissen nach 24 h mit
re = 0,78 und eine sehr hohe Korrelationen nach 48 und 168 h mit rs = 0,92 und rp = 0,97 (rp = Pearson
Korrelationskoeffizient; rs = Spearman Korrelationskoeffizient). Diese sehr hohe Korrelation weiRt auf
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verschiedene embryotoxische Schadstoffe hin, die sowohl leicht bioverfiigbar aber auch fester an das
Sediment gebunden sind und somit eine chronische Belastung fiir aquatische Organismen darstellen.
Des Weiteren ist es durch diesen Vergleich moglich, verschiedene Hotspots beziglich embryo-
toxischer Effekte an der Donau auszumachen. Zur besseren Einstufung der verschiedenen Standorte
nach ihrer Toxizitat wurde ein Ranking fiir alle Bewertungszeitpunkte sowohl fiir die nativen als auch
extrahierten Proben durchgefiihrt (Tab. 3.10), das sich wie folgt zusammenfassen lasst:
- Native Proben: Rottenacker > Opfingen > Ehingen > Schwarzach > Ingolstadt > Bad Abbach >
Jochenstein > Lauchert > Riedlingen > Sigmaringen
- Extrakte: Ehingen > Rottenacker > Schwarzach > Opfingen > Bad Abbach > Ingolstadt >
Jochenstein > Lauchert = Riedlingen = Sigmaringen
- Gesamt: Rottenacker > Ehingen > Schwarzach > Opfingen > Bad Abbach > Ingolstadt >
Jochenstein > Lauchert > Riedlingen > Sigmaringen

Tab. 3.10: Ranking der Sedimentextrakte und der nativen Proben im Fischeitest mit Danio
rerio nach 24, 48 und 186 h Exposition. Datengrundlage: Seitz (2005).

24 h 48 h 168 h Durchschnitt
Nativ  Extrakt Nativ Extrakt Nativ Extrakt Nativ  Extrakt Gesamt
Sigmaringen 10 7 9 8 8 8 9,0 7,7 8,3
Lauchert 7 7 9 8 8 8 8,0 7,7 7,8
Schwarzach 3 3 4 3 3 3 33 3,0 3,2
Riedlingen 9 7 8 8 8 8 8,3 7,7 8,0
Rottenacker 1 2 1 2 1 2 1,0 2,0 1,5
Ehingen 4 1 3 1 2 1 3,0 1,0 2,0
Opfingen 2 4 2 4 4 4 2,7 4,0 3,3
Ingolstadt 6 6 5 6 5 6 53 6,0 57
Bad Abbach 5 5 6 5 6 5 5,7 5,0 53
Jochenstein 8 7 7 7 7 7 7,3 7,0 7,2

Ein Vorteil des Fischeitests besteht darin, dass er nicht nur mit wassrigen Umweltproben,
sondern auch mit nativen Sedimenten und Sedimentextrakten durchgefiihrt werden kann (Hollert et
al. 2003), um so der Rolle der Sedimente als Schadstoffsenken besonders fiir schwer losliche,
lipophile Substanzen gerecht zu werden (Ahlf et al. 2002, Chapman et al. 1992). Der Fischeitest mit
Extrakten ist einfach und schnell durchzufiihren bzw. auszuwerten. Es ist jedoch fraglich, ob in einer
48-stiindigen Belastungszeit, wie angestrebt, tatsachlich eine langfristige Exposition gegeniber den
potentiell verfligbaren Schadstoffen mit hinreichender Verlasslichkeit simuliert werden kann. Die
vorliegenden Untersuchungen zeigen aullerdem, dass bei einer Auswertung nach DIN-Endpunkten
nach 48 h das Schadigungspotential nicht ausreichend eingeschatzt werden kann. Vor allem dadurch,
dass sich die Embryotoxizitat durch Sedimentextrakte, wenn auch nur geringfiigig, Uber den Schlupf
hinaus bis nach 168 h erhdhte, bzw. bei nativen Sedimenten abnahm (Abb. 3.19).

Im Fischeitest mit nativen Sedimenten wird hingegen versucht, das bioverfiigbare Schadigungs-
potential der Proben zu erfassen, um eine weitgehende Ubertragbarkeit auf die Situation im Freiland
zu gewahrleisten. Vor allem die Analyse moglicher embryotoxischer Effekte der nativen Sedimente
auf Fische besal® vor dem Hintergrund des dokumentierten Fischriickgangs in der Donau eine groRe
Okologische Relevanz, da die Embryotoxizitait enorme Auswirkungen auf die Populationsdynamik
haben kann (Wright & Tillitt 1999). Bei der eindeutigen Entwicklungsverzégerung, welche im Test mit
nativen Sedimenten beobachtet wurde, handelte es sich stets um eine Verzégerung gegenliber der
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Normalentwicklung der Kontrolltiere in Kunstwasser bzw. auf Quarzmehl. Hier bleibt zu lberlegen,
wie entscheidend entwicklungsverzogernde Effekte in den niedrigeren Konzentrationen nach den
DIN-Endpunkten zur Bewertung der Embryotoxizitdt von nativen Sedimenten sind. Sicherlich sind die
Endpunkte nach DIN fir den Vergleich verschiedener Proben beziglich ihrer Embryotoxizitat
geeignet. Ein Vergleich mit den natlrlichen Gegebenheiten ist jedoch schwierig.
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3.5.6 Korrelation zwischen chemischer Analyse und Embryotoxizitat

Der Fischeitest mit 48 h alten Embryonen von Danio rerio ist ein nach DIN 38415-T6
standardisierter Test zur Abwasserprifung und wurde auch zur Normierung durch die ISO eingereicht
(Braunbeck et al. 2005). Er stellt eine Alternative zum methodisch und ethisch umstrittenen akuten
Fischtest dar (Braunbeck et al. 2002, Nagel 2002). Nach Braunbeck et al. (2005) besteht eine
verlassliche Korrelation zwischen Fischembryo- und akutem Fischtest. In den meisten Fallen reagiert
der Fischeitest dhnlich sensitiv auf eine Schadstoffexposition wie der Fischtest (Lange et al. 1995,
Nagel 2002). Die friithen Embryogenese- und Larvalstadien sind gegentiber chemischen Noxen sogar
besonders empfindlich (McKim 1977) und fur zahlreiche Substanzen ist bekannt, dass sie ihre
toxische oder teratogene Phase nur zu einem sensiblen Zeitpunkt wahrend der friihen Organ-
entwicklung des Fischembryos entfalten (Nagel & Isberner 1998). Auch PAHs verursachen in friihen
Stadien von Danio rerio unterschiedliche embryotoxische Effekte, wie z.B. Stérung der Herzfunktion,
craniofaciale Fehlbildungen, Odeme am Perikard und Dottersack sowie ein reduziertes Wachstum
und eine generell erhéhte Mortalitdtsrate (Antkiewicz et al. 2006, Billard et al. 2006). Incardona et al.
(2004) konnten zeigen, dass beispielsweise 3-Ring PAHs, wie Phenanthren direkten Einfluss auf die
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Erregungsleitung des Herzens nehmen, was wiederum sekundare Konsequenzen auf die weitere
Entwicklung des Herzens, der Nieren und auch des Neuralrohrs hat. In der gleichen Studie wurde
nachgewiesen, dass Pyren, ein 4-Ring PAH, unter anderem Andmie und neuronalen Zelltod
verursacht. Friheren Hypothesen, dass es einen direkten Zusammenhang zwischen der Aktivierung
von Cytochrom P450 (CYP1A) durch Dioxine bzw. Dioxin-dhnlich wirkende Substanzen wie PAHs und
den oben beschriebenen Effekten gibt, widerspricht eine Arbeit von Carney et al. (2004). In dieser
Studie wurde die Induktion von CYP1A inhibiert, und dennoch konnten die gleichen bekannten
Effekte von TCDD beobachtet werden. Zu einem gleichen Ergebnis kamen auch Antkiewicz et al.
(2006), jedoch konnte in deren Arbeit gezeigt werden, dass durch die Inhibition der Expression von
zfAhR2* und zfARNT1 Stérungen im Herz (z.B. Odeme und Reduktion der Herzmuskelzellen) nicht
mehr auftreten, wenn die Larven von Danio rerio mit TCDD belastet werden. Carney et al. (2004,
2006) kamen daher zu dem Schluss, dass andere Prozesse und genetische Regulationsmechanismen
(als der Phase | Reaktionsmechanismus von CYP1A) in Danio rerio nachteilig durch AhR-Agonisten
(PAHSs, PCBs und PCDD/Fs) beeinflusst werden.

Dessen ungeachtet konnte durch eine Rangkorrelationsanalyse nach Spearman zwischen den
eigenen Ergebnissen aus der chemischen Analyse (Phenanthren, Pyren und Summe der 16 EPA-PAHs)
und dem Fischeitest mit Extrakten sowie nativen Sedimentproben eine mittlere bis hohe Korrelation
festgestellt werden (Tab. 3.11). Deshalb kann ein Zusammenhang zwischen PAH-Belastung und
embryotoxischer Wirkung nicht prinzipiell ausgeschlossen werden.

Tab. 3.11 Rangkorrelationsanalyse nach Spearman zwischen
Ergebnissen der PAH-Analyse und dem Fischeitest mit nativen und
extrahierten Proben. Angeben ist der Korrelationskoeffizient r¢. n =9

Phenanthren Pyren 16 EPA-PAHs
1/ECs, Nativ 0,67 0,68 0,68
1/ECs, Extrakt 0,74 0,73 0,73

3.5.7 Vergleich der Donau mit anderen Flusssystemen

Um die eigenen Resultate nach 48 h Exposition besser einordnen zu kénnen, wurden sie mit
verschiedenen Boden- und Sedimentproben aus dem Rheineinzugsgebiet verglichen (Abb. 3.21;
Daten Iffezheim aus Ulrich et al. 2002; Daten Ober- und Hochrhein aus Konig 2002). Dabei erzielten
die Sedimentextrakte der Donau eine signifikant niedrigere embryotoxische Belastung als die Proben
vom Rhein (einfaktorielle nichtparametrische Varianzanalyse mit anschlieBendem Tukey Test,
p < 0,05). Hierbei wird jedoch die Tatsache vernachlassigt, dass die Extrakte der Donauproben
besonders unter Berlicksichtigung der erweiterten Kriterien nach 168 h einen signifikanten Anstieg
der Mortalitdt bzw. der Embryotoxizitdt verzeichnen (vgl. Boxplots in Abb. 3.19). Beim Vergleich der
nativen Proben weisen die Donauproben ein dhnlich hohes bzw. hoheres embryotoxisches Potential
auf als die Proben aus dem Rhein. Hierbei ist auffdllig, dass im Gegensatz zu den Rheinproben die
nativen Sedimente aus der Donau Uber eine deutlich hohere toxische Wirkung verfiigen als die
entsprechenden Extrakte. Dies legt wiederum den Schluss nahe, dass die Donau eher mit leicht
bioverfliigbaren Substanzen belastet ist (vgl. Cytotoxizitatstest, Abs. 3.4.3).

* Im Zebrabarbling (Danio rerio) existieren zwei divergente Ah-Rezeptoren. AhR2 hat eine hohe Affinitat zu Dioxinen
und vermittelt die Reaktion der Zellen gegenlber diesen Substanzen. AhR1 bindet nicht an TCDD und weist auch keine
transkriptionelle Aktivitat auf (Andreasen et al. 2002).
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Abb. 3.21: Vergleich der im Fischeitest mit Danio rerio ermittelten ECso-Werte nach 48 h sowohl zwischen
nativen als auch extrahierten Proben aus dem Rheineinzugsgebiet (Ober- und Hochrhein, Kénig 2002;
Iffezheim, Ulrich et al. 2002) und der Donau (Seitz et al. 2007). Mit einem Stern gekennzeichnete Proben
sind signifikant unterschiedlich (einfaktorielle nichtparametrische Varianzanalyse mit anschlieRendem
Tukey Test, p < 0,05) gegeniiber den Proben aus Iffezheim.
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3.6

Dioxin-ahnliche Wirksamkeit

Zusammenfassung: In dieser Teilstudie sollte untersucht werden, ob und in welcher
Hohe eine Dioxin-dhnliche Aktivitat mit den Sedimenten aus der Donau in Verbindung
gebracht werden kann. Hierfir wurden sowohl bioanalytische Verfahren (GPC.2D-,
DR-CALUX- und EROD-Assay) als auch eine chemische Analyse von PAHs, PCBs und
PCDD/Fs verwendet.

Nahezu alle getesteten Sedimentextrakte wiesen ein hohes AhR-induzierendes Potential
auf, wobei eine hohe Korrelation lediglich zwischen dem DR-CALUX und dem EROD-
Assay festgestellt werden konnte. Der GPC.2D-Assay verfligte lber eine signifikant
niedrigere AhR-vermittelte Induktion. Die unterschiedliche Sensitivitat der In vitro-Test-
systeme ist vermutlich auf selektive Inhibitionsmechanismen, verschiedene Expositions-
zeiten und spezies- bzw. zellspezifische Unterschiede, aber auch auf unbekannte Schad-
stoffe zurtickzufiihren.

In der chemische Analyse wurden sehr hohe PAH-Konzentrationen, aber deutlich
geringere Mengen an POPs gemessen. Durch den Vergleich der Chem-TEQs mit den
Bio-TEQs (TCDD-Aquivalenzkonzentrationen der analysierten Substanzen bzw. der
gemessenen Induktion im bioanalytischen Verfahren) konnten aber lediglich 3 bis
maximal 50 % des Effekts in den Biotests den chemisch analysierten, prioritaren
Schadstoffen zugeordnet werden. Es ist daher davon auszugehen, dass noch nicht
identifizierte nicht-prioritare Schadstoffe in den Sedimentextrakten vorhanden sind, die
Uber AhR-vermittelte Aktivitat verfligen.

Aufgrund der hohen Dioxin-dhnlichen Aktivitdt, aber auch der hohen PAH-
Konzentrationen, die in dieser Studie festgestellt wurden, kann nicht ausgeschlossen
werden, dass der Fischriickgang in der Donau evtl. durch die Kontamination mit

chemischen Schadstoffen verursacht wurde.

98




Weight-of-Evidence-Studie

In dieser Studie wurde die Dioxin-ahnliche Wirksamkeit von acetonischen Sedimentextrakten
sowie deren Multilayer-Fraktionen mit Hilfe von drei verschiedenen In vitro-Biotestverfahren
gemessen: EROD- (RTL-W1-Zellen), DR-CALUX- (H4lIE-Zellen) und GPC.2D-Assay (GPC.2D.Luc-Zellen).
Die Dioxin-dhnliche Aktivitdt von Schadstoffen wie PAHs, PCBs und PCDD/Fs wird meist Uiber den
Arylhydrocarbon-Rezeptor (AhR) vermittelt. Der AhR ist ein cytosolischer Rezeptor, der nach der
Bindung mit seinem Liganden in den Zellkern transportiert wird und dort unter Vermittlung des ARNT
(AhR-Nuclear-Translocator) mit hoher Spezifitat an das Dioxin-Responsive-Element (DRE) bindet. Die
drei verwendeten Testsysteme unterscheiden sich maRgeblich in diesen Strukturen (vgl. Tab. 1.4).

3.6.1 Dioxin-dhnliche Wirksamkeit der verschiedenen Proben

Sedimentextrakte: Die drei in dieser Studie eingesetzten Zelllinien wiesen eine unterschiedliche
Sensitivitat gegenliber den acetonischen Sedimentextrakten der Donau auf. Jedoch konnte fiir jedes
Extrakt in allen drei Testverfahren ein konzentrationsabhdngiger Anstieg der Dioxin-dhnlichen
Aktivitat festgestellt werden. Die dabei erstellten Dosis-Wirkungs-Kurven variierten in Form und der
maximalen Induktion, wiesen aber in der Regel einen sigmoidalen Verlauf auf. Nur vereinzelt zeigten
die Proben in hoheren Konzentrationen einen cytotoxischen Effekt, der die Dioxin-dhnliche Wirkung
maskierte.

Die niedrigsten Induktionen (dargestellt als Bio-TEQ; vgl. Abs. 2.3.6) fir alle Sedimentextrakte
wurden mit der Zelllinie GPC.2D.Luc gemessen (Abb. 3.22). Die geringsten Bio-TEQ-Werte in allen
Testsystemen wurden fiir die Sedimentextrakte aus Riedlingen und der Lauchert beobachtet. Die
hochsten Induktionen hingegen konnte fiir nahezu alle Biotests fiir die Proben aus Rottenacker,
Opfingen und der Schwarzach dokumentiert werden. Die iibrigen Sedimentextrakte wiesen in den
verschiedenen Biotests nur eine geringe Ubereinstimmung in deren Aktivitit auf. Durch eine
Korrelationsanalyse nach Pearson konnte daher auch keine Ubereinstimmung sowohl| zwischen den
Ergebnissen aus dem GPC.2D- und dem DR-CALUX-Assay (rp = 0,21) als auch zwischen dem GPC.2D-
und dem EROD-Assay (rp = 0,04) ermittelt werden. Eine hohe Korrelation wurde dagegen zwischen
dem DR-CALUX- und dem EROD-Assay festgestellt (rp = 0,84).
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Abb. 3.22: Dioxin-dhnliche Wirksamkeit der Sedimentextrakte aus der Donau, ermittelt mit
dem GPC.2D (GPC.2D.Luc Zellen; n = 3 - 6), DR-CALUX- (H4IIE Zellen; n = 1 - 3) und EROD-Assay
(RTL-W1 Zellen; n = 3). Die Bio-TEQs wurde in Relation zur der TCDD-Aktivitat dargestellt, die
25 % der maximalen Induktion entsprach. Datengrundlage: Keiter et al. (2007).
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Multilayer-Fraktion: Die Dioxin-dhnliche Wirksamkeit der Multilayer-Fraktionen (sie enthalt
saureresistente organische Schadstoffe wie z.B. PCBs und PCDD/Fs) der Donauproben ist in Tabelle
3.12 zusammengefasst. Fiir alle Proben der baden-wirttembergischen Donau konnte mit Ausnahme
von Riedlingen eine Dioxin-ahnliche Aktivitdat nachgewiesen werden. Fiir den GPC.2D-Assay war ein
Test der Fraktionen leider nicht moglich.

Im EROD-Assay mit der Zelllinie RTL-W1 war die Induktion der fraktionierten Proben deutlich
geringer als im DR-CALUX. Dennoch konnte eine mittlere Korrelation (rs = 0,6) zwischen diesen
Biotestverfahren ermittelt werden. Die niedrigsten BioTEQ-Werte in beiden Testsystemen erzielten
die Proben aus dem Zufluss Lauchert (112 pg/g im EROD- und 20 pg/g im DR-CALUX-Assay) und dem
Donaustandort Ehingen (117 pg/g im EROD- und 40 pg/g im DR-CALUX-Assay).

Die hochste AhR vermittelte Reaktion im DR-CALUX konnte fiir die Fraktion aus dem Opfinger
Stausee beobachtet werden (1400 pg/g). Eine ebenfalls hohe Dioxin-dhnliche Aktivitat wiesen die
Proben aus der Schwarzach (876 pg/g), Sigmaringen (633 pg/g) und Rottenacker (210 pg/g) auf. Die
hochste EROD-Induktion wurde hingegen fiir die Multilayer-Fraktion der Schwarzach gemessen
(123 pg/g). Geringfiigig niedrigere Werte erzielten die Proben aus Opfingen (70 pg/g), Sigmaringen
(54 pg/g) und Rottenacker (44 pg/g).

Tab. 3.12: Bio-TEQs der Multilayer-Fraktionen der oberen Donau sowie die
entsprechende zellspezifische Chem-TEQs aus der chemischen Analyse der PCBs und
PCDD/Fs in pg/g und die sich daraus ergebenden prozentualen Anteile der chemisch
analysierten Stoffe am Gesamteffekt im Biotest. Datengrundlage: Keiter et al. (2007a).

EROD DR-CALUX

Bio-TEQ Chem-TEQ [%] Bio-TEQ Chem-TEQ [%]
Sigmaringen 54 83 153 633 35 6
Lauchert 20 61 308 112 28 25
Schwarzach 123 250 203 876 117 13
Rottenacker 44 137 310 210 59 28
Ehingen 40 110 273 117 47 40
Opfingen 63 303 478 1400 126 9

3.6.2 Chem-TEQs - Anteil der Induktion im Biotest

Einer der starksten Induktoren fiir Dioxin-ahnliche Wirksamkeit ist 2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-p-
Dioxin (TCCD; Whitlock 1993). PAHs, PCBs und verschiedene PCDDF/Fs verfligen ebenfalls Giber ein
Dioxin-dhnliches Potential in den verschiedenen Biotests, jedoch mit zellspezifischen Unterschieden.
Um zu klaren Gber welchen Anteil diese organischen Verbindungen an der Gesamtinduktion in den
Biotests verfligen, wurden fir nahezu alle analysierten PAHs, PCBs und PCDDF/Fs die TCDD-
Aquivalenz-Konzentrationen (Chem-TEQs) berechnet. Hierfiir wird die Konzentration einer Substanz
mit dem REP-Faktor (Relative Potency Factor) multipliziert. Dieser Faktor ist spezifisch flr die
Wirkung einer Chemikalie im relativen Verhéltnis zu TCDD in einer bestimmten Zelllinie (Behnisch et
al. 2003, Bols et al. 1999, Clemons et al. 1998, Machala et al. 2001, Safe 1994). Mittels der
spezifischen REP-Faktoren konnte fiir alle Standorte die Summe der Chem-TEQs der verschiedenen
Substanzklassen in Abhangigkeit zur Zelllinie berechnet werden (Tab. 3.13). Fir die Zelllinie
GPC.2D.Luc stehen keine REP-Faktoren zur Verfiigung, weshalb die Chem-TEQs fiir dieses Test-
verfahren nicht berechnet werden konnten.
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Tab. 3.13: Chem-TEQs aller Standorte fiir die Zelllinien RTL-W1 und H4IIE, berechnet mittels
Multiplikation der spezifischen REPs mit den Konzentrationen der verschiedenen Substanzen. Daten-

grundlage: Keiter et al. (2007a).
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S £ g g g & 7 2 g
E 5 £ £ £ 5 3% ® 3
— oo (%]
Zelllinien 3 s 3 S £ S = 3 8
RTL-W1* 293 125 2502 = 281 757 193 122 35

PAHs [pg/g]
HAIIE** 4234 183 2884 - 401 1044 196 143 28
PCBs und RTL-W1*** 83 61 250 137 110 303 8 - =
PCDD/Fs [pg/g]  HAlIE*** 35 28 117 59 47 126 - - -
RTL-W1 376 186 2752 137 391 1060 193 122 35

Summe [pg/g]
H4IIE 459 211 3001 59 448 1170 196 143 28

*REPs aus Bols et al. (1999), ** REPs aus Behnisch et al. (2003) und Machala et al. (2001), *** REPs aus Clemons et a. (1998)
und Safe (1994)

Durch die Subtraktion der Chem-TEQs von den Bio-TEQs wurde festgestellt, dass in beiden
Biotestverfahren fiir nahezu alle Sedimentproben weniger als 25 % der Induktion durch die
Ergebnisse aus der chemischen Analyse erklart werden konnten (Abb. 3.23 und 3.24). Eine Ausnahme
bildete der Sedimentextrakt der Schwarzach. Fiir diese Probe konnten etwa 50 - 55 % der Dioxin-
ahnlichen Wirksamkeit im Biotest durch chemische Analysedaten erklart werden. Fir die Probe vom
Standort Sigmaringen zeigte sich im DR-CALUX, dass etwa 55 % der Aktivitdat durch unbekannte
Substanzen verursacht wurde. Der hochste Anteil am nachweisbaren Effekt wurde in allen Proben
durch die PAHs induziert.
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Abb. 3.23: Prozentualer Anteil der Chem-TEQs; ermittelt aus den Konzentrationen der PAHs, PCBs und PCDD/Fs
und den entsprechenden REP-Faktoren am Gesamteffekt (Bio-TEQs) der Donausedimente im EROD-Assay. PAH
Chem-TEQs wurden durch Multiplikation der PAH-Konzentrationen mit den REP-Faktoren aus Bols et al. (1999)
berechnet. Die Berechnung der PCB und PCDD/F Chem-TEQs erfolgte entsprechend mit den REP-Faktoren aus
Clemons et al. (1998) und Safe (1994). *Substanzkonzentrationen befanden sich unterhalb der
Nachweisgrenze; **PAH bzw. ***PCB und PCDD/F Konzentrationen stehen nicht zur Verflgung.

Datengrundlage: Keiter et al. (2007a).
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Abb. 3.24: Prozentualer Anteil der Chem-TEQs; ermittelt aus den Konzentrationen der PAHs, PCBs und
PCDD/Fs und den entsprechenden REP-Faktoren am Gesamteffekt (Bio-TEQs) der Donausedimente im DR-
CALUX-Assay. PAH Chem-TEQs wurden durch Multiplikation der PAH-Konzentrationen mit den REP-Faktoren
aus Behnisch et al. (2003) und Machala et al. (2001) berechnet. Die Berechnung der PCB und PCDD/F Chem-
TEQs erfolgte entsprechend mit den REP-Faktoren aus Clemons et al. (1998) und Safe (1994).
*Substanzkonzentrationen befanden sich unterhalb der Nachweisgrenze; **PAH bzw. ***PCB und PCDD/F
Konzentrationen stehen nicht zur Verfligung. Datengrundlage: Keiter et al. (2007a).
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Abb 3.25: Verantwortlicher Anteil der unbekannten nicht-persistenten und nicht-prioritdren Schadstoffe
(hellgraue Abschnitte der Balken) in Prozent im EROD- und DR-CALUX-Assay, berechnet durch die
Subtraktion der Bio-TEQs der Multilayer-Fraktionen (DR-CALUX- und EROD-Assay; dunkelgraue
Abschnitte der Balken) und der PAH Chem-TEQs (weilRe Abschnitte der Balken) von den entsprechenden
Bio-TEQs der Rohextrakte. MF = Multilayer-Fraktion; * PAHs und Dioxin-ahnliche Aktivitat war unterhalb
der Nachweisgrenze; **PAH Konzentrationen stehen fiir diese Probe nicht zur Verfligung. Daten-
grundlage: Keiter et al. (2007a).
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In Abbildung 3.25 wird der Anteil unbekannter, nicht-prioritirer und nicht-persistenter
Schadstoffe dargestellt, indem der Bio-TEQ aus den Tests mit den Multilayer-Fraktionen sowie der
PAH Chem-TEQs von der Gesamtinduktion subtrahiert wurde. Dabei konnte gezeigt werden, dass in
nahezu allen Proben der Hauptanteil am Gesamteffekt in beiden Biotestsystemen durch unbekannte
nicht-prioritdre und nicht-persistente Schadstoffe verursacht wurde. Eine Ausnahme bildete hierbei
der Zufluss Schwarzach, bei dem ein GroRteil der Dioxin-dhnlichen Aktivitdt durch prioritdre PAHs
hervorgerufen wurde (50 - 54 %). Ferner kann in Abbildung 3.25 gezeigt werden, dass der DR-CALUX-
Assay gegenliber den saureresistenten Schadstoffen aus der Multilayer-Fraktion sehr viel sensitiver
reagiert als der EROD-Assay. Bemerkenswert in diesem Zusammenhang ist auch, dass die durch die
Multilayer-Fraktion ausgeldste Induktion im EROD-Assay sehr gering war und die gemessen Bio-TEQs
sich deutlich unterhalb der berechneten Chem-TEQs der PCBs und PCDD/Fs befanden (Tab. 3.13).

Im DR-CALUX hingegen war der Anteil der gemessenen PCBs und PCDD/Fs, die fiir die Induktion
der Multilayer-Fraktion verantwortlich gemacht werden konnten, nicht héher als ca. 40 % (Ehingen;
vgl. Tab. 3.12). Die hochste Dioxin-ahnliche Aktivitat der Multilayer-Fraktion wurde fiir den Standort
Opfingen gemessen (1400 pg/g). Hier konnten jedoch nur 9 % durch die Konzentrationen der
gemessenen persistenten organischen Schadstoffe erkldrt werden. Ahnlich war die Situation am
Probennahmestandort Sigmaringen, hier betrug der Anteil der Multilayer-Fraktion (633 pg/g) am
Gesamteffekt (1006 pg/g) 58 %, jedoch konnten von diesem wiederum nur 6 % (35 pg/g entspricht
3,5 % am Gesamteffekt) durch die chemisch analysierten PCBs und PCDD/Fs erklart werden.

3.6.3 Bewertung der Dioxin-ahnlichen Wirksamkeit

In allen drei verwendeten Biotests (DR-CALUX-, GPC.2D- und EROD-Assay) induzierten die
Sedimentproben aus der Donau eine Dioxin-dhnliche Aktivitdt, jedoch mit zellspezifischen Unter-
schieden. So zeigten beispielsweise die H4lIE-Zellen eine leicht hohere Induktionsrate als die RTL-W1-
Zellen. Dessen ungeachtet verflgten aber beide Zelllinien lber eine signifikant hohere Aktivitat als
die GPC.2D-Zellen (Abb. 3.26). Gestitzt wurden diese beobachteten Unterschiede durch Korrela-
tionsanalysen: Keine Korrelation wurde zwischen den Ergebnissen mit GPC.2D-Zellen und den beiden
anderen Zelllinien H4IIE und RTL-W1 festgestellt. Eine eindeutige Korrelation, wie sie auch schon in
anderen Studien festgestellt werden konnte (Gustavsson et al. 2004, Olsman et al. 2007), wurde
zwischen H4lIE- und RTL-W1-Zellen ermittelt (r = 0,84). Der geringfligige Unterschied dieser beiden
Zelllinien kann moglicherweise durch Spezies-spezifische Induktionsmechanismen (Bols et al. 2005,
Olsman et al. 2007), verschiedene Expositionszeiten, aber auch durch eine Substratinhibition bei
RTL-W1-Zellen in hoheren Konzentrationen erklart werden (Murk et al. 1996, Sanderson et al. 1996).

Die beiden Hypothesen, nach denen eine EROD-Inhibition und eine verlangerte Expositionszeit
eine geringere Gesamtaktivitat verursachen (Murk et al. 1996, Sanderson et al. 1996), kdnnten auch
die geringen Bio-TEQ Werte der Multilayer-Fraktionen im EROD-Assay erklaren. AuRerdem lagen hier
die Bio-TEQs stets unterhalb der berechneten Chem-TEQs der PCBs und PCDD/Fs. Obwohl die
Metabolismusrate fiir halogenierte Verbindungen auch aufgrund ihrer molekularen GroRRe gering ist
(Birnbaum et al. 2003), kann nicht ausgeschlossen, dass diese Fischzelllinie liber eine Inkubationszeit
von 72 h bestimmte halogenierte Substanzen abbaut (Olsman et al. 2007). Im Gegensatz dazu waren
die Bio-TEQs der Multilayer-Fraktion im DR-CALUX stets hoher als die entsprechenden Chem-TEQs
der gemessenen PCBs und PCDD/Fs.
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Abb. 3.26: Vergleich zwischen den Bio-TEQ Werten der Sedimentextrakte und der Multilayer-Fraktionen
aus der Donau im GPC.2D-, DR-CALUX- und EROD-Assay. Die Daten sind als Boxplots dargestellt, die Box
reprasentiert das 25 bis 75 % Intervall der Daten. Die Linie in der Box stellt den Median dar. Mit einem
Stern markierte Boxplots sind signifikant unterschiedlich zu der Box, die den niedrigsten Effekt einer
Zelllinie darstellt (H-Test mit anschlieBendem Dunn’s Test, p < 0,05). Kein signifikanter Unterschied
konnte zwischen dem DR-CALUX- und dem EROD-Assay festgestellt werden (ns** = nicht signifikant; t-
Test, p < 0,05). Datengrundlage: Keiter et al. (2007).

Es ist daher davon auszugehen, dass die Unterschiede zwischen den Bio-TEQs aus dem EROD-
Assay und den Chem-TEQs nicht nur allein durch EROD-Inhibition und eine langere Expositionszeit
erklart werden kénnen, sondern es miissen auch in Abhangigkeit der Spezies und der Zelllinie unter-
schiedliche Induktionsmechanismen sowie die Gegenwart unbekannter persistenter Schadstoffe
bericksichtigt werden (Garrison et al. 1996, Olsman et al. 2007). Dessen ungeachtet stellen beide
Zelllinien sehr gut geeignete Biotestsysteme dar, um die Dioxin-dhnliche Wirksamkeit in Sediment-
extrakten nachzuweisen, da chemische Analysen fast immer fiir den Nachweis aller Schadstoffe im
Sediment unvollstandig bleiben missen.

Der GPC.2D-Assay wies eine bis zu hundertfach niedrigere Induktion als die beiden anderen
Testsysteme auf. Griinde hierfiir kénnten sowohl Unterschiede in den transfizierten DRE’s als auch
zellspezifische Mechanismen sein, wie z.B. Chemikalien-abhangige Translokatoren und Rezeptoren
(Garrison et al. 1996, Zhou et al. 2003). Aufgrund der unterschiedlichen Induktion der GPC.2D-
Zelllinie wéare es notwendig zunachst folgendes zu untersuchen: (1) Testung verschiedener prioritédrer
Schadstoffe als Monosubstanzen und als Substanzgemische, da es bekannt ist, dass in Abhangigkeit
der Zelllinie bestimmte organische Verbindungen antagonistisch wirken; (2) die Ermittlung von REPs
fur unterschiedliche Substanzen (PAHs, PCBs und PCDD/Fs) zur Kalkulation von TEQs, damit eine
bessere Vergleichbarkeit zu anderen Zelllinien gegeben ist.

Unter der Annahme einer Konzentrationsadditivitat (Clemons et al. 1998, White 2002) konnte
fir alle Sedimentextrakte gezeigt werden, dass — in Abhdngigkeit der berechneten Chem-TEQs —
lediglich ein sehr geringer Anteil der in den Biotests verursachten Induktion durch PCBs und PCDD/Fs
hervorgerufen wurde. So wurden stets weniger als 8 % am Gesamteffekt im DR-CALUX- und EROD-
Assay durch diese persistenten Verbindungen verursacht. Ein eindeutig hoheres Induktionspotential
ging von den weniger persistenten PAHs aus, die in allen Proben den hdchsten prozentualen Anteil
aller gemessenen Substanzen am Gesamteffekt aufwiesen. Diese quantifizierten PAHs konnten
durchschnittlich fir 13 - 18 % (in Ausnahmen bis zu (iber 50 %) der AhR-vermittelten Aktivitat im
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EROD- bzw. im DR-CALUX-Assay verantwortlich gemacht werden. Des Weiteren zeigten die
Ergebnisse aus den Untersuchungen mit den acetonischen Rohextrakten und mit den Multilayer-
Fraktionen, dass der DR-CALUX- meist hoher induzierte als der EROD-Assay. Aufgrund dessen kann
davon ausgegangen werden, dass der DR-CALUX sensitiver auf komplexe Umweltproben und
prioritdre Schadstoffe reagiert als der EROD-Assay. Olsman et al. (2007) hingegen wiesen nach
Belastung mit PCDD/Fs in RTL-W1-Zellen eine hohere Induktion nach als in H4llIE-Zellen. Des
Weiteren wiesen Bols et al. (1999) ebenfalls fiir RTL-W1-Zellen eine hdhere Sensitivitat gegenlber
PAHs nach als fiir H4IIE-Zellen.

In den Arbeiten von Brack et al. (2005) und Hollert et al. (2002a) wurde indes beschrieben, dass
auch verschiedene nicht-prioritdare Schadstoffe tGiber eine AhR-vermittelte Aktivitat verfiigen kénnen
und damit auch Uber ein Gefdhrdungspotential fir die Umwelt. Des Weiteren ist bekannt, dass
chemische Verbindungen mit gréRerer Polaritat, wie z.B. heterozyklische aromatische Kohlenwasser-
stoffe, Amine und einige Pestizide, durchaus als AhR-Agonisten agieren kénnen (Behnisch et al.
2001). AuRerdem wurde eine Reihe natlirlicher Substanzen — wie verschiedene Holzbestandteile,
Reten und Juvaione aber auch Bioflavonoide — als AhR-Liganden identifiziert (Doostdar et al. 2000,
Huuskonen et al. 1998, Martel et al. 1997). AbschlieBend lasst sich feststellen, dass die hohe Dioxin-
dhnliche Wirksamkeit der unbehandelten Sedimentextrakte, die in den Zelllinien RTL-W1 und H4IIE
festgestellt wurde, weder durch prioritdre PAHs noch durch POPs ganzlich erklart werden konnte.
Aufgrund dessen kann davon ausgegangen werden, dass ein Grofteil der Induktion in den Biotest-
systemen durch andere, unbekannte nicht-prioritdre Schadstoffe verursacht wurde. Deshalb sind
weitere Untersuchungen, wie z.B. Effekt-dirigierte Analysen notwendig, um die unbekannten Stoffe
zu identifizieren, die fur die hohe Dioxin-dhnliche Aktivitat verantwortlich sind.

3.6.4 Schlussfolgerungen

Der DR-CALUX- und EROD-Assay stellen in Kombination mit einer Multilayer-Fraktionierung und
chemischen Analysen geeignete Systeme dar, um den Anteil unbekannter Substanzen in Sediment-
extrakten zu ermitteln, die fir die hohe Dioxin-dhnliche Wirkung in den Donauproben verantwortlich
sind. Die daraus gewonnen Daten liefern somit weitere wichtige Informationen bezliglich dem Gehalt
bekannter und unbekannter chemischer Verbindungen mit toxischen Effekten. Sie sind damit
wichtiger Bestandteil einer umfassenden Bewertung der Donau im Sinne des Weight-of-Evidence-
Konzeptes.

Im GPC.2D-Assay konnten lediglich die unbehandelten Extrakte getestet werden. AuRerdem
wies dieses Biotestverfahren keine Korrelation mit den beiden (librigen In vitro-Systemen auf. Um
jedoch eine Vergleichbarkeit mit anderen AhR-basierten Tests zu erreichen, wird es notwendig sein
REPs fiir bestimmte prioritdre Substanzen fiir den GPC.2D-Assay zu bestimmen.

Prinzipiell ist es sehr schwierig zu beweisen, dass die Belastung mit bestimmten Schadstoffen
den Fischriickgang in der oberen Donau verursacht haben kénnte. Dennoch kann aufgrund der
Ergebnisse der eingesetzten bioanalytischen Verfahren, der Multilayer-Fraktionierung sowie der
chemischen Analyse ein Zusammenhang zwischen chemischer Kontamination und dem Riickgang der
Fischereiertrage nicht ganzlich ausgeschlossen werden. Insbesondere die sehr hohen PAH-Konzen-
trationen in den verschiedenen Proben kénnten eine Ursache fiir den Fischriickgang darstellen. So
wurde in verschiedenen Studien nachgewiesen, dass eine PAH-Kontamination mit Karzinogenese,
Haut- und Lebertumoren, Immunosuppression und einer endokrinen Dysfunktion in Fischen
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einhergeht (Arcaro et al. 1999, Blaha et al. 2006, Gray et al. 2003, Nacci et al. 2002, Pinkney et al.
2001, 2004, Schirmer et al. 2000, White & Claxton 2004).

Allerdings wirde die Hohe der gemessenen Chemikalien kaum eine ausreichende und
zufriedenstellende Erklarung fiir den Rickgang der Fische in der oberen Donau darstellen.
Andererseits konnte in dieser Studie die hohe Dioxin-dhnliche Aktivitat nicht ausreichend durch
chemische Analyseverfahren erklart werden, weshalb eine toxische Belastung der Fischpopulationen
durch unbekannte nicht-prioritare Substanzen nicht ausgeschlossen werden kann.
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3.7

Mutagenitat im Ames-Test

Zusammenfassung: Im Ames-Test mit dem Stammen TA98 und TA100 mit und ohne S9-
Supplementierung konnte insgesamt nur eine geringe Mutagenitat der Sedimentextrakte
aus der Donau festgestellt werden, wobei die Testansatze mit dem Stamm TA98 +S9
deutlich héher induzierten als alle ibrigen (TA98 +S9 > TA98 -S9 > TA100 +S9 > TA100
-59). Der hoéchste Induktionsfaktor wurde im Test mit TA98 +S9 fiir die Probe aus dem
Zufluss Lauchert bestimmt (IF ., = 1,9), jedoch bei der hochsten getesteten Konzentration
von 500 mg SEQ/Platte. Die zweithdchste Induktion zeigten die Proben aus Sigmaringen
(31,25 mg SEQ/Platte) und Opfingen (125 mg SEQ/Platte) mit jeweils dem Faktor 1,6
ebenfalls mit dem Stamm TA98 +S9. Beriicksichtigt man jedoch, dass bei gleichem IF,,.,
die Probe als starker belastet bewertet werden muss, bei der die geringere Konzentration
eingesetzt wurde, ergeben sich unter Verwendung der LOEC-Werte folgende Range:

IR

- TA98 +S9: Sigmaringen > Opfingen > Ehingen > Riedlingen > Lauchert > Schwarzach
Ingolstadt = Bad Abbach = Jochenstein.

- TA98 -S9: Opfingen > Riedlingen > Lauchert > Sigmaringen = Schwarzach = Ehingen
Ingolstadt = Bad Abbach = Jochenstein.

IR

- TA100: keine Mutagenitat, weder mit noch ohne S9-Aktivierung.

Uberraschend war jedoch, dass die mit PAHs sehr hoch kontaminierte Probe aus der
Schwarzach in keinem Versuchsansatz eine mutagene Aktivitdt aufwies. Des Weiteren
konnte fiir alle Proben auch kein Zusammenhang zwischen PAH-Kontamination und
Mutagenitat festgestellt werden. Griinde fir die geringe Induktion sind evtl. eine akute
Toxizitat der Extrakte gegenliber den Bakterien, die damit eine Mutagenitat maskiert,
oder dass nur wenige polare Mutagene durch die Extraktion mit dem unpolaren Aceton
erfasst werden, bzw. das unbekannte Stoffe die Mutagenitat von z.B. Benzo[a]pyren
Uberlagern. Daher sollte in weiteren Untersuchungen zunachst: a) das bakterientoxische
Potential der Extrakte gegeniber Salmonella typhimurium erfasst werden, b) die
Extraktion auch mit polaren Losungsmitteln durchgefiihrt werden, und c) eine
Fraktionierung der Proben nach ihrer Polaritdat durchgefiihrt werden, um letztlich eine
umfassendere Beurteilung des mutagenen Potentials der Donausedimente vornehmen zu
kénnen.
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Die Mutagenitat der Sedimentextrakte wurde im Ames-Test mit den Stimmen TA98 und TA100
sowohl mit als auch ohne S9-Mix Uberprift. Zur quantitativen Bestimmung des mutagenen Potentials
der Proben, wurde fur alle Konzentrationen der Induktionsfaktor (IF) als Quotient aus der Anzahl der

spontanen Revertanten der Negativkontrolle und der induzierten Revertanten der Probe berechnet.

3.7.1 Ergebnisse im Ames-Test

Die Ergebnisse aus dem Ames-Test fir die Stamme TA98 und TA100 mit und ohne S9-
Supplementierung sind in den Abbildungen 3.27 und 3.28 dargestellt.

TA98: Im Testansatz mit S9-Aktivierung wurde der hochste maximale Induktionsfaktor
(IFmax = 1,9) fiir die Probe aus der Lauchert in einer Konzentration von 500 mg SEQ/Platte und der
zweithdchste fiir die beiden Standorte Sigmaringen (IFmax = 1,7; 31,25 mg SEQ/Platte) und Opfingen
(IFmax=1,7; 125 mg SEQ/Platte) gemessen. Eine ebenfalls erhéhte Induktion wurde in Probe aus
Ehingen (IFnh.x= 1,6) festgestellt. Die Dosis-Wirkungs-Kurve stieg hier zunachst an, fiel jedoch in
hoheren Konzentrationen wieder ab. Grund hierfiir kdnnte eine akute Toxizitat darstellen, welche die
Mutagenitat in hohen Konzentrationen maskiert. Ein vergleichbarer Effekt war auch in den Proben
aus Sigmaringen und Opfingen zu beobachten. Fiir die Extrakte der Probennahmestellen Schwarzach,
Ingolstadt, Bad Abbach und Jochenstein wurde in keinem Testansatz eine signifikante Mutagenitat
nachgewiesen. Im Testansatz ohne S9-Mix wurde nur in den niedrigsten Konzentrationen der Proben
aus Riedlingen und Opfingen eine signifikant erhdhte Anzahl an Revertanten beobachtet, die jedoch
schon in den nachst héheren Konzentrationen nicht mehr nachzuweisen war. Auch hier kénnte eine
akute toxische Wirkung der Proben einen mutagenen Effekt in héheren Konzentrationen verhindern.
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Bei fast allen Proben, die einen signifikanten Anstieg der Revertantenzahl zu verzeichnen hatten,
flhrte die S9-Supplementierung zu einer Erhohung der Induktion. Daraus lasst sich schlieSen, dass in
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der Probe Schadstoffe vorhanden waren, die durch die Zugabe der S9-Leberfraktion bioaktiviert
wurden (Maron & Ames 1983). Die Aktivierung erfolgt hauptsachlich durch Cytochrom P450-
abhangige Enzyme, dabei werden sog. Promutagene mittels Oxidation, Reduktion und Hydrolyse in
eine aktive Form umgewandelt. Benzo[a]pyren (korrekte Bezeichnung Benzo[deflchrysen) ist zum
Beispiel eine solche Substanz. Sie wird liber mehrere Oxidationsprozesse in das kanzerogene
7,8-Dihydro-9,10-epoxy-7,8,9,10-tetrahydro-benzo[a]pyren transformiert, welches wiederum eine
kovalente Bindung mit der DNA eingeht und letztlich Krebs verursachen kann.

TA100: Mit dem Stamm TA100 (mit und ohne S9) konnte mit Ausnahme der Probe des Zufluss
Lauchert (hochste Konzentration mit S9-Aktivierung) keine signifikante Mutagenitdt festgestellt

werden.
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Abb. 3.28: Mutagenitdt der Sedimentextrakte aus der oberen Donau in Baden-Wiirttemberg im Ames-
Test mit den Stammen TA98 und TA100 (mit und ohne S9-Aktivierung), dargestellt als Mittelwerte der
Induktionsfaktoren aus zwei Messungen und deren Standardabweichung. Mit * gekennzeichnete
Konzentrationen sind signifikant mutagen gegentber der Kontrolle (einfaktorielle nicht-parametrische
Varianzanalyse mit anschlieBendem Dunnett’s Test, p < 0,05; Kontrollen: n = 10, Proben: n = 2).
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Die hochste Mutagenitat wurde fiir den Stamm TA98 +S9 und abnehmend fiir die Ansatze TA98 -S9 >
TA100 +S9 > TA100 -S9 gemessen (Abb. 3.29). Dabei ergab sich ein signifikanter Unterschied jedoch
nur zwischen den Stammen TA98 +S9 und TA100 -S9 (einfaktorielle nicht-parametrische Varianz-
analyse mit anschlieBendem Dunn’s Test, p < 0,05). AuBerdem ist deutlich aus den Abbildungen 3.27,
3.28 und 3.29 zu erkennen, dass die Metabolisierung der Sedimentextrakte durch den S9-Mix eine

Steigerung der Induktionsfaktoren zur Folge hatte.

2,0

1,8 1

1,6 1
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Abb. 3.29: Vergleich der im Ames-Test mit den Stimmen TA98 und TA100 (mit und
ohne S9-Supplementierung) festgestellten Mutagenitdt der Donauproben. Mit einem
Stern gekennzeichnete Konzentrationen sind signifikant unterschiedlich (einfaktorielle
nicht-parametrische Varianzanalyse mit anschlieRendem Dunn’s Test, p < 0,05)
gegeniliber dem Stamm TA100 ohne S9-Mix.

Tab. 3.14: Darstellung des mutagenen Potentials der Donauproben im Ames-Test als
LOEC (Lowest Observed Effect Concentration in mg SEQ/Platte) mit den entsprech-
enden Induktionsfaktoren (IF).

TA98 TA100
+S9 -S9 +S9 -S9

LOEC IF LOEC IF LOEC IF LOEC IF
Sigmaringen 31,25 1,68 > 500 - > 500 = > 500 -
Lauchert 250 1,92 500 1,25 > 500 - >500 -
Schwarzach > 500 - >500 - > 500 - >500 -
Riedlingen 62,5 1,33 15,6 1,34 > 1000 - > 1000 -
Ehingen 62,5 1,57 > 1000 - > 1000 - > 1000 -
Opfingen 31,25 1,61 15,6 1,59 > 1000 - > 1000 -
Ingolstadt > 500 - >500 - > 500 - >500 -
Bad Abbach > 500 - >500 - > 500 - >500 -
Jochenstein > 1000 - > 1000 - > 1000 - > 1000 -

Bewertet man die Extrakte nach dem maximalen Induktionsfaktor, so miisste die Probe aus der
Lauchert mit einem IF,. von 1,9 (im Testansatz mit TA98 +S9) das hdchste mutagene Potential
aufweisen. Berlicksichtigt man jedoch die Konzentration, in welcher der maximale Induktionsfaktor
bestimmt wurde, so muss bei gleich hohem Induktionsfaktor die Probe als starker mutagen bewertet
werden, in welcher dieser Induktionsfaktor bei geringerer Konzentration gemessen wurde. Daher
wurde zusatzlich die LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) bestimmt, um die Proben
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untereinander besser vergleichen zu kdnnen (Tab. 3.14). Daraus ergeben sich fir den Stamm TA98
die hochsten mutagenen Potentiale fiir die Probe aus Sigmaringen mit S9-Aktivierung und fiir den
Ansatz ohne S9-Aktivierung fiir das Sedimentextrakt aus Opfingen. Unter Beriicksichtigung einer
konzentrationsabhdngigen Induktion lassen sich die Proben wie folgt nach ihrem mutagenen
Potential anordnen:
- TA98 +59: Sigmaringen > Opfingen > Ehingen > Riedlingen > Lauchert > Schwarzach = Ingolstadt
= Bad Abbach = Jochenstein.
- TA98 -S9: Opfingen > Riedlingen > Lauchert > Sigmaringen = Schwarzach = Ehingen = Ingolstadt
= Bad Abbach = Jochenstein.
- TA100: keine signifikant erhohte Mutagenitdt weder mit noch ohne S9-Aktivierung.

3.7.2 Bewertung der Mutagenitit der Donauproben

Der Ames-Test ist der am héaufigsten eingesetzte Mutagenitatstest und wird in verschiedenen
Varianten verwendet (Chen & White 2004). Die Teststimme, die im Ames-Test am haufigsten fiur die
Uberpriifung des mutagenen Potentials von komplexen Umweltproben genutzt werden, sind die
Stamme TA98 und TA100. In verschiedenen Studien, einschlieBlich der hier vorliegenden, wurde fir
den Stamm TA98 eine hohere Sensitivitat gegeniliber verschiedenen Umweltproben beobachtet
(Chen & White 2004, Erdinger et al. 2005, Kosmehl et al. 2004), wobei durch die Supplementierung
mit dem S9-Mix meist noch eine hdhere Induktion erzielt wird. Beide Stimme sind dariber hinaus
dafur bekannt, dass sie auf Monosubstanzen, wie verschiedene PAHs, aromatische Amine sowie
N-haltige bzw. S-haltige Heterozyklen, reagieren (Chen & White 2004, Cote et al. 1995, Fluckiger-Isler
et al. 2004, Marvin et al. 2000, Ohe 1997).

Durch die chemische Analyse der Sedimente konnte eine sehr hohe PAH-Konzentration nach-
gewiesen werden. Aufgrund dieser Befunde wiirde man eine gesteigerte Mutagenitdt erwarten,
insbesondere von der Probe aus der Schwarzach mit einer Summenkonzentration der 16 EPA-PAHs
von 26,3 mg/kg. Dennoch wurde Uberraschenderweise in dieser Probe keine signifikante
Mutagenitat gemessen. In einer durch Chen und White (2004) durchgefiihrten Regressions- und
Korrelationsanalyse wurde lediglich eine sehr geringe Korrelation zwischen mit PAH kontaminierten
Umweltproben und einem mutagenem Potential im Ames-Test festgestellt (R2=0,19; n = 48). Eine
bessere Korrelation wurde erreicht, wenn in der Kalkulation nur Extrakte verwendet wurden, die mit
polaren Losungsmitteln, wie z.B. Methanol, hergestellt wurden. So wurde beispielsweise in einer
Studie von Suzuki et al. (1982) die relative Mutagenitat (TA98 +S9) gesteigert, wenn die Proben mit
einem polaren Losungsmittels extrahiert wurden (Wasser > Ethylacetat > Methanol = n-Hexan).
Daraus schlossen die Autoren dieser Studie, dass die mutagene Aktivitdt der Umweltproben
hauptsachlich von polaren Substanzen ausgeht und nur zu einem geringen Anteil von unpolaren
PAHs. Im Gegensatz dazu konnte bei einer Untersuchung von Elbesedimenten beobachtet werden,
dass eine hohere Mutagenitat der Proben mit TA98 +S9 erreicht wird, wenn bei der Extraktion das
unpolare Toluen anstelle von Methanol bzw. Wasser verwendet wurde (Vahl et al. 1997). Aber auch
hier wurde nur eine geringe Induktion mit Werten zwischen 0,31 und 1,7 bei vergleichsweise hohen
PAH-Konzentration (X 16 PAHs 1,63 - 7,2 mg/kg) festgestellt. Jedoch konnte in dieser Studie eben-
falls keine Korrelation zwischen PAH-Kontamination und Mutagenitat ermittelt werden.

In der vorliegenden Studie wurden die im Ames-Test verwendeten Proben mit Aceton
extrahiert, das in Relation zu Wasser eine Polaritdt von 0,355 aufweist und daher den nicht-polaren
Losungsmitteln zugeordnet wird, wobei es durchaus in der Lage ist leicht polare Substanzen zu I6sen.
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Dennoch erwiesen sich die mit PAH kontaminierten Proben als wenig mutagen. In einer Arbeit von
Brack et al. (2005) wurde ebenfalls nur eine geringe Mutagenitdt durch acetonischen Sediment-
extrakte im Stamm TA98 festgestellt, die jedoch auf akut toxische und interferierende Effekte
verschiedener Substanzen zuriickgeflihrt wurde. Durch eine Alumina-Fraktionierung konnte dann
jedoch festgestellt werden, dass insbesondere nicht-polare und maRig nicht-polare aromatische
Verbindungen aus den Rohextrakten eine signifikante Mutagenitat aufwiesen. Fir die aliphatischen
und stark polaren Fraktionen wurde hingegen keine Mutagenitit festgestellt. Einer der starksten
Induktoren im Ames-Test, der fiir die Mutagenitat in den Proben verantwortlich gemacht werden
konnte, war nach Brack et al. (2005) Benzo[a]pyren. Daher wurden die Benzo[a]pyren-Konzen-
trationen und die Ergebnisse aus dem Ames-Test mit den Stamm TA98 aus der eigenen Studie
miteinander korreliert, wobei allerdings keine Korrelation festgestellt werden konnte. In der Studie
von Brack et al. (2005) wurden aber auch noch Perylen, Benzo[alfluoranthen und 11H-Indeno(2,1,7-
cde]pyrene als starke Induktoren in den Sedimentextrakten identifiziert, die in den eigenen Analysen
jedoch nicht beriicksichtigt wurden.
Die geringe Induktion der Sedimentextrakte aus der Donau kann daher evtl. auf folgende
Faktoren zurickgefiihrt werden:
a) Die Mutagenitat wird vor allem in hoheren Konzentrationen durch eine akute Bakterientoxizitat
der Extrakte maskiert (Brack et al. 2005).
b) Durch die Extraktion mit Aceton werden evtl. nicht alle Schadstoffe erfasst, die eine Mutagenitat
induzieren konnten (Suzuki et al. 1982, Vahl et al. 1997).
c) Im komplexen Gemisch der Sedimentextrakte sind Substanzen enthalten, die den Effekt
mutagener Substanzen Uberlagern (Brack et al. 2005).

In zukinftigen Untersuchungen sollte daher zundchst die Bakterientoxizitdt gepriift werden.
Vorstellbar wére eine modifizierte Version des Bakterienkontakttest mit Salmonella typhimurium
anstelle von Arthrobacter globiformis. AuRerdem sollten verschiedenartig hergestellte Extrakte zum
Einsatz kommen (Extraktion mit Methanol und/oder Wasser sowie Gewinnung des Porenwassers),
um das mutagene Schadigungspotential von Sedimenten besser im Ames-Test abzubilden. Des
Weiteren sollten die Proben nach ihrer Polaritat fraktioniert werden, um eine Interferenz durch
andere Substanzen in den komplexen Umweltproben auszuschlieRen und moglichst die bisher
unbekannten mutagenen Stoffe zu identifizieren. Denn trotz einer geringen oder keiner signifikanten
Induktion im Ames-Test, ist die Gegenwart von mutagenen Substanzen nicht auszuschlieBen (Brack
et al. 2005).
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3.8 Gentoxizitat und Mutagenitat in eukaryotischen Systemen

Zusammenfassung: Zur Bestimmung des gentoxischen und des mutagenen Gefahr-
dungspotentials in der Donau wurden der Mikrokerntest (mit RTL-W1-Zellen und mit
Erythrocyten aus der Barbe) und der Comet-Assay (Zelllinie RTL-W1 und Embryonen des
Zebrabarblings) verwendet. In den In vitro-Tests wurde sowohl das potentiell (Sediment-
extrakte) aber auch das biologisch verfligbare (native Proben) gentoxische Schadigungs-
potential Uberprift. Mit den Erythrocyten aus der Barbe (Barbus barbus) konnte
getestet werden, ob ein gentoxischer Effekt in situ nachweisbar war.

Fir die In vitro-Tests wurde fir fast alle Proben ein deutlicher Dosis-abhangiger Effekt
nachgewiesen. Durch Regressions- und Korrelationsanalysen konnte eine sehr gute
Ubereinstimmung zwischen den verschiedenen eukaryontischen Testergebnissen ermit-
telt werden. AuRerdem konnten mittels einer Clusteranalyse verschiedene Belastungs-
schwerpunkte bzw. wenig belastete Standorte an der Donau identifiziert werden.
Beriicksichtigt man ferner die Hohe der Induktion in den verschiedenen Testverfahren,
ergibt sich flir den Standort Rottenacker stets die hochste und fiir den Zufluss Lauchert
stets die niedrigste Belastung.

Die Invivo-Mutagenitdt mit Barben-Erythrocyten wurde nur fir vier Standorte
(Sigmaringen, Riedlingen, Rottenacker und Ehingen) gemessen, wobei lediglich fir den
Standort Sigmaringen kein signifikanter Effekt nachgewiesen werden konnte. Die
Ubrigen Standorte wiesen eine signifikant erhohte Mikrokerninduktion gegeniber der
Kontrolle auf und konnten sehr gut auf die Ergebnisse in vitro Gbertragen werden.
Ursachen fir die teilweise sehr hohe gentoxische und mutagene Belastung konnten die
hohen PAH-Konzentrationen sein, die jedoch lediglich mit den Ergebnissen des Comet-
Assay gut bis sehr gut korrelieren. Zwischen den Ergebnissen aus dem Mikrokerntest
und der Kontamination mit PAHs konnte nur eine mafRige Korrelation nachgewiesen
werden. Dieser Unterschied ist vermutlich darauf zurtickzufiihren, dass im Mikrokern-
test neben Chromosomenbriichen auch eine Stérung des Spindelapparates detektiert
werden kann, im Comet-Assay aber lediglich Einzelstrangbriiche. AuRerdem missen
noch spezies- und zellspezifische Unterschiede beriicksichtigt werden.

Aufgrund der eigenen Ergebnisse und anderen Studien ist jedoch ein Zusammenhang
zwischen Fischriickgang und gentoxischer Belastung in der Donau wiederum nicht
auszuschlieBen. Insbesondere ist bekannt, dass erhohte PAH-Konzentrationen unter
anderem die Vitalitdt von Gameten beeintrachtigen und auch Hauttumore in Fischen
auslésen kénnen, und daher insgesamt eine Fischpopulation schwachen kénnen.
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3.8.1 Mutagenitat im Mikrokerntest

Mikrokerne entstehen bei Chromosomen-Strangbriichen wahrend der Zellteilung oder durch
den Verlust von Chromosomen wahrend der Anaphase (Kirsch-Volders et al. 2003). In dieser Teil-
studie wurde der Mikrokerntest sowohl an Erythrocyten von Barbus barbus als auch in vitro mit
RTL-W1-Zellen (Sedimentextrakte) durchgefiihrt, um eine mogliche mutagene Belastung der Donau
bzw. der Donausedimente feststellen zu kdnnen. Fir die RTL-W1-Zellen musste der Mikrokerntest
zunachst unter Verwendung einer Monosubstanz etabliert werden.

3.8.1.1 Mikrokerntest in vitro mit der Zelllinie RTL-W1

4-Nitroquinolin-N-oxid (4-NQO): Zur Etablierung des Mikrokerntests mit RTL-W1-Zellen wurde
zundchst als Referenzsubstanz 4-NQO auf sein Potential hin untersucht, Mikrokerne zu induzieren.
Hierfir wurden in drei unabhdngigen Testansatzen mit 4-NQO die auftretenden Anomalien (z.B.
Kerndeformationen, Blebbing, kondensiertes Chromatin und Plasmabriicken zwischen Kernen) und

"
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Abb. 3.30: Anomalien bei RTL-W1-Zellen nach Belastung mit 4-NQO. a) kondensiertes
Chromatin (Anaphase), b) Plasmabriicke zwischen zwei Zellkernen (Zellen sind nicht vollstandig
getrennt), c¢) Kernmodifikation (,,Nase”), d) Polynukleierter Kern (Polynukleus); e) Binukleierter
Kern mit Mikrokern, f) Blebbing, Kerndeformation, g) Kern fragmentiert, Fragmente mit stark
kondensiertem Chromatin, Zellen abgerundet, h) Zellkernanomalie, i) Zellkern mit zwei
Mikrokernen, j) Zwei Zellkerne mit Mikrokernen, eine normal entwickelte Zelle (Giemsa-
Farbung, x 1220). * = Mikrokern; Bilder aus Bottcher (2005).
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Mikrokerne in verschiedenen Konzentrationen dokumentiert (Abb. 3.30), wobei in den beiden ersten
Ansdtzen zwei Replika erstellt wurden und im dritten Ansatz nur ein Durchgang getestet werden
konnte. AulRerdem wurde die relative Haufigkeit sowohl der Mikrokerne als auch der nachweisbaren
Anomalien berechnet (Tab. 3.16). Hierbei konnte stets ein dosisabhdngiger Anstieg der Effekte
beobachtet werden. Pro Konzentration und Replika wurden ca. 2000 Zellen ausgezdhlt und die
Induktionsfaktoren gegeniber der Negativkontrolle berechnet (Abb. 3.31).

Tab. 3.16: Beobachtete Effekte von 4-NQO im Mikrokerntest mit RTL-W1-Zellen. Es wurden drei
Testansatze durchgefiihrt, pro Testansatz und Konzentration wurden ca. 2000 Zellen ausgewertet.
Tote Zellen wurden nicht in die Kalkulation des Induktionsfaktors (IF) miteinbezogen.
Datengrundlage: Bottcher et al. (2007).

4-NQO [pg/L] 0 11,9 23,75 47,5 95 190
Mikrokerne 81 77 192 273 304 102
Anomalien (gesamt) 517 239 781 935 852 338
tote Zellen 25 0 26 85 98 128
Zellanzahl 6088 2012 * 6038 6024 6021 2002 *
Mikrokernrate [%] 1,33 3,82 3,17 4,53 5,04 5,09
Anomalierate [%] 7,53 11,87 12,93 15,52 14,15 16,88
IF mtikrokern 1 2,87 2,384 3,40 3,79 3,82

* nur ein Testansatz konnte ausgewertet werden

In dieser Vorstudie konnte gezeigt werden, dass die Zelllinie RTL-W1 prinzipiell geeignet ist, die
Bildung von Mikrokernen anzuzeigen. Dabei wurde fir 4-NQO eine eindeutig positive Dosis-
Wirkungs-Beziehung mit einem signifikanten Unterschied zur Negativkontrolle ab einer Konzen-
tration von 24 pg/L festgestellt (x-Quadrat Test, p < 0,05). 4-NQO wird in eukaryotischen Zellen durch
die DT-Diaphorase (NAD(P)H:Chinon-Oxidoreduktase) zu 4 Hydroxyl-Aminoquinolin-N-Oxid bzw.
4-Acetoxy-Aminoquinolin-Oxid reduziert (Hasspieler et al. 1996, Nehls & Segner 2001, Sturve et al.
2005). In einem Vergleich mit einer friheren Studie mit RTG-2-Zellen (Schnurstein 2000) konnte fur
die Leberzelllinie eine um den Faktor 10 hohere Mikrokernrate nach Belastung mit 4-NQO ermittelt
werden. Nehls und Segner (2001) konnten hingegen im Comet-Assay mit RTG-2 und RTL-W1 eine
hohere Induktion fir RTG-2-Zellen durch 4-NQO
nachweisen. Jedoch wurde in dieser Arbeit auch
beobachtet, dass der Gehalt an DT-Diaphorase in 5 ]
RTL-W1-Zellen deutlich héher war als in RTG-2-Zellen,

4<
weshalb die Autoren im Grunde eine hohere s
Induktion von den RTL-W1-Zellen erwartet hatten. % 3
Interessanterweise wurde in einer anderen Studie von * 5]

Hasspieler et al. (1996) bei einem Vergleich einer
menschlichen Zelllinie (HepG2) mit einer Fischzelllinie
(Brown Bullhead Fibroblasten) durch Inhibition der 0
DT-Diaphorase durch Dicoumarol folgendes festge-

0 50 100 150 200
4-NQO [pg/L]

stellt: Durch die Hemmung der DT-Diaphorase wurde Abb. 3.31: Mutagene Wirkung von 4-NQO im

in HepG2-Zellen die gentoxische Aktivitat von 4-NQO Mikrokerntest mit RTL-W1-Zellen, dargestellt

erhoht. In der Fischzelllinie hingegen wurde der s Induktionsfaktoren in Abhangigkeit der

gegenteilige Effekt beobachtet: Die Hemmung der  Konzentration. Datengrundlage: Bottcher et

Reduktase fuhrt zu einer Abnahme der Gentoxizitat. al. (2007).
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Dies bedeutet, dass die DT-Diaphorase den gentoxischen Effekt von 4-NQO in Fischzellen steigert.
Darin konnte auch der Grund fir die hohere Induktionsrate im Mikrokerntest der RTL-W1-Zellen im
Vergleich zu RTG-2-Zellen liegen, da RTL-W1-Zellen bekanntermaRen liber eine hdhere Biotrans-
formationskapazitdt verfiigen als RTG-2-Zellen (Behrens et al. 2001, Bols et al. 1999, Brack et al.
1999, Nehls & Segner 2001, Segner et al. 2000). Nehls und Segner (2001) fiihrten die niedrigere
Induktion im Comet-Assay in RTL-W1-Zellen ebenfalls auf eine bessere Ausstattung mit Reparatur-
enzymen in dieser Zelllinie zurtick.

Induktion von Mikrokernen durch Sedimentextrakte: Alle Donauextrakte bewirkten einen signi-
fikanten Anstieg der Mikrokerninduktion gegeniliber der Negativkontrolle (x-Quadrat Test, p < 0,05;
Tab. 3.17). Einen sehr hohen Anstieg des Induktionsfaktors in niedrigen Konzentrationen wiesen die
Extrakte aus der Schwarzach (IF = 3,5 bei 10 mg SEQ/ml), von Rottenacker (IF = 2,6 bei 2,5 mg
SEQ/mI) und Ehingen (IF = 2,3 bei 2,5 mg SEQ/mI) auf. Deutliche Unterschiede zwischen den Proben
zeigten sich im Verlauf der Dosis-Wirkungskurven: Die Induktion der Extrakte von Schwarzach,
Rottenacker und Ehingen stieg innerhalb der niedrigsten Konzentrationen zunachst sehr stark an,
stagnierte jedoch in hoheren Konzentration (Ehingen ab ca. 5 mg SEQ/ml Ansatz) oder fiel auf das
Induktionsniveau der Kontrollen ab (Sigmaringen, Schwarzach und Rottenacker). Grund hierfir ist
sehr wahrscheinlich eine cytotoxische Wirkung der Extrakte, die einen gentoxischen Effekt
Uiberlagert. Verdeutlicht wird diese durch die Uberlagerung der beiden Diagramme aus dem
Cytotoxizitats- und Mikrokerntest mit RTL-W1-Zellen, hier exemplarisch dargestellt fiir die Probe aus
dem Zufluss Schwarzach (Abb. 3.32). Dabei ist deutlich zu erkennen, dass bei zunehmender
Konzentration die Vitalitdt der Zellen stark abnimmt, und damit die Induktion von Mikrokernen in
héheren Konzentrationen von diesem cytotoxischen Effekt verhindert wird. In den Diagrammen der
Proben von Lauchert, Riedlingen und Opfingen ist ein stetiger Anstieg der Induktion zu erkennen.

Tab. 3.17: Induktionsfaktoren fiir die Donausedimentextrakte, ermittelt als
Quotient aus den Mikrokernraten in RTL-W1-Zellen aus Probe und Kontrolle, in
Abhédngigkeit der Konzentration. Grau unterlegte Werte geben den IF,, wieder.
Der mit # markierte Wert ist nicht signifikant unterschiedlich zur Kontrolle ()(2 Test,
p < 0,05). Datengrundlage: Bottcher et al. (2007).

[mg SEQ/mI] 1,25 2,5 5 10 20 40
Sigmaringen - 2,09 2,38 2,32 3,19 0,81
Lauchert - 0,84 1,03 0,99 1,81 2,68
Riedlingen - 1,75 1,72 2,03 2,56 3,44
Schwarzach - 0,84’1i 1,47 3,45 0,91 -
Rottenacker 1,89 2,60 0,58 0,59 - -
Ehingen - 2,30 2,45 2,45 2,59 1,63
Opfingen 1,19 1,24 1,68 1,74 - -
Ingolstadt - 1,91 2,14 2,22 2,87 -
Bad Abbach - 1,99 2,26 2,59 2,64 -
Jochenstein - 1,98 2,38 2,61 3,38 -
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Abb. 3.32: Gegenliberstellung der Cytotoxizitat und der Mikrokerninduktion mit RTL-W1-
Zellen. Mit einsetzendem cytotoxischen Effekt wird die Mikrokerninduktion verhindert.
Datengrundlage: Bottcher et al. (2007) und Grund et al. (2007).

Wie auch schon beim Ames-Test (vgl. Abs. 3.7.1), wirde ein Ranking der Standorte unter
Verwendung des maximalen Induktionsfaktors (IF...,) dazu flhren, dass Proben mit vergleichsweise
geringem IF.., in niedrigen Konzentrationen unterbewertet wiirden, da durch cytotoxische Effekte in
hoheren Konzentrationen die Bestimmung hoherer Induktionsfaktoren nicht moglich war (Bsp.
Rottenacker). Im Gegensatz zum Ames-Test bietet sich fiir den Mikrokerntest durch die Verwendung
und Erstellung einer 4-NQO-Standardkurve (Abb. 3.31) die Mdglichkeit (in Anlehnung an die
Vorgehensweise im DR-CALUX- und EROD-Assay), fiir jede Probe ein 4-NQO-Aquivalenzkonzen-
tration in Abhéngigkeit des IF,s bzw. IF5y (Induktionsfaktor bei 25 % oder 50 % der maximallen
Induktion) zu berechnen (4-NQO-EQy;5 bzw. 4-NQO-EQyso; Tab. 3.18). Des Weiteren ist es moglich,
jeden Induktionsfaktor der entsprechenden Konzentration einer Probe in die 4-NQO-Standardkurve
zu Ubertragen und die daraus resultierende 4-NQO-Konzentration in die folgende Formel

einzusetzen:
ug 4-NQO Aquivalent/g Sediment = 4-NQO [ug/L]/Extraktkonzentration [g/L]

Damit kann in Abhingigkeit der Induktion jeder Probenkonzentration die 4-NQO-Aquivalenz-
konzentration (4-NQO-EQyrkon;) berechnet werden. Aus den so ermittelten 4-NQO-EQue¢on; kann dann
der Mittelwert gebildet werden (Tab. 3.18).

Tab. 3.18: 4-NQO-Aquivalenzkonzentrationen der Donau-Sedimentextrakte, ermittelt in
Abhangigkeit von: a) der 25 bzw. 50 %-igen maximalen Induktion von 4-NQO (4-NQO-
EQirzs/50), b) jedem Induktionsfaktor der verschiedenen, verwendeten Extraktkonzen-
trationen (4-NQO-EQy¢on,). Datengrundlage: Bottcher et al. (2007).

4-NQO-EQyf25 4-NQO-EQys0 MW 4-NQO-EQi¢kon.
[ne/sl Rang [ne/sl Rang [ne/sl Rang
Sigmaringen 2,14 2 0,94 4 0,93 6
Lauchert 0,16 10 0,38 8 0,09 10
Schwarzach 0,65 7 1,83 2 1,45 2
Riedlingen 0,56 8 0,57 5 0,60 9
Rottenacker 2,64 1 5,6 1 3,10 1
Ehingen 2,04 3 n.b. - 1,33 3
Opfingen 0,38 9 0,4 7 0,79 8
Ingolstadt 1 6 0,47 6 0,80 7
Bad Abbach 1,5 4 n.b. - 1,04 5
Jochenstein 1,4 5 1,31 3 1,08 4

MW = Mittelwert; n.b. = nicht bestimmbar
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Durch den Vergleich der Range zwischen den drei Verfahren zur Bildung der 4-NQO-EQ ergibt
sich die beste Ubereinstimmung zwischen den Werten aus 4-NQO-EQso und 4-NQO-EQuekonz. IM
4-NQO-EQyso Verfahren konnten jedoch durch den Dosis-Wirkungsverlauf fir die Proben Ehingen
und Opfingen keine Aquivalenzkonzentration bestimmt werden. Auch scheint das 4-NQO-EQyes
Verfahren ungeeignet zu sein, um die tatsiachlichen Aquivalenzkonzentrationen der Proben zu
ermitteln, da durch die Dosis-Wirkungs-Beziehung in der Schwarzach (vgl. Abb. 3.32) eine sehr hohe
Induktion erst in spateren Konzentrationen auftritt und aufgrund dessen eine unverhaltnismaRig
geringe Aquivalenzkonzentration zustande kommt. Das Verfahren auf Basis der 4-NQO-EQikon;
scheint daher am geeignetsten, um das gentoxische Schadigungspotential der Sedimentextrakte zu
erfassen, da es auch den Dosis-Wirkungsverlauf einer gentoxischen Induktion miteinbezieht. Damit
ergibt sich die hochste Induktion flir den Standort Rottenacker, und die niedrigste fir den Zufluss
Lauchert.

3.8.1.2 Mikrokerntest in vivo mit Erythrocyten aus der Barbe

An den Donaustandorten Sigmaringen, Riedlingen, Rottenacker und Ehingen wurde von den
dort gefangenen Barben (Barbus barbus, n = 5) Blut entnommen und die Mikrokernrate in den
Erythrocyten bestimmt. Sie wurde als Quotient aus der Anzahl der Mikrokerne durch die Gesamtzahl
der gezahlten Erythrocyten berechnet. Der Prozentsatz der Mikrokerne (MN [%]; Abb. 3.33) war in
Rottenacker am hochsten (0,31 %) und sowohl in Ehingen (0,28 %) als auch in Riedlingen (0,24 %)
etwas geringer. Durch Verwendung des x? Tests konnte fiir diese drei Standorte ein signifikanter
Unterschied zur Negativkontrolle (0,06 %) ermittelt werden. Lediglich bei der Untersuchung der
Barben aus Sigmaringen konnte keine signifikante Erhohung der Mikrokernrate festgestellt werden
(0,14 %). Als Negativkontrolle wurden Erythrocyten aus finf Barben aus Riedlingen verwendet, die
sechs Wochen unter Laborbedingungen gehalten wurden.
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Abb. 3.33: Mikrokernrate (MN [%]) in Erythrocyten aus Barbus barbus von vier Donaustandorten. Je
Balken wurden von 5 Barben je 2000 Erythrocyten ausgewertet. Die mit * markierten Standorte be-
wirkten eine signifikante Gentoxizitat (x2 Test, p < 0,05) im Vergleich zu der Negativkontrolle (NC). Fiir
jeden Standort wurde der Induktionsfaktor als Quotient aus den Mikrokernraten der Probe zur
Kontrolle berechnet. Datengrundlage: Bottcher et al. (2007).

Der Mikrokerntest an Fischerythrocyten erwies sich bereits in frilheren Studien als sensitiver,
einfacher und zuverlassiger Biotest flr die gentoxische Untersuchung mutagener Modellsubstanzen
und komplexer Umweltproben (al-Sabti & Metcalfe 1995, Grisolia & Starling 2001, Kirsch-Volders et
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al. 2003, Minissi et al. 1996). Insbesondere die In vivo-Untersuchung mit dem Mikrokerntest erwies
sich als sehr gut geeignetes Verfahren, um die aktuelle gentoxische Belastungssituation in situ
darzustellen. So konnten Minissi et al. (1996) bereits einen Zusammenhang zwischen der Mikrokern-
frequenz bei frei lebenden Barben (Barbus plebejus) und der Gewadssergite des belasteten Tiber
flussabwarts von Rom (Guzzini & Pagnotta 1990 zitiert aus Minissi 1996) und dem Mignone, einem
Fluss innerhalb eines Naturreservates (Angeletti 1985 zitiert aus Minissi 1996), herstellen. Im
Vergleich zur eigenen Studie ist jedoch die Anzahl der spontanen Mikrokerne der Negativkontrolle in
der Studie von Minissi et al. (1996) um den Faktor 10 geringer. Dies ist sehr wahrscheinlich auf die
Verwendung unterschiedlicher Arten zurlickzufiihren. Selbst innerhalb einer Art kann es zu starken
Schwankungen bei der Bildung von Mikrokernen kommen, welche von Faktoren wie Alter,
Geschlecht, Nahrung, Gesundheit, Reproduktionsstatus und genetischem Stamm, aber auch von
duBeren Bedingungen, wie z.B. der Temperatur und jahreszeitlichen Schwankungen abhangt; jedoch
ist noch nicht genau bekannt, wie sich diese auf die Mikrokernbildung auswirken (al-Sabti & Metcalfe
1995). Um diesen Schwankungen vorzubeugen, wurden in dieser Studie weitestgehend Barben mit
derselben GroRe und demselben Gewicht verwendet, um einen maoglichst dhnlichen Reproduktions-
status und ein dhnliches Alter zu gewahrleisten. Das Geschlecht konnte aufgrund der Jahreszeit und
des geringen Alters der Barben nicht bestimmt werden.

In Abhadngigkeit zur Negativkontrolle lassen sich flir alle Probennahmestellen an der Donau
Induktionsfaktoren berechnen und somit die eigenen Ergebnisse mit anderen Arbeiten vergleichen
(Abb. 3.33). In der Studie von Minissi et al. (1996) wurde fiir den Tiber (Glteklasse Ill: kritisch
belastet) eine Mikrokernrate von 0,032 % und fiir den unbelasteten Mignone von 0,015 %
(Guteklasse I: unbelastet bis gering belastet) ermittelt. Aus den Daten dieser Studie lassen sich
ebenfalls die Induktionsfaktoren fiir die beiden Fliisse berechnen (Mignone: IF = 2,9; Tiber: IF = 6,5).
Vergleicht man die eigenen Werte mit denen aus der Studie von Minissi et al. (1996), so wurden in
den Barben aus Rottenacker (IF = 4,6) und Ehingen (IF = 4,1) Mikrokerne verhaltnismaRig geringer
induziert als in den Barben aus dem Tiber, doch deutlich héher als im unbelasteten Mignone. Die
Donau in Sigmaringen (IF = 2,1) ist demnach genauso unbelastet wie der Mignone. Aus der
Mikrokerninduktion der Barben-Erythrocyten aus Riedlingen (IF = 3.6) ergibt sich folglich eine geringe
bis mittlere Belastung.

3.8.1.3 Vergleich In vivo- und In vitro-Mikrokerninduktion

Im Mikrokerntest mit der Zelllinie RTL-W1 (in vitro mit Sedimentextrakten) und den Erythro-
cyten aus der Barbe (in vivo), kann nur zwischen den Ergebnissen von den Standorten Sigmaringen,
Riedlingen, Rottenacker und Ehingen verglichen werden (Tab. 3.19). In beiden Verfahren induziert
Rottenacker gefolgt von Ehingen am starksten Mikrokerne. Ein Unterschied zwischen In vitro- und In
vivo-Exposition zeigt sich jedoch zwischen den Standorten Riedlingen und Sigmaringen. Dabei ist die
Gentoxizitat in vitro fir Sigmaringen hoher als in vivo, und fir Riedlingen entsprechend umgekehrt.
Durch eine Rangkorrelationsanalyse zwischen den In vitro- und In vivo-Ergebnissen ergibt sich eine
hohe Ubereinstimmung mit einem Koeffizienten von rs = 0,8. Es muss jedoch darauf hingewiesen
werden, dass die Datenmenge viel zu gering ist, um auf eine statistische Kausalitdt schliefen zu
kénnen. Dessen ungeachtet konnte dadurch gezeigt werden, dass die In vitro-Biotests mit Sediment-
extrakten gut die Situation im Feld widerspiegeln.
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Tab. 3.19: Vergleich der Mikrokerninduktion zwischen In vitro-Exposition
mit RTL-W1-Zellen (Sedimentextrakte) und In vivo-Situation mit Erythro-
cyten aus der Barbe.

Barbus barbus RTL-W1

IF Rang 4-NQO-EQ [pg/g] Rang
Sigmaringen 2,1 4 0,93 3
Riedlingen 3,6 3 0,6 4
Rottenacker 4,6 1 3,1 1
Ehingen 4,1 2 1,33 2

IF = Induktionsfaktor; 4-NQO-EQ = 4-Nitroquinolin-N-oxid Aquivalenzkonzentration

3.8.2 Gentoxizitdt im Comet-Assay

Der Comet-Assay wurde sowohl mit acetonischen Sedimentextrakten (RTL-W1-Zellen) als auch
mit nativen Sedimentproben (Embryonen von Danio rerio) durchgefiihrt. In beiden Ansatzen wurde
darauf geachtet, dass nur Konzentrationen eingesetzt wurden, die keine akuten cytotoxischen bzw.
embryotoxischen (nach 72 h) Effekte induzierten.

3.8.2.1 Comet-Assay mit der Zelllinie RTL-W1

Alle Sedimentextrakte wurden in zwei voneinander unabhadngigen Replika getestet. Bei der
Darstellung des Tail-Moments wiesen nahezu alle Proben eine gentoxische Wirkung mit einer
eindeutigen Dosis-Wirkungsbeziehung auf (Abb. 3.34a; detailiert dargestellt in Béttcher (2005)). Fir
die Extrakte aus Rottenacker, Opfingen und der Schwarzach wurde in allen Konzentrationen eine
signifikant gentoxische Wirkung festgestellt. Fiir die Probe aus dem Zufluss Lauchert konnte im
Vergleich zu allen anderen Proben eine nur geringfligige gentoxische Wirkung beobachtet werden.

Ranganalyse: Zur besseren Vergleichbarkeit der Resultate wurde fir beide Testdurchgéange der
maximale Induktionsfaktor (IF.x) und die LOEC bestimmt sowie der entsprechende Durchschnitt aus
beiden Messungen gebildet (Tab. 3.20). Die LOEC-Werte wurden als Alternative zum IF,., angegeben,
da dieser bei der Ermittlung der Gentoxizitdat die Konzentrationsabhangigkeit dieses Effektes nicht
bericksichtigt. Des Weiteren wurden die Range fiir alle Standorte jeweils aus dem IF., und aus der
LOEC bestimmt. Bei gleicher LOEC entschied die Hohe des entsprechenden Induktionsfaktors tber
den Rang. Vergleicht man die beiden Methoden zur Ermittlung des Ranges, so zeigte sich, dass in
beiden Methoden den hochsten Rang Rottenacker, den zweitniedrigsten Riedlingen und den
niedrigsten die Lauchert einnimmt. Trotz dieser Kongruenz ist die Bestimmung des Ranges mittels
der LOEC sehr viel exakter, da sie die Konzentrationsabhangigkeit des gentoxischen Effekts in der
Bewertung bertlicksichtigt und dadurch ein realistischeres Abbild des gentoxischen Potentials liefert.
So wiirde beispielweise das gentoxische Schadigungspotential unter Verwendung des IF,. von
Sigmaringen (IFmax = 18,15 bei 40 mg SEQ/mI) deutlich héher bewertet werden als jenes von
Opfingen (IFmax = 12,8 bei 20 mg SEQ/mI), obwohl eine signifikante Induktion durch die Probe aus
Opfingen (IF = 4 bei 2,5 mg SEQ/mI) schon deutlich friiher vorhanden ist als in Sigmaringen (IF = 3,35
bei 10 mg SEQ/ml).

120



Weight-of-Evidence-Studie

Tab. 3.20: Maximale Induktionsfaktoren und LOEC-Werte (mg SEQ/ml) mit den entsprechenden Induktions-

faktoren der Donau-Sedimentextrakte im Comet-Assay mit der Zelllinie RTL-W1. Bei Werten mit < wurde keine
niedrigere Verdiinnung getestet. Datengrundlage: Bottcher et al. (2007).

Messung 1 Messung 2 Durchschnitt Ringe
IF max LOEC  IFiorc IF pax LOEC  IFokc IF ax LOEC  IFioec IF max LOEC

Sigmaringen 9,7 10 6,1 26,6 20 6,9 18,15 15 6,5 2 8
Lauchert 2,1 <5 2,1 2,1 40 2,1 2,1 22,5 2,1 10 10
Schwarzach 6,8 <25 3,9 17,4 <25 3,7 12,1 <25 3,8 6 3
Riedlingen 5,3 10 3,4 7,5 20 7,5 6,4 15 5,45 9 9
Rottenacker 31,9 <25 18,4 40,0 <25 2,3 35,9 <2,5 10,35 1 1
Ehingen 15,5 5 2,8 14,7 5 3,5 15,1 5 3,15 3 4
Opfingen 12,1 <25 3,0 13,6 <25 5,0 12,8 <25 4,0 5 2
Ingolstadt 11,4 <5 2,3 15,2 10 3,3 13,3 7,5 2,8 4 5
Bad Abbach 4,8 10 2,9 9,0 <5 3,0 6,9 7,5 2,95 8 6
Jochenstein 11,1 10 2,8 8,4 10 1,8 9,7 10 2,3 7 7

IFmax = maximaler Induktionsfaktor; LOEC = Lowest Observed Effect Concentration; IF oec = Induktionsfaktor der LOEC

Comet-Assay mit RTL-W1 Comet-Assay mit Danio rerio
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Abb. 3.34: Induktionsfaktoren im Comet-Assay, ermittelt aus je zwei unabhangigen Tests: a) Comet-Assay
mit RTL-W1-Zellen und Sedimentextrakten (Bottcher et al. 2007), b) Comet-Assay mit Danio rerio und
nativem Sediment (Seitz et al. 2007). 1:1 Verdiinnungsstufe entspricht 600 mg Sediment/ml.

3.8.2.2 Comet-Assay mit Embryonen von Danio rerio

Alle Proben wiesen auch hier eine deutliche Dosis-Wirkungs-Beziehung auf, die sich in der
konzentrationsabhdngigen Zunahme der Induktionsfaktoren widerspiegelt (Abb. 3.34b). In beiden
unabhingig durchgefilhrten Tests konnte eine hohe Ubereinstimmung der Induktionsfaktoren
beobachtet werden (detailiert dargestellt in Seitz (2005)). Bei allen Standorten unterschied sich die
Induktion in ein bis drei Verdiinnungen signifikant von denen der Negativkontrolle. Lediglich die
Probe aus der Lauchert erwies sich nur in einem der beiden Durchgiange im unverdiinnten Sediment

als signifikant gentoxisch (IF = 2,1). Die Proben aus Rottenacker hingegen erwiesen sich bis zu einer
Verdiinnungsstufe von 1:32 als signifikant gentoxisch.
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Tab. 3.21: Maximale Induktionsfaktoren und LOEC-Werte (mg SEQ/ml) mit den entsprechenden Induktions-
faktoren der Donau-Sedimentextrakte im Comet-Assay mit Embryonen von Danio rerio. Datengrundlage: Seitz
et al. (2007).

Messung 1 Messung 2 Durchschnitt Ringe
IF max LOEC  IFiorc IF ax LOEC  IFokc IF max LOEC  IFioec IF max LOEC
Sigmaringen 4,6 300 1,9 3,8 300 2,2 4,2 300 2,05 1 9
Lauchert 2,1 600 2,1 1,3 > 600 n.b. 1,7 (600)*  (2,1)* 10 10
Schwarzach 2,3 37,5 2,3 4,3 37,5 4,3 3,3 37,5 3,3 5 3
Riedlingen 54 300 4,2 2,5 300 2,5 3,95 300 3,35 3 8
Rottenacker 1,9 18,75 1,7 4,4 18,75 2,1 3,15 18,75 1,9 6 1
Ehingen 2,2 37,5 2,2 2,1 18,75 2,0 2,15 28,1 2,05 8 2
Opfingen 2,2 75 2,2 4,5 75 3,0 3,35 75 2,55 4 4
Ingolstadt 2,5 150 2,5 1,6 150 1,6 2,05 150 2,05 8 6
Bad Abbach 3,4 150 3,4 1,8 150 1,8 2,6 150 2,6 7 5
Jochenstein 3,4 300 3,4 5,0 300 5,0 4,2 300 4,2 1 7

IFmax = maximaler Induktionsfaktor; LOEC = Lowest Observed Effect Concentration; IF oec = Induktionsfaktor der LOEC
* Werte nur aus einem Durchgang ermittelt

Ranganalyse: Wie bereits im Comet-Assay mit der Zelllinie RTL-W1, wurde auch in dieser
Testvariante der IF,, und die LOEC bestimmt (Tab. 3.20). Ferner wurden auch fiir die nativen
Donauproben Range zur Bewertung durch den IF,, und der LOEC ermittelt. Dabei waren die
Unterschiede zwischen diesen beiden Bewertungsansatzen noch deutlicher als beim Comet-Assay
mit RTL-W1-Zellen. So wirden z.B. die Proben aus Sigmaringen und Jochenstein nach dem IF, .
deutlich Uberbewertet werden. Beide weisen zwar den hoéchsten IF,,,, auf, jedoch bei verhaltnis-
maRig hohen Konzentrationen. Die Probe aus Rottenacker wiirde hingegen durch den IF,,., deutlich
unterbewertet, da diese bereits bei einer Konzentration 18,75 mg/ml (entspricht einer 1:32
Verdiinnung) einen signifikanten Effekt aufweist (Abb. 3.34b). In der Ranganalyse wurde diese Probe
hingegen mit dem hochsten gentoxischen Potential bewertet.

3.8.2.3 Bewertung der gentoxischen Effekte im Comet-Assay

Wahrend bei akuten Toxizitdtstests seit langem Uber die Verwendung von ECse- (EC = Effect
Concentration) und LOEC-Werten die konzentrationsabhangige Toxizitat gut aggregiert werden und
daher auch fir direkte Vergleiche unterschiedlicher Proben eingesetzt werden kdnnen, besteht im
Bereich der spezifischen Wirktests ein groRer Entwicklungsbedarf hinsichtlich solcher Aggregations-
indices. Derzeit werden z.B. in Gentoxizitatstests (wie dem Comet-Assay, Ames-Test oder Mikrokern-
test) haufig Induktionsfaktoren bei einer ausgewahlten Konzentration, der maximale Induktions-
faktor oder die LOEC als MakR fiir die Intensitdt der Gentoxizitdt bzw. Mutagenitat eingesetzt. Die
Bestimmung der LOEC in Kombination mit dem entsprechenden Induktionsfaktor erlaubt im Gegen-
satz zum maximalen Induktionsfaktor eine konzentrationsabhangige Aussage Uber die gentoxische
Wirkung einer Probe. Der Nachteil der LOEC liegt jedoch darin, dass sie keine Aussage liber die
Effekthohe treffen kann. Durch den maximalen Induktionsfaktor hingegen wird zwar die Hohe der
Gentoxizitat angegeben, aber die Konzentrationsabhdngigkeit eines gentoxischen Effektes wird
ganzlich vernachlassigt. Um dennoch die eigenen Ergebnisse exakt bewerten zu kénnen, wurde in
dieser Studie zunachst eine Ranganalyse auf Basis der LOEC durchgefiihrt (Tab. 3.20 und 3.21). Diese
Analyse erlaubt zwar eine Beurteilung der eigenen Proben, aber der Vergleich mit anderen Studien
ist dadurch nicht moglich, da es sich um ein ortsgebundenes Bewertungssystem handelt. Aulerdem
wird durch eine Ranganalyse ebenfalls die Hohe der gemessenen Effekte nicht wiedergegeben.
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Abb. 3.35: Gentoxizitat im Comet-Assay, angegeben als CDI (Concentration Dependent Induction Factor).
Der CDI wurde als Summe der einzelnen Quotienten aus Induktionsfaktor und der zugehérigen Sediment-
konzentration aus zwei unabhdngigen Durchgdngen berechnet. Datengrundlage: Bottcher (2005) und

Seitz (2005).

Aufgrund der Defizite der bisher beschriebenen Indices und Bewertungsmethoden zur

Darstellung der Gentoxizitat wurde von Seitz et
faktor (CDI = Concentration Dependent Inductio

al. (2007) ein konzentrationsabhangiger Induktions-
n Factor) vorgeschlagen. Der CDI vereinigt demnach

die wichtigsten Informationen (Dosis-Wirkungs-Verlauf und Hohe des Effektes) in einem einzigen

Indexwert, und soll so die Grundlage fiir einen allgemeinen Vergleich der Gentoxizitdt im Comet-

Assay schaffen. Um alle getesteten Konzentrationen — auch die nicht signifikant gentoxischen — und

ihre Induktionsfaktoren gleichermaBen zu beriicksichtigen, wurde der CDI fir jeden Standort nach

der folgenden Formel berechnet und in Abbildung 3.35 graphisch dargestellt:

C; = Konzentrationi(1-n)

" JF IF; = Induktionsfaktor der Konzentration i
CDI =) —*
i=1 Cl

Demnach kommt es beim Comet-Assay mit
Danio rerio zu einer geringfligigen Abweichung
der Range, wenn man die Ergebnisse der LOEC-
und der CDI-Bewertung gegeniberstellt.
Lediglich die Proben aus Ingolstadt und Bad
Abbach tauschen die Range. Die Abweichung
dieser beiden Bewertungsverfahren im Comet-
Assay mit RTL-W1-Zellen ist hingegen etwas
deutlicher. Durch die Verwendung des CDls
verschiebt sich der Rang des Standortes
Sigmaringen um zwei Positionen sowie der
Rang der Proben aus Jochenstein und Bad
Abbach um je eine Position (Tab. 3.22). Aus
Abbildung 3.36 wird auch deutlich, dass durch
den CDI eine realistischere Darstellung des

Tab. 3.22: Vergleich der Rénge, die sich durch die
unterschiedlichen Bewertungsverfahren nach dem CDI
und LOEC im Comet-Assay mit RTL-W1-Zellen und
Danio rerio ergeben. Fette Zahlen zeigen an, wenn der
Rang durch die beiden Verfahren verandert wurde.

RTL-W1 Danio rerio
CDI LOEC CDI LOEC
Sigmaringen 6 8 9 9
Lauchert 10 10 10 10
Schwarzach 3 3 3 3
Riedlingen 9 9 8 8
Rottenacker 1 1 1 1
Ehingen 4 4 2 2
Opfingen 2 2 4 4
Ingolstadt 5 5 5 6
Bad Abbach 7 6 6 5
Jochenstein 8 7 7 7

gentoxischen Potentials der getesteten Proben ermdglicht wird, da er wichtige Informationen aus der

Dosis-Wirkungs-Kurve sowie der Hohe der Induktion berticksichtigt. Dies wird insbesondere durch die
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Probe aus Sigmaringen verdeutlicht, die durch den CDI aufgrund ihres steilen Kurvenverlaufs als

deutlich gentoxischer eingestuft wird als durch die Bewertung mit Hilfe der LOEC (Abb. 3.36b).

a) Comet Assay mit RTL-W1 b) Comet Assay mit RTL-W1
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Abb. 3.36: Induktionsfaktoren im Comet-Assay mit der Zelllinie RTL-W1. Sortierung der Standorte nach ihrer
Gentoxizitdt unter der Bericksichtigung der Ranganalyse auf Basis a) der LOEC und b) des CDI. Markiert sind
die Standorte, bei denen sich die Position im Ranking verdndert hat. Datengrundlage: Bottcher (2005).

Bei einer nadheren Betrachtung der Kalkulation des CDIs zeigt sich jedoch, dass niedrigere
Konzentrationen durch den CDI stdrker gewichtet werden als héhere Konzentrationen. Besonders
deutlich wird dies, wenn man den CDI fir jede einzelne Konzentration (CDlyo,,.) berechnet und im
Vergleich mit dem entsprechenden Induktionsfaktor graphisch darstellt. In Abbildung 3.37 wurde
dies exemplarisch fur die Standorte Rottenacker und Sigmaringen durchgefiihrt. Es ist deutlich

ersichtlich, dass mit zunehmender Konzentration der CDly,n, entweder teilweise (Sigmaringen) oder
ganzlich (Rottenacker) abfallt.

Sigmaringen

Rottenacker
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Abb. 3.37: Vergleich des Dosis-Wirkungsverlaufs des CDIs und des Induktionsfaktors (IF) der Proben aus
Sigmaringen und Rottenacker.

Noch deutlicher wird die Uberbewertung niedriger Konzentrationen durch ein einfaches
Beispiel. Hierbei werden drei fiktive Proben verglichen, deren Dosis-Wirkungsabhadngiger gen-
toxischer Effekt in Abbildung 3.38 dargestellt ist. Aus dem Diagramm ist deutlich zu erkennen, dass
die Probe 2 (CDI = 0,84) mit zunehmender Konzentration die hochste Induktion entwickelt. Die Probe
3 verflgt zwar in niedrigeren Konzentrationen Gber hoéhere Induktionsfaktoren, der Kurvenverlauf
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ist jedoch deutlicher flacher, wodurch letztlich der 14 -

. . . . . ——@&—— Probe 1: CDI = 1,06
gentoxische Effekt als geringer einzuschatzen ist als ——O-—. Probe 2 CDI =084 b

fir die beiden anderen Proben. Durch den CDI wird 121 v Probe 3: CDI = 1,56 __/"
jedoch diese Probe 3 (CDI = 1,56) als deutlich
gentoxischer bewertet. Die Absicht durch die
Einbeziehung der Konzentration in den Induktions-
faktor eine genauere Aussage Uber das gentoxische

Induktionsfaktor

Potential einer Probe zu erhalten, verursacht das
genaue Gegenteil: Eine Verfdlschung des Dosis-
Wirkungs-Verlaufs durch Uberbewertung gentox-

ischer Effekte bei niedrigeren Konzentrationen.

Jedoch muss bedacht werden, dass gentoxische

Konzentration [mg/mi]

Effekte in niedrigeren Konzentrationen auch starker Abb. 3.38: Dosis-Wirkungsabhangiger gentox-
beriicksichtigt werden sollten, da diese Uber eine ischer Effekt von drei fiktiven Proben und
hohere 6kologische Relevanz verfiigen. deren berechneter CDI.

Ein weiterer Nachteil des CDIs ergibt sich, wenn Proben miteinander verglichen werden sollen,
in deren Kalkulation des CDIs eine unterschiedliche Anzahl an Konzentrationen beriicksichtigt wurde,
da bei der Berechnung des CDI die Summe aus den einzelnen CDly,,,. gebildet wird (je mehr
Konzentrationen umso hoher der CDI; Seitz et al. (2007)). Es ware jedoch zu Uberlegen, ob die
Bildung des arithmetischen Mittelwertes aus den einzelnen CDly,,, diesen Nachteil ausgleichen
konnte. Diese Vorgehensweise wirde auch dazu fuhren, dass die hohere Gewichtung von
niedrigeren Konzentrationen kompensiert wiirde. Dessen ungeachtet ist der CDI nicht als absolute
Angabe der Gentoxizitdt einer Probe zu verstehen, sondern dient lediglich dem Vergleich
verschiedener Proben untereinander, welche jeweils nach einem standardisierten Verfahren im
Comet-Assay getestet wurden. Aufgrund der einfachen, vergleichbaren Darstellungsweise
Uberwiegen die Vorteile des CDIs gegeniiber den Vorteilen anderer bisher verwendeter Bewertungs-
verfahren, wie die LOEC- und Induktionsfaktor-basierten Ansatze (Seitz et al. 2007). In weiteren
Studien sollte jedoch Uber die Verwendung einer Substanz nachgedacht werden, die liber eine sehr
hohe bzw. die hochste gentoxische Wirkung im Comet-Assay mit der Zelllinie RTL-W1 verfigt, um
damit die Méglichkeit zu erhalten eine Aquivalenzkonzentration zu ermitteln. Eine solche
Bestimmung von Aquivalenzkonzentrationen ist bei anderen Biotests, z.B. der EROD-Induktion mit
2,3,7,8-TCDD-Aquivalenten, schon lange gebrauchlich (Brack et al. 2000, Engwall et al. 1996).

3.8.2.4 Vergleich der beiden eingesetzten Comet-Assay-Varianten

Im Rahmen der vorliegenden Studie wurde der Comet-Assay in zwei unterschiedlichen Varianten
durchgefihrt. Im Verfahren mit der Zelllinie RTL-W1 wird durch die Verwendung von Sediment-
extrakten die potentiell gentoxische Schadwirkung untersucht, die von einer Probe ausgehen kann.
Mittels der Exposition von Embryonen des Zebrabérblings (Danio rerio) gegeniiber nativen Sediment-
proben wird hingegen das biologisch verfligbare, gentoxische Schadigungspotential von Sedimenten
gepruft (Hollert et al. 2003, Kosmehl et al. 2004). Ungeachtet dieser verschiedenen Expositionspfade
ergab eine Rangkorrelationsanalyse nach Spearman eine hohe Ubereinstimmung dieser beiden
Varianten des Comet-Assay mit einem Korrelationskoeffizient von rs = 0,88 (p < 0,05). Betrachtet man
jedoch die Regressionsanalyse (Abb. 3.39), ist auch eine deutlich Clusterbildung zu erkennen, sowie
dass meist ein hoher Effekt in Danio rerio auch mit einem hohen Effekt in den RTL-W1-Zellen
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einhergeht. Vergleicht man auBerdem die H6he - Regressionsanalyse
der gentoxischen Induktion, so ergibt sich, dass ’
das bioverfiigbare Schadigungspotential aus 2,0 1

dem Test mit Danio rerio fir die meisten Proben
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Comet Assay mit Danio rerio
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die biologisch verfligbaren Stoffe erfasst werden

(Hollert et al. 2003). Jedoch kann aufgrund der 0 2 4 6 8 10 12
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Abb. 3.39: Lineare Regression mit dem 95 %
Konfidenzintervall aus den Rangen der beiden
hohen Verdinnungsstufen von einem  Comet-Assay-Varianten: Sedimentextrakte mit RTL-
erheblichen gentoxischen Risiko fiir einige ~ W1-Zellen und nativen Proben mit 72 h alten
Embryonen von Danio rerio. rs=Korrelations-
koeffizient nach Spearman.

hohen Korrelation und der zum Teil
betrachtlichen Induktionsfaktoren in selbst sehr

Standorte (Schwarzach, Rottenacker, Ehingen
und Opfingen) ausgegangen werden.

Die Embryonen des Zebrabarblings werden bis zum Schlupf wenigstens teilweise durch das
Chorion vor lipophilen Schadstoffen geschiitzt (Braunbeck et al. 2005). Besonders in den hdheren
Sedimentkonzentrationen war durch die Entwicklungsverzégerung bei den Embryonen im Fischeitest
nur eine geringe Schlupfrate gegeben, so dass das biologische Schadigungspotential vermutlich nur
unzureichend wiedergegeben wurde. In der vorliegenden Studie wurden die Larven 72 h mit nativen
Sedimenten belastet, um so wenigstens den Schlupf eines GrofSteils der Tiere zu garantieren. Ferner
ist der Stoffwechsel der Embryonen nach 72 h weiter entwickelt und ermdglicht somit eine bessere
Aufnahme und Metabolisierung vieler Schadstoffe. Im Comet-Assay mit RTL-W1-Zellen hingegen
konnte eine Belastung mit lipophilen Substanzen eindeutig gewahrleistet werden, weshalb er als
Screening-Test geeigneter erscheint. Fiir eine weitere Untersuchung des tatsachlich bioverfiigbaren
Schadigungspotentials ist dagegen der Sedimentkontakttest mit anschlieRendem Comet-Assay
vorzuziehen, zumal er eine logische Fortsetzung des Fischeitests darstellt (Seitz et al. 2007).

3.8.3 Korrelation zwischen Gentoxizitit/Mutagenitit und PAH-Konzentrationen

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe gehéren zu den bedeutendsten Schadstoff-
gruppen innerhalb aquatischer Systeme und sind dafiir bekannt, gentoxische und mutagene Effekte
in sehr unterschiedlichen Organismen hervorzurufen, vor allem auch in Fischen (Akcha et al. 2004,
Chen & White 2004, Farmer et al. 2003, Frenzilli et al. 2004, White et al. 2002). Gentoxizitat wird in
vielen Studien mittels des Comet-Assay detektiert, da er als sensitives und schonendes Testverfahren
bekannt ist und artifizielle, z.B. durch Stress induzierte, DNA-Schiaden weitestgehend unberiick-
sichtigt lasst (Nacci et al. 1996, Wirzinger et al. 2007). Ein sehr haufig eingesetztes Verfahren zur In
vitro- und In vivo-Untersuchung mutagener Effekte von Monosubstanzen aber auch komplexen
Umweltproben stellt der Mikrokerntest dar (Gravato & Santos 2002a, b, Minissi et al. 1996,
Rodriguez-Rea et al. 2003, Roy et al. 2003, Torres de Lemos et al. 2007, Wirzinger et al. 2007). Fir
beide Testsysteme wurde bereits in verschiedenen Studien eine positive Korrelation zwischen der
PAH-Kontamination eines Gewassers und gentoxischer bzw. mutagener Effekte ermittelt (al-Sabti &
Metcalfe 1995, Chen & White 2004, Frenzilli et al. 2004, Gravato & Santos 2002a, Kim & Hyun 2006,
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Roy et al. 2003, Siu et al. 2004). Aufgrund dessen wurden auch in dieser Arbeit die Ergebnisse aus der
PAH-Analyse, dem Comet-Assay und Mikrokerntest mit Hilfe von Korrelationsanalysen (nach
Spearman) miteinander verglichen. Demnach wiesen die PAH-Konzentrationen eine niedrige
Korrelation mit dem Mikrokerntest (rs = 0,48), eine hohe Korrelation mit dem Comet-Assay mit Danio
rerio (rs = 0,7; p < 0,05) und eine sehr hohe Korrelation mit dem Comet-Assay mit der Zelllinie
RTL-W1 (rs=0,92; p < 0,05) auf.

In einer Studie von Kim und Hyun (2006) konnte nach Exposition mit Benzo[a]pyren fir den
Comet-Assay eine hohere Sensitivitat als fiir den Mikrokerntest festgestellt werden, und zwar fir
Blut- und Leberzellen aus dem Karpfen und der Regenbogenforelle. Es ist jedoch bekannt, dass sich
die Effekte beim Mikrokerntest sehr deutlich von denen des Comet-Assay unterscheiden (Lasne et al.
1990). Durch den Comet-Assay werden Einzelstrangbriiche der DNA detektiert, wohingegen die
Entstehung von Mikrokernen auch auf Fehlfunktionen des Spindelapparates zuriickzufiihren ist (al-
Sabti & Metcalfe 1995, Kim & Hyun 2006, Kirsch-Volders et al. 2003). AuRerdem wurde in den oben
genannten Vergleichen mit anderen Arbeiten immer andere Organismen bzw. Zelllinien verwendet
als in der eigenen Studie, so dass ein direkter Vergleich der Ergebnisse aus verschiedenen
Untersuchungen aufgrund spezies- und zellspezifischer Unterschiede nicht moglich ist. Dennoch
sollen im Folgenden die Ergebnisse der beiden Testverfahren gegeneinander verglichen werden. So
zeigten die eigenen Korrelationsanalysen, dass der Mikrokerntest deutlich geringer mit den
gemessenen PAH-Konzentrationen korreliert als beide Comet-Assay-Varianten. Mit anderen Worten:
Der Mikrokerntest mit RTL-W1-Zellen ist gegenliber einer PAH-Kontamination weniger sensitiv als
der Comet-Assay. Berlicksichtigt man jedoch die LOECs aus beiden Gentoxizitatstests, so ergibt sich
flir den Mikrokerntest in dieser Studie eine insgesamt hohere Empfindlichkeit als fiir den Comet-
Assay (vgl. Tab. 3.18, 3.20 und 3.21). Unterstitzt wird dieser Befund durch eine Arbeit von Valentin-
Severin et al. (2003), in welcher der Mikrokerntest deutlicher sensitiver gegeniber verschiedenen
Schadstoffen (4-NQO, Methylmethansulfonat, N-Nitrosodimethylamin, Benzo[a]pyren und 2-
Acetylaminofluoren) reagierte als der Comet-Assay.

Die eigenen Ergebnisse lassen nur die Schlussfolgerung zu, dass trotz einer insgesamt héheren
Sensitivitit des Mikrokerntest mit RTL-W1-Zellen nur eine geringe Ubereinstimmung zwischen PAH-
Belastung und Mikrokernrate vorhanden ist. Des Weiteren kann daher auch vermutet werden, dass
Mikrokerne in RTL-W1-Zellen nicht bzw. nur wenig durch PAHs induziert werden. Dessen ungeachtet
muss jedoch davon ausgegangen werden, dass durch die eindeutige Korrelation zwischen den
Werten der PAH-Analyse und des Comet-Assay ein gentoxisches Gefdhrdungspotential von den
Sedimentproben der Donau ausgeht und insbesondere auch durch PAHs verursacht wurde.

3.8.4 Beurteilung des gentoxischen und mutagenen Potentials der Donau(-sedimente)

Vergleicht man die In vitro-Ergebnisse aus dem Mikrokerntest (RTL-W1) und dem Comet-Assay
(RTL-W1 und Danio rerio) ergibt sich eine hohe bis sehr hohe Korrelation zwischen diesen beiden
Testverfahren zur Feststellung des gentoxischen bzw. mutagenen Potentials der Donau (rs = 0,81 und
0,91; Abb. 3.40). Des Weiteren lassen sich durch die Kombination der Messergebnisse aus den
Biotests mit dem Ergebnis einer Clusteranalyse (Abb. 3.41) bestimmte Hot Spots ausmachen bzw.
weniger stark belastete Standorte bestimmen. Demnach ergibt sich flr den Standort Rottenacker
eine sehr hohe und fiir die Standorte Schwarzach, Ehingen und Opfingen eine hohe gentoxische bzw.
mutagene Belastung. Eine mittlere Gentoxizitdt/Mutagenitat geht dagegen von den Sedimenten der
Standorte Sigmaringen, Ingolstadt, Bad Abbach und Jochenstein aus. Keine oder eine geringfiigig
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signifikante, gentoxische Wirkung wurde in allen Tests fur die Proben des Zuflusses Lauchert und den

Standort Riedlingen festgestellt.

Regressionsanalyse

3.0 Regressionsanalyse 14 -
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Abb. 3.40: Regressions- und Korrelationsanalysen zwischen Ergebnisse aus dem Mikrokerntest mit
RTL-W1-Zellen und dem Comet-Assay sowohl mit Danio rerio (links) als auch mit RTL-W1-Zellen (rechts).
Die gestrichelten Linien zeigen das 95 % Konfidenzintervall an. Datengrundlage: Seitz et al. (2007) und
Bottcher et al. (2007). rs = Korrelationskoeffizient nach Spearman.

Beriicksichtigt man in der Bewertung die Resultate aus der In vivo-Untersuchung mit Barben
(Mikrokerntest mit Erythrocyten), werden die In vitro-Ergebnisse fiir die Standorte Rottenacker,
Ehingen und Riedlingen bestatigt. Eine andere Beurteilung der Belastungssituation ergibt sich beim
In vivo- und In vitro-Vergleich fir den Standort Sigmaringen: Hier konnte kein signifikanter Anstieg
der Mikrokernrate in Erythrocyten von Barben aus Sigmaringen festgestellt werden. Daher kann an
diesem Standort fiir diese Fischart nicht von einer gentoxischen Belastung ausgegangen werden. Da
allerdings je Standort nur 5 Fische untersucht wurden, ist die hier erhobene Datenmenge zu gering,
um mittels des Mikrokerntests mit Barben-Erythrocyten eine eindeutige Einschatzung der

Belastungssituation in der Donau treffen zu kénnen.

Complete Linkage

Sigmaringen
Bad Abbach
Jochenstein
Ingolstadt
Lauchert

Riedlingen

Schwarzach :l—
Opfingen

Ehingen

Rottenacker

0 2 4 6 8 10 12
Eukl. Distanz

Abb. 3.41: Clusteranalyse aus den Resultaten des Mikrokerntests und Comet-Assay, dargestellt
als Baumdiagramm fiir 3 Félle. Als Distanzmal® wurde die euklidische Entfernung eingesetzt, die
Bildung der Cluster erfolgte nach der Complete Linkage Methode.
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Insgesamt ergibt sich jedoch eine verhiltnismiRig gute Ubertragbarkeit der In vitro-Ergebnisse
auf die Situation im Freiland. Bezieht man im Sinne des Weight-of-Evidence-Konzeptes alle zur
Verfligung stehenden Informationen in eine Gesamtbeurteilung der Gentoxizitdt mit ein, so ergibt
sich fur einige Abschnitte der Donau, insbesondere fir den Zufluss Schwarzach und die Donau-
standorte Rottenacker, Ehingen und Opfingen, eine hohe gentoxische Belastung. Diese Belastung ist
auch im Zusammenhang mit den hohen PAH-Konzentrationen zu interpretieren, die vor allem mit
den Testergebnissen aus dem Comet-Assay gut korrelieren. Es konnte zwar noch kein eindeutiger
Beweis fiir die Beeintrachtigung einer gesamten Fischpopulation durch gentoxische Substanzen
erbracht werden (Dieckmann et al. 20044, b), es ist jedoch nicht auszuschlieRen, dass eine chronische
Exposition von Gameten mit einer niedrigeren DNA-Reparaturkapazitit gegeniber gentoxisch
wirksamen Substanzen zu einer verminderten Vitalitdt der Gameten fihrt, und sich damit auch auf
die gesamte Population auswirkt (Anderson & Wild 1994, White et al. 1999, Yauk et al. 2000). Des
Weiteren konnte durch eine Studie von Pinkney et al. (2004) ein direkter Zusammenhang zwischen
PAH-Exposition und der Bildung von Haut- und Lebertumoren in Fischen gezeigt werden, die letztlich
auch zu einer Schwéachung der Population fihren kann. Aufgrund dieser Studien und der eigenen
Ergebnisse kann eine Gefahrdung der Fischpopulationen in der Donau durch eine gentoxische
Belastung nicht explizit ausgeschlossen werden.
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3.9

Elektronenmikroskopische Untersuchungen

Zusammenfassung: In dieser Teilstudie wurde die Leber von Barben (Barbus barbus) aus
der Donau histopathologisch untersucht, um maogliche Stérungen aufgrund von Stress-
faktoren, wie z.B. chemische Belastungen, feststellen zu kénnen, die sich nachteilig auf
die ultrastrukturelle Organisation von Hepatocyten auswirken. Als Referenz wurden
Barben aus der Donau (Riedlingen) und dem Rhein gefangen, die vor der Fixierung der
Leber zwei Monate unter Laborbedingungen gehalten wurden.

In der Ultrastruktur der Hepatocyten konnten durch die elektronenmikroskopischen
Aufnahmen kaum Unterschiede zwischen den Kontrolltieren und Freilandfischen aus
Riedlingen festgestellt werden. Jedoch konnte haufig eine Deformation des Zellkerns
beobachtet werden, was auf einen Ubergang zwischen adaptiver Antwort und
Degeneration durch Schadstoffe hinweist. Die ultrastrukturellen Veranderungen der
Hepatocyten von Barben aus Ehingen und Rottenacker manifestierten sich in fast allen
Zellstrukturen und waren sehr viel starker ausgepragt. Insbesondere die deutliche
Proliferation des glatten endoplasmatischen Retikulums in den Leberzellen von Barben
aus Ehingen wird allgemein als Vergiftungssymptom beschrieben und gilt als
cytologischer Marker fir die Induktion von Detoxifikationsprozessen in Fischen. Ferner
wurden vermehrt Makrophagen und nekrotische Zellen beobachtet.

Auch wenn sich der Grof3teil der beobachteten Veranderungen nicht auf eine Belastung
mit bestimmten Schadstoffen zurtickfliihren lasst, ist in jedem Fall von suboptimalen
Bedingungen fiir die Fische an diesem Standorten auszugehen. Desweiteren lasst sich
die Bedeutung der zum Teil tiefgreifenden Stoérungen in der ultrastrukturellen
Organisation der Leberzellen auf Veranderung fiir das Individuum, moglicherweise sogar
far die Population extrapolieren.
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Die ultrastrukturelle Analyse von Hepatocyten stellt eine geeignete Methode dar, um cyto-
logische Veranderungen aufgrund subletaler Konzentrationen von Fremdstoffen festzustellen, die im
Tierversuch weder zu erhdhten Mortalitdtsraten noch zu makroskopisch erkennbaren Schaden
fihren. Daher wurden aus der Donau von drei verschiedenen Standorten vier bis sechs Barben
gefangen. Nach der Perfusion wurde die Leber entnommen und mittels der Elektronenmikroskopie
die Ultrastruktur betrachtet.

3.9.1 Gewicht und Lange der Versuchstiere

Vor der Perfusion wurden das Gewicht und die Lange der Barben (Barbus barbus) bestimmt
(Tab. 3.23). Die Lange wurde vom Maul bis zur Schwanzflosse gemessen und lag zwischen 8 und
18,5 cm. Das Gewicht der Tiere betrug zwischen 5,2 und 45,2 g. Der deutliche Unterschied dieser
Parameter beruht im Wesentlichen auf der geringen GroRe der Fische aus der Donau bei Ehingen, da
an diesem Standort zum Zeitpunkt der Elektrobefischung keine groReren Exemplare gefangen
werden konnten. Als Kontrolltiere wurden Barben aus der Donau bei Riedlingen oder aus dem Rhein
bei Karlsruhe verwendet, die iber einen Zeitraum von mehr als zwei Monaten in Trinkwasser, jedoch
sonst unter identischen Bedingungen im Labor gehalten wurden.

Tab. 3.23: Morphometrische Daten der elektronenmikroskopisch untersuchten Barben (Barbus barbus) zum
Zeitpunkt der Elektrobefischung (Gewicht [g] und Lange [cm]; Datengrundlage: Grund (2005)).

Fisch 1 2 3 4 5 6
Datum [g] [em] [g] [em] [g] [em] [g] [em] [g] [em] [g] [cm]
Rhein 29.08.04 26,8 16,5 29,5 17,4 282 16,7 375 17,0 53,6 180 452 185
$  Riedlingen  22.09.04 40,7 168 33,3 155 309 155 329 150 29,8 151 260 147
Riedlingen  22.09.04 184 13,0 - 11,8 12,1 11,2 16,1 11,7 188 13,0 13,5 12,2
& Rottenacker 09.10.04 258 13,7 404 16,7 32,7 159 181 12,4 174 11,8 12,2 113
Ehingen 09.10.04 13,5 11,5 13,5 11,0 10,2 100 52 80 - - - -

KF = Kontrollfische (Laborhaltung); FF = Freilandfische

3.9.2 Bewertung und Interpretation der ultrastrukturellen Befunde

Der Angriffspunkt einer Chemikalie in einem Organismus ist auf der Ebene der Molekile zu
suchen und manifestiert sich in der Struktur von Zellen und Organellen (Braunbeck 1989, Segner &
Braunbeck 1998). Insbesondere die Leber als zentrales Organ des Stoffwechsels aber auch der
Akkumulation, Transformation und Exkretion aufgenommener Schadstoffe stellt ein verlassliches
Monitoringsystem fiir Veranderungen in der Umwelt der Organismen dar (Arnold et al. 1996,
Braunbeck & Volkl 1993, Braunbeck & Storch 1990). Durch den Vergleich von Freilandfischen mit im
Labor gehaltenen Kontrollfischen sollte bewertet werden, ob und in welcher Form sich das in den
Biotests ermittelte 6kotoxikologische Schadigungspotential auf zelluldrer Ebene auswirkt. Bei der
Bewertung solcher Veranderungen ist jedoch zu beachten, dass neben anthropogen verursachten
Schadwirkungen auch andere Parameter Einfluss auf die Ultrastruktur nehmen konnen, dazu
gehoren z.B. Futter (Hansen et al. 2004, Storch et al. 1984), Temperatur (Braunbeck 1989, Storch et
al. 1984) oder endogene Faktoren wie der Jahreszyklus (Alvarez et al. 2006, Sdez et al. 1984, Segner
& Braunbeck 1990). Des Weiteren ist zu beachten, dass auch innerhalb einer Art alters- und
geschlechtsspezifische Unterschiede auftreten (Segner & Braunbeck 1990). Aufgrund der groRen
Vielfalt exogener Einflussfaktoren kénnen die in dieser Studie beobachteten Leberveranderungen
meist nur als allgemeiner Ausdruck adaptativer Prozesse auf verschiedene Stressoren interpretiert
werden und nicht explizit eine Schadstoffbelastung nachweisen. Da es sich bei der Akkumulation und
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dem Metabolismus von Schadstoffen meist jedoch um Prozesse handelt, die nur so lange stattfinden
konnen wie die betroffenen Zellsysteme in ihrer Kapazitdt nicht lberlastet sind (Moore 1985),
konnen die ultrastrukturellen Befunde durchaus dem Nachweis eines allgemeinen Belastungs-
zustands in der Donau dienen.

Bei dem Vergleich zwischen den Kontrolltieren und den Freilandfischen aus der Donau konnten
zum Teil erhebliche Unterschiede in der ultrastrukturellen Organisation der Hepatocyten festgestellt
werden. Die Ergebnisse der ultrastrukturellen Befunde sind in Tab. 3.24 vergleichend gegenuber-
gestellt und werden nachfolgend im Einzelnen mit entsprechendem Bildmaterial beschrieben.

Tab. 3.24: Ubersicht der ultrastrukturellen Verdnderungen der Hepatocyten von Kontroll- und Freiland-
fischen (Auffalligkeiten im Vergleich zu den Kontrollfischen sind grau hinterlegt). Tabelle verandert nach
Grund (2005).

Kontrollfische Freilandfische

Ultrastrukturelle Organisation

Rhein Riedlingen Riedlingen Rottenacker Ehingen
Hepatocyte
GréRenzunahme +/- +/- +/- + +
Aufhebung der
Zellkompartimentierung ) ) + tt +t
Zellkern
GroéRenzunahme +/- +/- + + +/-
Deformation der Kernhdille +/- +/- +++ ++ +/-
ﬁz:;rZT:r:emsatinanteils +- +- */- + +/-
pitvinrretieh A B A
Nucleolus
GroBenzunahme + +/- + + -
Mehrzahliges Vorkommen +/- +/- +++ +++ +/-
Mitochondrien
Proliferation +/- +/- + +++ ++
Heterogenitat in Form/GroRe +/- + + + 4+ ++
Heterogene Verteilung in der Zelle +/- +/- + +++ +++
Intramitochondriale Granula +/- +/- + ++ ++
Assoziation mit rauem
endoplasmatischem Reticulum i i + B -
Peroxisomen
Proliferation - + - 4 +
GroBenzunahme + +/- +/- ++ +/-
Heterogenitat in der Form +/- +/- +/- + +/-
Assoziation mit Mitochondrien +/- + + ++ +/-
Clusterbildung +/- +/- +/- +++ +/-
Raues endoplasmatisches
Reticulum (rER)
Proliferation +/- +/- +/- +++ ++
Stapelbildung + +/- +/- ++ ++
Wirbelbildung +/- +/- +/- +/- 4
Fenestrierung +/- + +/- + ++
»Aufblahung” +/- +/- +/- 4 +
Vakuolisierung/Vesikulierung +/- +/- +/- +++ ++
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Ultrastrukturelle Organisation Kontrollfische Freilandfische

Rhein Riedlingen Riedlingen Rottenacker Ehingen
Glattes endoplasmatisches
Reticulum (sER)
Proliferation +/- +/- +/- +/- .
Golgi-Apparat
Haufigkeit + + + ++ +
Vesikelanzahl/Aktivitat +/- + + ++ T+
Lysosomale Elemente
Proliferation +/- +/- +/- +++ ++
GroBenzunahme +/- +/- +/- +++ ++
Heterogene Einschliisse +/- +/- +/- ns ++
Myelinwirbel +/- +/- +/- ++ +
Lipid
Proliferation + +/- +/- ++ +/-
Assoziation mit Mitochondrien +/- +/- +++ + ++
Akkumulation in Gruppen + +/- ++ ++ +/-
Glykogen
Menge +++ +++ +++ + ++
Anordnung in Feldern +++ +++ +++ + ++
Heterogenitat der Dichte +/- + +/- ++ +
Sonstiges
Makrophagen +/- +/- + +++ 4+

Bewertungssystem: +/- unauffillig; + maRig ausgepragt; ++ stark ausgepragt; +++ sehr stark ausgepragt; - gegenteilig
ausgepragt

Ultrastruktur der Leber aus den Kontrollfischen: Es waren nur geringfliige Unterschiede
zwischen den Kontrollfischen, die urspriinglich aus dem Rhein bzw. der Donau gefangen worden
waren, festzustellen. Das Erscheinungsbild der Leber dieser Fische zeigte eine auffallende Homo-
genitdt zwischen den einzelnen Hepatocyten (Abb. 3.42a). Die groRen, polygonalen Leberzellen
waren haufig charakterisiert durch sehr grofle, granuldare Glykogendepots in der Zellperipherie.
Lipidtropfen als Speichermaterial traten nur in geringer Zahl am Zellrand auf. Die Zellorganellen
waren in geringer Menge um den zentralen, rundlich-ovalen Zellkern angeordnet. Im unauffallig
geformten Zellkern war neben einigen willkirlich verteilten Zonen von Heterochromatin auch meist
ein zentral gelegener prominenter Nucleolus zu erkennen (Abb. 3.43a). Das raue endoplasmatische
Retikulum (rER) war meist nur schwach entwickelt und in nicht-fenestrierten rER-Zisternen um den
Zellkern, die Mitochondrien und Peroxisomen angeordnet (Abb. 3.43b). Peroxisomen waren teilweise
leicht vergroRert und traten bei Rheinfischen nur vereinzelt in Kernnahe auf. Bei den Fischen aus der
Donau konnte eine leicht erhohte Zahl der Peroxisomen beobachtet werden. In Kernnahe lagen
weiterhin stets 1-2 Golgi-Apparate, die zumeist aus bis zu vier schmalen, kurzen Zisternen
bestanden und von wenigen kleinen Vesikeln umgeben waren. Lysosomale Elemente und Makro-
phagen konnten nur in sehr geringer Zahl oder Uberhaupt nicht beobachtet werden. Die hier
beschriebene Ultrastruktur der Hepatocyten der Kontrolltiere stimmt im Wesentlichen mit dem
generellen Erscheinungsbild der Leber der meisten Cyprinidenarten lberein (Braunbeck 1989).
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Abb. 3.42: Ultrastruktur der Hepatocyten aus Kontrollfischen aus dem Rhein und Freilandfischen aus der
Donau bei Riedlingen, Rottenacker und Ehingen. Bilder aus Grund (2005) und Grund et al. (2007).

a)

b)

c)

d)

Kontrolle: Elektronenmikroskopische Aufnahme mehrerer Hepatocyten zur 0bersichtlichen Dar-
stellung der intrazellularen Kompartimentierung und der Organellenarmut. Die Leberzellen sind
entlang eines Sinusoids angeordnet.

Riedlingen: Die Zellkerne deutliche Deformationen in Form von Lappung und Einfaltungen der
Kernmembran (Pfeile). Das Heterochromatin ist in die Peripherie der Kerne verlagert. An Lipidtropfen
sind haufig Mitochondrien eng angelagert.

Ehingen: Eine intrazellulare Kompartimentierung ist nicht zu erkennen. Das Erscheinungsbild der
einzelnen Hepatocyten variiert betrachtlich. Der Organellenbestand war ist stark erhéht und tber das
gesamte Cytoplasma verteilt.

Rottenacker: Der Organellenbestand ist stark erhoht und nicht mehr auf den perinuklearen Bereich
beschrankt. In den Zellkernen sind haufig zwei Nucleoli, aber sehr wenig Heterochromatin zu
erkennen. Wahrend der Glykogengehalt reduziert ist, konnen Lipidtropfen verschiedener Grofe in
auffallig grofer Zahl in fast allen Zellbereichen gefunden werden. Das raue endoplasmatische
Retikulum (rER) ist meist stark entwickelt.
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Ultrastruktur der Freilandfische aus Riedlingen: In der Leber der Barben aus Riedlingen war im
Vergleich zu den Kontrolltieren eine weniger regelmaRige Anordnung der Zellkomponenten zu
beobachten. So war der Zellkern deutlich unterschiedlich zur Kontrolle geformt. Die Kernmembran
wies meist verschiedene Deformationen (Ausbuchtungen, Einfaltungen und/oder Lappungen; Abb.
3.42b) auf. Dies kann als ein Versuch der Zelle gewertet werden, die Oberflaiche zwischen Karyo-
plasma und Cytoplasma zu vergrofRern und somit den Austausch intrazelluldaren Materials zwischen
den beiden Zellkompartimenten zu erleichtern (Zahn & Braunbeck 1995). Solche Verdnderungen
wurden auch in der Leber von Regenbogenforellen nach Belastung mit den Pestiziden Endosulfan,
Atrazin und Linuron beobachtet und stellen nach Braunbeck (1994a) deutliche pathologische
Verdnderungen dar, die einen Ubergang von adaptiver Antwort zu Degeneration markieren. Im Kern-
lumen waren haufig zwei Nucleoli zu erkennen, was nach Braunbeck (1994a) als unspezifische
Reaktion auf eine potentielle Schadstoffbelastung anzusehen ist (Abb. 3.43d).

Abb. 3.43: Ultrastruktur der Hepatocyten aus Kontrollfischen aus dem Rhein und Freilandfischen aus der

Donau bei Riedlingen. Bilder aus Grund (2005) und Grund et al. (2007).

a) Kontrolle: Kennzeichnend fir die Hepatocyten sind groRe Glykogenareale, die gleichmaRig in der
Peripherie des Cytoplasmas verteilt sind. Die Zellorganellen konzentrieren sich in geringer Zahl um
einen zentralen Kern mit einem prominenten Nucleolus.

b) Kontrolle: In Kernndhe positionieren sich zwei Golgi-Komplexe aus zwei bis drei kurzen, nicht
fenestrierten Zisternen. In ihrem ndheren Umfeld sind wenige kleine Vesikel und Lysosomen mit
elektronendichtem Inhalt zu erkennen. Mitochondrien und Peroxisomen sind stets von Zisternen des
rauen endoplasmatischen Reticulum umgeben.

c) Riedlingen: Viele Mitochondrien sind stark vergroBert und eng den Lipidtropfen angelagert.

d) Riedlingen: In der Ndhe der meist deformierten Zellkerne sind Golgi-Felder mit wenigen kleinen Vesikel
anzutreffen. Im Zellkern sind zwei Nucleoli zu sehen.
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Weiterhin konnte eine Verlagerung des Heterochromatins auf die peripheren Bereiche des
Nucleus beobachtet werden. Derartige Kernverdanderungen sind aus Versuchen an Hepatocyten mit
Substanzen wie Malachitgriin, 3,4-Dichloranilin oder Linuron bekannt (Hoffmann et al. 1995, Zahn &
Braunbeck 1995) und kdnnen als Zeichen einer fortschreitenden Inaktivierung des Zellkerns gedeutet
(Zahn & Braunbeck 1995) bzw. als Frihstadien von Nekrosen angesehen werden (Schoor & Couch
1979). Eine weitere Auffalligkeit war das vermehrte Auftreten vergréBerter Mitochondrien, die dann
den Lipidtropfen eng angelagert waren oder diese gar ringformig umschlossen (Abb. 3.43c). Diese
enge Beziehung zwischen Mitochondrien und Lipidtropfen stellt moglicherweise eine unspezifische
Reaktion auf Stress dar, die der raschen Mobilisierung von Energiereserven dienen konnte. Die
Mitochondrien wiesen im Allgemeinen eine starkere Heterogenitat hinsichtlich ihrer Form und GréRe
auf und waren vereinzelt auch in den peripheren Bereichen der Zelle zu finden, was ebenfalls als eine
unspezifische Stressreaktion gedeutet werden kann. Da die Perfusion der Fische aus der Donau bei
Riedlingen nicht vor Ort, sondern erst nach dem Transport nach Heidelberg durchgefiihrt werden
konnte, kénnen die ultrastrukturellen Veranderungen nicht alle explizit auf eine chemische Belastung
zurickgefiihrt werden, sondern stellen eventuell teilweise eine Reaktion auf eine Stresssituation dar.

Ultrastruktur der Freilandfische aus Rottenacker: Die Hepatocyten dieser Fische wiesen
zahlreiche Anomalien in nahezu allen Zellbestandteilen auf (Abb. 3.42d). Die Anzahl der Organellen
war deutlich erhoht und beliebig Gber das Cytoplasma verteilt. Die ovalen bis langlichen Zellkerne
waren meist zum Rand verschoben und etwas vergrofRert. Haufig konnten starke Deformationen des
Kernumrisses beobachten werden, sehr oft waren auch zwei Nucleoli vorhanden (Abb. 3.44b). Im
Gegensatz zu den Freilandfischen aus Riedlingen war der Heterochromatingehalt im Zellkern stark
reduziert, was auf eine erhohte Kernaktivitdt hinweist. In Kombination mit der signifikanten
Erhéhung des rER-Anteils (Abb. 3.44d) sowie einer Zunahme der Dictyosomen und der
sekretorischen Aktivitdt der Golgi-Apparate deutet dies auf Veranderungen im Lipoprotein- und
Proteinsyntheseapparat hin, die als generelle Symptome fiir einen Anstieg der Biosyntheserate in der
Leber bewertet werden (Buckley et al. 1984).

Weiterhin war eine starke Vesikulierung und Dilatation der rER-Zisternen auffallig. In
verschiedenen Studien wurden solche Veranderungen durch umweltrelevante Monosubstanzen wie
4-Nitrophenol (Zahn & Braunbeck 1995), 2,4-Dichlophenol (Zahn & Braunbeck 1993), aber auch
durch kontaminierte Sedimentextrakte (Engwall et al. 1996) induziert. Nach Braunbeck (1998) wird
die verstarkte Dilatation als degenerativer Effekt gewertet, der auf eine Beeintrachtigung der
Proteinbiosynthese hinweist. Dabei werden aufgrund gestorter Synthesevorgange Zwischenprodukte
in den Zisternen akkumuliert oder aber Endprodukte durch eine unzureichende Funktion der
Dictyosomen nicht schnell genug abtransportiert.

In den Glycogenfeldern waren zahlreiche kleinere Myelinkdrper zu erkennen, wobei Glycogen
als Speichermaterial zugunsten grofRer Lipidtropfen stark zurlck trat, was als Teil einer
unspezifischen Stressreaktion gewertet werden kann und einen erhohten Energiebedarf der Zellen
widerspiegelt (Braunbeck 1989). Die Lipidtropfen zeigten eine ausgepragte Heterogenitat hinsichtlich
ihrer GrofRe und waren vor allem in der Zellperipherie in kleineren Gruppierungen zu finden. Ein
erhohter Lipidgehalt im Cytoplasma weist auf eine gestorte Lipoproteinsynthese oder einen
anormalen Transport von Lipid hin (Phillips et al. 1987). Die in sehr groRer Zahl und GroRe
auftretenden Peroxisomen waren haufig in clusterartigen Gruppen angeordnet (Abb. 3.44c). Da
Peroxisomen neben der Entgiftung von Wasserstoffperoxid auch am Lipidstoffwechsel beteiligt sind,
konnte deren Proliferation und GroBenzunahme als sekundare Antwort der Hepatocyten auf den
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Fettabbau betrachtet werden (Zahn & Braunbeck 1995, Braunbeck 1998). Die enge Zusammen-
lagerung der Peroxisomen zu groBen Clustern ist moglicherweise Ausdruck einer engen
metabolischen und enzymatischen Kooperation.

Hinsichtlich der Mitochondrien war ebenfalls eine starke Proliferation, diffuse Verteilung und
abnorme Verformungen zu erkennen. Diese Verdanderungen der Mitochondrien weist auf einen
erhohten zelluldaren Energiebedarf in Form von ATP hin, der durch die VergréRBerung der aktiven
Membranoberflaiche kompensiert wird (Zahn & Braunbeck 1995). Die Umgestaltung der
Mitochondrien zu atypischen Formen wurde bei Belastungen mit hdheren Konzentrationen
verschiedener Schadstoffe wie Atrazin und Lindan, aber auch bei Goldorfen im Zuge einer Adaptation
an erniedrigte Temperaturen (Braunbeck 1989, Braunbeck et al. 1987) beobachtet. Dieser Effekt
kann daher als unspezifischer physiologsicher Anpassungsprozess der Zelle an einen gestiegenen
Sauerstoffbedarf infolge eines erhéhten Zellstoffwechsels gewertet werden (Braunbeck & Volkl
1993). Eine Anlagerung von Mitochondrien an Lipidtropfen wurde nur vereinzelt beobachtet.

Abb. 3.44: Ultrastruktur der Hepatocyten von Freilandfischen aus der Donau bei Rottenacker. Bilder aus

Grund (2005) und Grund et al. (2007).

a) Rottenacker: In den interzellularen Zwischenrdumen sind vermehrt Membranreste und vesikuldre
Zellfragmente abgestorbener Hepatocyten (,Ghost”) zu finden.

b) Rottenacker: Der Organellenbestand ist stark erh6ht und nicht mehr auf den perinuklearen Bereich
beschrankt. In den Zellkernen sind haufig zwei Nucleoli, aber sehr wenig Heterochromatin zu
erkennen. Wahrend der Glykogengehalt reduziert ist, konnen Lipidtropfen verschiedener GroRe in
auffdllig groBer Zahl in fast allen Zellbereichen gefunden werden. Das raue endoplasmatische
Retikulum (rER) ist meist stark entwickelt.

c) Rottenacker: Peroxisomen treten in erhdhter Anzahl und GréRe auf und neigen sehr stark zur Cluster-
bildung.

d) Rottenacker: In mehreren Zellen ist eine stark Proliferation des rER zu erkennen, so dass weite
Bereiche des Cytoplasmas mit parallel angeordneten rER-Zisternen gefillt sind. Im Cytoplasma sind
zudem haufig groBe Lysosomen mit abgestoRenen Zellresten zu finden.
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Die Lysosomen konnten in sehr unterschiedlicher GroRRe beobachtet werden und traten haufig in
Clustern zusammen. Dieser Effekt wurde wiederholt auf Fremdstoff-induzierten Stress, z.B. durch
Schwermetallbelastungen, zuriickgefiihrt (Segner & Braunbeck 1990, Braunbeck et al. 1990). Da
jedoch eine Lysosomenproliferation durchaus auch bei anderen Stresssituationen, wie etwa erhéhter
Wassertemperatur oder Hunger, auftritt (Storch et al. 1984, Braunbeck et al. 1987), kann die
Zunahme von Lysosomen als eine unspezifische Reaktion der Leber auf Stress betrachtet werden, die
auf einer generellen Stimulation des Zellstoffwechsels beruht (Braunbeck et al. 1990, Segner &
Braunbeck 1990). In randstdndigen Lysosomen waren haufig vesikulare Fragmente unbekannter
Herkunft und Membranwirbel zu erkennen. Dieses Merkmal tritt haufig nach einer Dauerexposition
gegenuber subletalen Konzentrationen toxischer Xenobiotika auf (Hawkes 1980, Hinton et al. 1987).

AuBerdem konnte eine deutliche Invasion von Makrophagen in das Leberparenchym beobachtet
werden, die oft entlang der intrazelluldren Gallencanaliculi und Uber den perisinusoiden Raum
erfolgte (Abb. 3.44b). Die Makrophagen waren haufig extrem grof8 (bis HepatocytengréRe) und
enthielten neben gréReren Lysosomen verschiedene Abbaustadien phagocytierter Zellen und
Zellorganellen, wie z.B. abgebaute Zellkerne mit stark kondensiertem Chromatingehalt. Ferner waren
in den extrazelluldren Zwischenrdumen membranartige und vesikuladre Zellbruchsticke (,,Ghosts”) in
groBer Zahl zu finden (Abb. 3.44a). Die Auflésung der intrazelluldren Kompartimentierung, die starke
Heterogenitdt im Leberparenchym sowie in den einzelnen Hepatocyten und die Einwanderung von
Makrophagen in den extrazellularen Raum kdnnen als unspezifische Reaktion auf eine Belastung des
Organismus (Zellstress) angesehen werden (Burkhardt-Holm et al. 1990).

Ultrastruktur der Freilandfische aus Ehingen: Die Fische aus Ehingen wiesen sehr dhnliche
ultrastrukturelle Verdnderungen der Hepatocyten auf wie die Fische aus Rottenacker, und sind daher
auch ahnlich zu interpretieren. Sie unterschieden sich jedoch in einigen Merkmalen. Der Zellkern war
meist leicht zum Rand verschoben und enthielt nur in geringer Menge Heterochromatin, welches in
der Peripherie konzentriert war. Der Nucleolus war haufig klein und etwas exzentrisch gelagert.
Deformationen der Kernmembran wurden nur selten beobachtet.

Auffallig war auch eine signifikante Zunahme des glatten endoplasmatischen Retikulums (sER) in
Form eines stark verzweigten und anastomosierenden Netzwerkes aus unregelmafig geformten
Tubuli, die zwischen den Glycogenrosetten regelmaRig Gber groRere Bereiche der Reservestoffareale
verteilt waren. Dieses Merkmal wird allgemein als Vergiftungssymptom beschrieben und gilt als
cytologischer Marker fiir die Induktion von Detoxifikationsprozessen in Fischen (Braunbeck et al.
1989, Hinton et al. 1987) und Saugern (Phillips et al. 1987). Es wird als eindeutiger Nachweis einer
toxischen Wirkung von Xenobiotika gewertet. Die Verdanderung des rER dhnelte in weiten Teilen den
Stérungen in den Leberzellen der Barben aus Rottenacker, jedoch kam es in einigen Zellen zu einer
Konzentration weniger rER-Zisternen um den Zellkern. Stellenweise bildeten die rER-Zisternen
konzentrische Wirbel aus und/oder waren zu groReren Stapeln am Zellrand angeordnet (Abb. 3.45d).
Die rER-Proliferation kann im Zusammenhang mit dem Auftreten des sER als MaRnahme zur
VergroRerung der aktiven Membranoberfliche zur Proteinbiosynthese verstanden werden
(Braunbeck 1998).

Die Mitochondrien wiesen zwar im Vergleich zu den Fischen aus Rottenacker seltener
Deformationen auf, es konnten aber haufig lang gestreckte, stark vergroRBerte Formen gefunden
werden. Lipidtropfen lagen, falls vorhanden, in sehr geringer Zahl ausschlieRlich in der Zellperipherie
vor und standen haufig in enger Beziehung zu Mitochondrien, was wie bereits bei den Hepatocyten
der Barben aus Rottenacker als Symptom fiir einen erhdhten Energiebedarf zu werten ist.
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Die auffalligste Veranderung war das hadufige Auftreten von Melanocyten, die als kompakte,
eiférmige Gebilde zu erkennen waren und in groBerer Zahl in den extrazellularen Zwischenrdaumen
und in den Recessus hepatices der Leber vorkamen (Abb. 3.45c). Zellkerne und andere Zellorganellen
wurden in den Melanocyten nicht gefunden. Bustamante et al. (1993) vermuteten, das Melanin-
pigmente freie Radikale abfangen, schlossen aber auch eine katalytische Funktion zur Bildung dieser
freien Radikale nicht aus. Haufig waren auch stark verkleinerte, nekrotische Zellen mit aufgelostem
Zellinhalt zwischen den Hepatocyten zu erkennen (Abb. 3.45b).

A { 3 s e e I % R RS ¥ iyt

Abb. 3.45: Ultrastrukturelle Veranderungen in der Leber von Barben (Barbus barbus) aus der Donau bei

Ehingen. Bilder aus Grund (2005) und Grund et al. (2007).

a) Vermehrte Invasion von Makrophagen in den extrazelluldren Raum. Meist in der Nahe der Gallen-
gdnge mit phagocytierten Resten ganzer Hepatocyten im Lumen.

b) Nekrotische Zelle mit stark vesikulisiertem Inhalt.

c) Pigmentzellen mit zahlreichen Melanin-Granula im extrazelluldren Raum.

d) Das raue endoplasmatische Retikulum (rER) bildet konzentrische Wirbel. Lysosomen mit vesikelartigen

Einschlissen sind in groRer Zahl Gber das gesamte Cytoplasma verteilt.

3.9.3 Gesamtbeurteilung der ultrastrukturellen Verdanderungen

Bei allen untersuchten Freilandfischen konnten deutliche Verdanderungen in der ultra-
strukturellen Organisation der Hepatocyten im Vergleich zu den Kontrollfischen festgestellt werden.
Wahrend sich die Veranderungen bei den Fischen aus Riedlingen vor allem auf die Form und Struktur
des Zellkerns beschrankten, wurden in der Leber der Freilandfische aus der Donau bei Rottenacker
und Ehingen erhebliche Verdnderungen in fast allen zellularen Strukturen beobachtet. Aufgrund
dieser Ergebnisse kann dort auf einen schlechten Zustand des Lebensraums fiir die Fische aus der
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Donau geschlossen werden. Vergleicht man die Verdanderungen der Leber aus den Barben mit den /n
vitro-Testergebnissen, so zeigt sich eine deutliche Ubereinstimmung (leichte Effekte in Riedlingen
und erhebliche Veranderungen bzw. hohe Effekte fiir die Standorte Rottenacker und Ehingen),
weshalb auch die Vermutung nahe liegt, dass eine erhohte Schadstoffbelastung fir die
ultrastrukturellen Stérungen der Leber verantwortlich ist. Diese Vermutung wird durch die
beobachtete Proliferation des glatten endoplasmatischen Retikulums (sER) in den Hepatocyten der
Freilandfische aus Ehingen unterstiitzt. Die Proliferation des sER gilt als cytologischer Marker fir die
Induktion von Detoxifikationsprozessen (Braunbeck 1989, Hinton et al. 1987). In den Sediment-
proben aus der Donau wurden vor allem sehr hohe PAH-Konzentrationen (flir Rottenacker liegen
keine Daten vor) gemessen. PAHs verursachen in der Leber verschiedener Fischarten erhebliche
strukturelle Veranderungen, wie z.B. Nekrosen oder gar die Induktion von Lebertumoren (Lyons et al.
2004, Ribeiro et al. 2005). Aber auch andere prioritare Schadstoffe sind fir solche erheblichen
histologischen Stérungen in der Leber von Fischen verantwortlich, wie z.B. PCBs und PCDD/Fs
(Grinwis et al. 2001, Mikaelian et al. 2002). Eine deutliche Proliferation des sER wurde jedoch nur in
Leberzellen der Barben aus Ehingen beobachtet, was explizit auf eine Schadstoffbelastung hindeutet.
Der GroRteil der anderen beobachteten Veranderungen ist dagegen als adaptative Reaktion auf
veranderte, suboptimale Lebensbedingungen zu verstehen und gestattet keine Aussage Uber die Art
der Stressoren. Dessen ungeachtet ermdglicht die Untersuchungen der Hepatocyten durchaus einen
Einblick in die der Schadigung zugrunde liegenden Mechanismen, und lasst damit eine Extrapolation
auf die Bedeutung der Veranderung fir das Individuum, moglicherweise sogar flir die Population zu
(Braunbeck 1989). Aufgrund der zum Teil tiefgreifenden Verdnderungen in den Leberzellen der
untersuchten Freilandfische aus der Donau bei Rottenacker und Ehingen, ist eine Beeintrachtigung
der Gesundheit der Individuen nicht auszuschliel3en. In weiteren Studien sollten histopathologische
Untersuchungen auch auf die stark mit PAHs kontaminierten Sedimenten des Zuflusses Schwarzach
und des Opfinger Stausees ausgedehnt werden.
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3.10 Gesamtbewertung des 6kotoxikologischen Belastungspotentials der
Donau im Sinne des Weight-of-Evidence-Konzeptes

Im folgenden Abschnitt sollen, zum Zweck einer moglichst umfassenden 6kotoxikologischen
Charakterisierung der Donau, alle bisherigen Ergebnisse aus den chemischen Analysen, den In vitro-
Biotests sowie den ermittelten In vivo- und In situ-Parametern zusammengefiihrt und vergleichend
bewertet werden. Ziel soll es sein mogliche Ursachen zu ermitteln, die Aufschluss Uber den
beobachteten Fischriickgang geben kdnnten. Des Weiteren sollen durch diese Studie Belastungs-
schwerpunkte an der Donau ausgemacht werden, um Griinde fiir das bereits festgestellte 6kotoxiko-
logische Schadigungspotential zu ermitteln und moglicherweise Quellen einer Kontamination zu
identifizieren. Zunachst werden daher alle Standorte unter Beriicksichtigung aller gewonnenen Daten
einzeln charakterisiert. Zur Gbersichtlichen Darstellung sind alle Testergebnisse aus den biologischen
Analyseverfahren in der Tab. 3.25 zusammengefasst. Mit Hilfe verschiedener statistischer Methoden
sollen dann die Belastungsschwerpunkte identifiziert und die Standorte gegeneinander bewertet
bzw. klassifiziert werden.

3.10.1 Standortbezogene Bewertung der Donau

— Sigmaringen: In den hydrochemisch-physikalischen Untersuchungen erwies sich Sigmaringen als
vergleichsweise unbelasteter Standort (Giteklasse Il). Die leicht erhéhten Nitritkonzentrationen
wiesen zwar auf eine potentielle Eutrophierung hin, waren aber noch mit der Zielvorgabe der
LAWA (Guteklasse Il) vereinbar. Die Analyse der organischen Schadstoffe ergab im direkten
Vergleich mit allen anderen Proben einen mittleren Schadstoffgehalt. Nach der ATV-
Klassifizierung (ARGE-Elbe; Ahlf et al. 2002) ergibt sich fir die PAH-Konzentrationen die
Guteklasse Il. Auf der Grundlage verschiedener Makrozoobenthos-Analysen, war die Belastung
mit biologisch leicht abbau-baren Substanzen als maRig einzustufen (Guteklasse 1l). Defizite in
der Zusammensetzung des Makrozoobenthos, die auf ein gestértes Okosystem hindeuten,
wurden an diesem Standort nicht festgestellt (Grund 2005, Seitz 2005). Im Neutralrottest mit
der Zelllinie RTL-W1 bewirkten die Sedimentextrakte eine mittlere Cytotoxizitdt. Einen ebenfalls
maRigen Effekt verursachten die Proben in den drei Testverfahren zur Dioxin-ahnlichen Wirk-
samkeit sowie im Comet-Assay und im Mikrokerntest, beide mit der Zelllinie RTL-W1. Keine bzw.
geringe toxische Effekte konnten fir diesen Standort mit dem Bakterienkontakttest und dem
Fischeitest in beiden Expositionspfaden (Extrakt und natives Sediment) nachgewiesen werden.
Die zweitniedrigste gentoxische Belastung wurde im Comet-Assay mit Danio rerio fur die nativen
Sedimente festgestellt. Des Weiteren wurde eine signifikante Mutagenitdt im Ames-Test mit
dem Stamm TA98 erst durch eine Bioaktivierung festgestellt, wodurch dieser Standort im
Vergleich mit den anderen Proben jedoch das hochste mutagene Potential erreichte. Insgesamt
ergibt sich dadurch ein sehr heterogenes Belastungsprofil fiir diesen Standort, das jedoch
insgesamt auf eine maRige bis leicht erhohte Belastung schlieRen ldsst. Dessen ungeachtet kann
aber aufgrund der Ergebnisse bei den Tests mit nativen Proben, bei denen keine oder nur eine
geringe Toxizitat festgestellt wurde, davon ausgegangen werden, dass die am Sediment
gebundenen Schadstoffe nur wenig bioverflgbar sind. Bezliglich der Ergebnisse aus dem Ames-
Test bedirfen die Schadstoffe erst einer Bioaktivierung, um ihr toxisches Potential zu entfalten.
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— Lauchert: Dieser Zufluss, der bei Sigmaringen-Dorf in die Donau miindet, wurde explizit als
Referenzstandort ausgewahlt, da er auch noch Uber einen ausreichend guten Fischbestand
verfugt (personliche Mitteilung durch Dr. K. Wurm). Der gute Zustand der Lauchert wurde auch
durch nahezu alle Tests und Analysen dieser Studie bestatigt. Im Neutralrottest, Comet-Assay,
Mikrokerntest und dem Fischeitest wurde fiir die Sedimentprobe aus der Lauchert stets eine
sehr geringe bzw. keine 6kotoxikologische Belastung nachgewiesen. Lediglich im Bakterien-
kontakttest mit nativen Sedimenten ergab sich eine mittlere toxische Belastung. Auch die
chemischen Analysen sowohl der organischen Schadstoffe als auch der Schwermetalle ergab
sehr niedrige Schadstoffkonzentrationen, die mit der Giteklasse Il (nach ATV fir PAHs) bzw. der
Gewadsserglteklasse | (nach LAWA) vereinbar sind. Bezliglich des Makrozoobenthos-Bestandes
erreichte die Lauchert den niedrigsten Saprobienindex (1,7; Grund 2005, Seitz 2005) aller
untersuchten Standorte, was auf eine geringe Belastung mit biologisch abbaubaren Substanzen
hindeutet. Demzufolge ist dieser Zufluss der Giteklasse I-Il zuzuordnen. Damit erfiillte die
Lauchert sowohl bezlglich der chemischen als auch der biologischen Wassergiite die
Zielvorgaben der LAWA und auch der Europdischen Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000).

— Schwarzach: Die Schwarzach ist der zweite Zufluss, der fiir die Beprobungsstrategie in dieser
Studie ausgewahlt wurde, da sie bereits in friiheren Untersuchungen als kritisch belastet galt
(Wurm 2001). Mit der 6kotoxikologischen Untersuchung der Schwarzach sollte gepriift werden,
ob und in welcher Form von diesem Zufluss eine Gefdahrdung fir die Fischbestdnde der Donau
ausgeht. Die Resultate der hydrologischen und physikalisch-chemischen Untersuchungen
deuteten auf einen erhohten Stickstoffeintrag hin. Der Belastungszustand hinsichtlich des Stick-
stoffgehaltes war gemal der Guteklassifikation als kritisch (Il - 1ll) einzustufen und erfillte somit
nicht die Zielvorgabe der LAWA bzw. das Qualitdtsziel der EU-WRRL. Durch die Makrozoo-
benthos-Erhebung wurde unter anderem auch der Saprobienindex ermittelt, der jedoch nur
eine maRige Verunreinigung der Schwarzach mit biologisch abbaubaren Substanzen nachwies.
Dagegen deuten die Ergebnisse des Diversitatsindex nach Shannon-Weaver und der Eveness auf
ein gestortes Okosystem und eine starke Degradation der Makrozoobenthos-Biozénose hin, die
sich in der geringen Artenvielfalt dieses Standorts widerspiegelten (vgl. Grund 2005 und Seitz
2005). Durch die chemische Analyse konnte fiir die Schwarzach eine extrem hohe Belastung mit
PAHs (X 16 PAHs = 26,3 mg/kg) festgestellt werden, sie muss daher gemiR der ATV-
Klassifizierung der Gilteklasse V zugeordnet werden. In den Tests zur Dioxin-dhnlichen
Wirksamkeit (DR-CALUX- und EROD-Assay) konnten (iber 50 % des hohen Effektes auf diese
PAH-Kontamination zuriickgeflihrt werden (vgl. Abs. 3.6.2). Auch in nahezu allen anderen
Biotestverfahren wurde fiir die Sedimentproben aus der Schwarzach mit die hdchste
Okotoxikologische Belastung festgestellt. Lediglich im Ames-Test konnte kein signifikanter Effekt
nachgewiesen werden. Dies ist jedoch vermutlich auf eine im Bakterienkontaktest beobachtete
hohe akute Toxizitat zurlickzufiihren, die die mutagene Wirkung maskierte. Die Schwarzach ist
ein verhaltnismaRig kleiner Zufluss, und der Einfluss auf die Gewasserglite der Donau ist
aufgrund der geringen Abflussrate als eher gering einzuschatzen. Jedoch wird die Schwarzach
von verschiedenen Fischarten als Winterquartier genutzt (persoénliche Mitteilung durch Dr. K.
Wurm), weshalb im Zusammenhang mit der extrem hohen PAH-Belastung der Sedimente ein
Einfluss auf die Fischpopulation nicht auszuschlieBen ist.

— Riedlingen: Die Gewassermorphologie am begradigten Fluss mit befestigten Ufern war als
naturfern einzustufen. Sie bot wenig heterogene Lebensrdume und kaum Schutz vor der
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erhohten FlieBgeschwindigkeit. Moglicherweise erklart dies die geringe Artenzahl des Makro-
zoobenthos sowie den maRigen Saprobienindex (2,1, Guteklasse Il). Dies diirfte sich auch
indirekt nachteilig auf die Fischpopulation auswirken, da das Makrozoobenthos als Nahrungs-
grundlage fir Fische dient und die naturferne Gewassermorphologie Fischen kaum Unterstands-
und Versteckmoglichkeiten bietet. Die chemische Analyse ergab eine sehr geringe Belastung mit
Schadstoffen, was jedoch auf ein sehr grobes Sediment zurilickzufiihren ist, an das nur wenige
organische Verbindungen absorbieren kdnnen (TOC = 0,8 %). Demzufolge ist es auch nicht
Uberraschend, dass die Sedimentproben aus Riedlingen keine oder nur geringe Effekte in allen In
vitro-Biotestverfahren aufwiesen. So konnte beispielsweise in keinem der drei eingesetzten
Tests zur Dioxin-dhnlichen Wirksamkeit ein erhohter Effekt durch AhR-Agonisten beobachtet
werden. Die bei der elektronenmikroskopischen Untersuchung der Leber von Barben
beobachteten leichten Verdnderungen in der ultrastrukturellen Organisation deuten auf einen
geringen Belastungszustand der Donau hin, kdnnten aber auch auf einer durch den Transport
bedingten Stresssituation beruhen. In den Erythrocyten dieser Fischart konnte zwar eine
signifikant erhohte Induktion an Mikrokernen nachgewiesen werden, die jedoch im Vergleich
mit anderen Untersuchungen nur auf eine geringe bis maRige gentoxische Belastung schliefSen
lasst.

Rottenacker: In nahezu allen aufgenommenen In vitro, In vivo- und In situ-Parametern erwies
sich der Standort Rottenacker mit am starksten belastet. Insbesondere die héchste gentoxische
Induktion in allen hierfiir eingesetzten Biotests (Comet-Assay und Mikrokerntest) mit den
unterschiedlichen Organismen bzw. Zellkulturen und den verschiedenen Expositionsszenarien
(extrahierte und native Sedimente) weisen auf eine erhebliche gentoxische Belastung dieses
Standortes hin. Die genauen Ursachen, die fiir dieses hohe 6kotoxikologische Schadigungs-
potential verantwortlich sind, bleiben jedoch ungeklart, da alle erfassten prioritdren organischen
Verbindungen unauffillige Konzentrationen zeigten. Hierbei bleibt aber zu beachten, dass fir
diesen Standort keine PAH-Daten zur Verfligung standen. AuRerdem muss bericksichtigt
werden, dass im EROD- und DR-CALUX-Assay nur ein geringer Anteil (1 - 3 %) der AhR-
vermittelten Aktivitdt den prioritaren PCBs und PCDD/Fs zugeordnet werden konnte, und daher
ein Grofteil der Induktion auf nicht-prioritire und weniger persistente Schadstoffe zuriick-
zufihren ist. In Anbetracht eines TOC-Gehaltes von ca. 10 % erscheint es daher wahrscheinlich,
dass in den Sedimenten von Rottenacker ein erhebliches 6kotoxikologisches Schadigungs-
potential vorliegt, das vermutlich maligeblich durch nicht-prioritdare Schadstoffe verursacht wird.
Des Weiteren wurden an diesem Standort die hochsten Schwermetallkonzentrationen
gemessen, die jedoch mit der Giiteklasse | oder |-l vereinbar sind (LAWA 1998). Lediglich der
erhohte Zink-Gehalt lasst auf eine kritische Belastung schlieBen. Auch durch die ultra-
strukturelle Untersuchung von Hepatocyten aus der Barbe konnten deutliche Veranderungen
festgestellt werden, die zumindest teilweise auf eine hohe Schadstoffbelastung zurlickzufiihren
sein konnten. Aufgrund dieser Resultate, ist an diesem Donauabschnitt von einer vergleichs-
weise hohen Schadstoffbelastung auszugehen. Durch die Makrozoobenthosstudie und die
hydrologischen und physikalisch-chemischen Untersuchungen wurde war fiir diesen Standort
der schlechteste Saprobienindex mit 2,2 und eine leichte Eutrophierung ermittelt (entspricht
einer maligen Belastung, f3-mesosaprob). Die Ergebnisse der In vitro-Tests sowie der In situ-
Untersuchungen an der Barbe werden dadurch aber nur unzureichend widergespiegelt.
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— Ehingen: In friheren Untersuchungen wurde die Donau bei Ehingen stets als ein Belastungs-
schwerpunkt identifiziert. Seit dem Neubau der kommunalen Klaranlangen, aber auch durch den
Ausbau der betriebseigenen Klaranlage der Zellstofffabrik im Jahr 1989, wurden die Emissionen
soweit gesenkt, dass keine Auswirkungen auf die hydrobiologischen und hydrochemischen
Parameter anzunehmen waren. Diese positive Entwicklung zeichnete sich auch in dieser Studie
hinsichtlich der biologischen und chemischen Gewassergite ab, die auf eine maRige Belastung
(Guteklasse 1) schlieen lasst. Wie bereits fiir den Standort Rottenacker, ergibt sich auch fir
Ehingen eine Diskrepanz zwischen den ermittelten Giteklassen und den Resultaten der
okotoxikologischen Untersuchungen, die sich vor allem in einem sehr hohen bakterientoxischen,
cytotoxischen und teratogenen Schadigungspotential der Sedimentextrakte duerten. Fir Bio-
tests, bei denen native Sedimente verwendet wurden, ergaben sich hingegen mittlere bis hohe
Effekte. Wie bereits fiir die Sedimentproben aus Sigmaringen festgestellt wurde, lasst dies auf
eine geringe Bioverfligbarkeit von Schadstoffen schlieen. Lediglich im Comet-Assay mit Danio
rerio konnte eine hohe gentoxische Belastung fiir die nativen Sedimente ermittelt werden. Auch
kann aufgrund der Ergebnisse im Ames-Test vermutet werden, dass die sedimentbirtigen
Schadstoffe erst einer Bioaktivierung bediirfen, um mutagen wirksam zu sein. Durch die In vitro-
Untersuchungen zur Bestimmung der Aktivitdt von AhR-Agonisten konnte im Vergleich zu den
anderen Standorten nur eine maRige bis mittlere Dioxin-ahnliche Wirksamkeit festgestellt
werden, die auch mit einer verhaltnismaRig geringen PAH-Belastung einhergeht (Guteklasse I,
nach ATV; Ahlf et al. 2002). Hierbei ist jedoch wiederum zu beachten, dass der grofte Teil der
Induktion im Biotest nicht durch die chemische Analyse erklart werden konnte. Des Weiteren
zeigten die histopathologischen Untersuchungen an der Leber erhebliche Veranderung in der
Ultrastruktur der Hepatocyten, was auf eine hohe Schadstoffbelastung zurilickgefiihrt werden
konnte. Insgesamt ergibt sich fir die Donau bei Ehingen eine heterogene Belastungssituation,
die vermutlich auch auf die Einleitung der Kldranlagenabwasser aus der Papierfabrik zurlick-
gefiihrt werden kdnnte.

— Opfingen: Der Opfinger Stausee fiel in der Vergangenheit unter anderem durch eine starke
Sedimentationstendenz sowie hoch belastete Altsedimente, z.B. aus der Papierfabrik Ehingen,
auf (Holzinger 1977, Wurm 2001). Auch in dieser Studie wurde eine hohe Belastung mit
verschiedenen organischen Schadstoffen beobachtet. Insbesondere die PAHs erreichten mit
einer Konzentration von 5,3 mg/kg den zweith6chsten gemessen Wert in dieser Studie;
demnach wurde dieser Probenstandort nach der ATV-Klassifizierung der Giteklasse |l
zugeordnet. Dies spiegelt sich auch in den Ergebnissen der eingesetzten Biotestbatterie wider,
vor allem im EROD- und DR-CALUX-Assay, in denen die hochsten durch AhR-Agonisten
induzierten Effekte gemessen wurden. Bezlglich des gentoxischen bzw. mutagenen
Schadigungspotentials ergibt sich eine sehr heterogene Belastungssituation. Durch die
Exposition gegeniliber Sedimentextrakten konnte zwar im Comet-Assay mit RTL-W1-Zellen die
zweithdchste Induktion nachgewiesen werden, im Mikrokerntest mit der gleichen Zelllinie
wurde jedoch nur eine geringe bis mittlere Gentoxizitat festgestellt. Dies ldsst den Schluss zu,
dass Substanzen, die ihre gentoxische Wirkung dadurch entfalten indem sie direkt den
Spindelapparat einer Zelle schadigen, weniger prasent sind. Im Ames-Test wurde sowohl mit als
auch ohne S9-Aktivierung eine signifikante Mutagenitat beobachtet, wobei ohne S9-Supplemen-
tierung ein etwas hoherer Effekt erzielt wurde. Aufgrund der Ergebnisse aus den bioanalytischen
und chemischen Untersuchungen muss fiir den Opfinger Stausee von einer insgesamt sehr
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hohen 6kotoxikologischen Belastung ausgegangen werden. Das nicht alle Biotests einen sehr
hohen Effekt aufwiesen, ist vermutlich auf die verschiedenen spezifischen Wirkungsmecha-
nismen der beteiligten Schadstoffe zurlickzufihren.

— Die bayrischen Standorte: Die drei bayrischen Standorte Ingolstadt, Bad Abbach und

Jochenstein wiesen in fast allen Biotestverfahren eine geringe bis mittlere Toxizitdt auf, die
tendenziell mit dem Flussverlauf in Richtung Jochenstein abnahm, was auf einen Verdiinnungs-
effekt durch die verschiedenen Zufliisse — vorwiegend aus den Alpen — zurlickgefiihrt werden
kénnte. So wurde beispielsweise im Ames-Test bei keinem der drei Standorte eine signifikante
Mutagenitat nachgewiesen. Die groSte Dioxin-dhnliche Wirksamkeit im GPC.2D-Assay wurde fir
das Sedimentextrakt aus Ingolstadt ermittelt.
Ein Fischriickgang ist fur die bayrische Donau nicht beschrieben. Der Grund fir die Mitein-
beziehung dieser drei Standorte in diese Studie war, festzustellen, ob eventuell die Donau in
Bayern ein dhnlich hohes oder gar hoheres 6kotoxikologisches Schadigungspotential aufweist als
die obere Donau in Baden-Wirttemberg. Ware dies der Fall gewesen, miisste man davon
ausgehen, dass kein Zusammenhang zwischen dem beschriebenen Fischriickgang und der fur
einige Standorte der oberen Donau festgestellten hohen Okotoxikologischen Belastung
hergestellt werden kdonnte. Des Weiteren sollte jedoch nicht vernachlassigt werden, dass auch
andere Ursachen, wie z.B. die mangelnde hydromorphologische Gestaltung der Donau, fiir den
Rickgang der Fischereiertrdage verantwortlich gemacht werden kénnten.

Aus der Beschreibung aller untersuchten Standorte ergibt sich insgesamt eine sehr heterogene
Okotoxikologische Belastungssituation an der Donau und an den beiden Zuflissen Lauchert und
Schwarzach, die jedoch durchaus die Identifizierung einzelner ,Hot Spots“ bzw. gering belasteter
Probennahmestellen zulasst. So konnte fiir die Sedimente aus der Lauchert, Riedlingen und Jochen-
stein meist kein oder nur ein geringer Effekt festgestellt werden. Dagegen wurde fir die Schwarzach
sowie fiir die Donaustandorte Rottenacker, Ehingen und den Opfinger Stausee eine hohe bis sehr
hohe 6kotoxikologische Belastung nachgewiesen, die zumindest teilweise durch eine Kontamination
der Sedimente aus der Schwarzach und Opfingen mit prioritiren PAHs erkldrt werden kénnte. Des
Weiteren ergab sich flr Sigmaringen aber auch Ehingen ein sehr inhomogenes Belastungsmuster
bezlglich aller biologischen und chemischen Daten. Fir diese beiden Standorte konnte jedoch
festgestellt werden, dass eine deutlich geringere Belastung von den nativen Sedimentproben ausging
als von den acetonischen Extrakten, was auf eine relative geringe Bioverfligbarkeit der Schadstoffe
schlieBen ldsst. Insbesondere durch die aufgenommenen In vivo- und In situ-Parameter (Mikrokern-
test mit Barben-Erythrocyten und ultrastrukturelle Organisation von Hepatocyten) konnten die
Ergebnisse der librigen biologischen Testverfahren hinsichtlich ihrer 6kologischen Relevanz tiberprift
und bestatigen werden. Die Makrozoobenthos-Untersuchungen hingegen zeigten zwar zumindest
teilweise eine Verschmutzung mit leicht abbaubaren Schadstoffen und eine Stérung des natirlichen
Gleichgewichts der Biozénose an, doch wiesen die verschiedenen Indizes (Saprobien-, Erndahrungs-
typen-, Diversitat- und Eveness-Index; vgl. Grund (2005) und Seitz (2005)) nicht explizit auf eine
Belastung mit Schadstoffen hin, sondern spiegelten zu einem groBen Teil eine Storung der
Gewadssermorphologie wider.

Dessen ungeachtet erlauben es die gemessenen Parameter aus den verschiedenen Biotests und
chemischen Analysen die unterschiedlichen Standorte im Sinne des Weight-of-Evidence-Konzeptes
unter (6ko)toxikologischen Gesichtspunkten zu charakterisieren (Chapman & Hollert 2006), um
mogliche Ursachen fir den Fischriickgang in der oberen Donau zu identifizieren. Auch lassen die
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einzelnen Testsysteme Riickschlisse darauf zu, welche Art der Belastung vorliegt. So kann festgestellt
werden, ob die Schadstoffe bioverfligbar oder so fest an das Sediment gebunden sind, dass sie nur
durch ein multiples Extraktionsverfahren nachgewiesen werden kénnen. Dabei muss indes berick-
sichtigt werden, dass auch durch Hochwasserereignisse eine Vielzahl verschiedener Schadstoffe
remobilisiert werden und dadurch ihr 6kotoxikologisches Schadigungspotential entfalten kénnen
(Hollert et al. 2000). Extrakte liefern daher eine Aussage liber die potentiell verfiigbaren Schadstoffe
(Hollert & Braunbeck 2001, Seiler et al. 2006). Des Weiteren kann durch die spezifischen In vitro-
Tests festgestellt werden, ob z.B. eine gentoxische, teratogene oder akut toxische Belastung lber
spezielle Wirkungsmechanismen vorliegt. AuBerdem kénnen durch histopathologische Methoden
ultrastrukturelle Verdanderungen der Leber, aber auch anderer Organe von Fischen, untersucht
werden. Es kdnnen dadurch weitere Hinweise gesammelt werden, die darliber Aufschluss geben, ob
sich das Okotoxikologische Schadigungspotential auf die ultrastrukturelle Organisation von Zellen
auswirkt, und damit auch eine Stérung der Fischpopulation nicht auszuschlielRen ist.

So liefern die einzelnen Bausteine dieser Weight-of-Evidence-Studie eine Reihe von Indizien, die
auf eine Storung der Fischpopulation durch Schadstoffe hindeuten, wobei die Aussagekraft
unterschiedlicher Expositionsszenarien bzw. Testsysteme unterschiedlich gewichtet werden sollte. So
kommt beispielsweise dem Expositionspfad mit nativen Sedimenten eine erhdhte Okologische
Relevanz zu (Ahlf et al. 2002, Feiler et al. 2005, Hollert et al. 2003). AuBerdem miissen bestimmte
toxikologische Endpunkte, z.B. Gentoxizitdt oder Mutagenitat, starker bericksichtigt werden als
beispielsweise ein bakterientoxischer Effekt. Eine Beeintrachtigung einer Fischpopulation durch eine
chronische Exposition der Gameten mit gentoxischen bzw. mutagenen Substanzen ist namlich nicht
auszuschlieRen (Populationsrelevanz; Anderson & Wild 1994, White et al. 1999, Yauk et al. 2000),
auch wenn ein eindeutiger Beweis daflir noch aussteht (Dieckmann et al. 20044, b). Insgesamt stellen
alle in dieser Weight-of-Evidence-Studie verwendeten Tests bzw. ihrer Kombination ein sehr gut
geeignetes Konzept dar, um nachzuweisen, dass an der Donau eine erhebliche 6kotoxikologische
Belastungssituation vorliegt, die sehr wahrscheinlich Einfluss auf die Fischpopulationen nimmt.
AulRerdem konnten durch den Weight-of-Evidence-Ansatz verschiedene Belastungsschwerpunkte
identifiziert werden, an denen nach maoglichen Quellen einer Verschmutzung gesucht werden kann.
So ist z.B. nicht auszuschlieRen, dass durch die Abwasser der Papierfabrik in Ehingen noch eine
Vielzahl von Schadstoffen in die Donau gelangen, die durch Klarung des Wassers nicht eliminiert
werden konnen, die aber zu deren Kontamination beitragen, wie die Untersuchungen der Standorte
unterhalb dieser Kliranlage zeigen (Ehingen und Opfinger Stausee; Garcia-Reyero et al. 2001,
Klopman & Chakravarti 2002, Murk et al. 2002, Schrenk-Bergt & Steinberg 1998, Sole et al. 1999). In
diesem Zusammenhang missen nochmals die erheblichen Veranderungen in der Leber von Barben
aus Ehingen hervorgehoben werden.

Uber die Ursachen der sehr hohen PAH-Konzentrationen in der Schwarzach und den damit
einhergehenden Effekten in den Biotests konnen nur Vermutungen aufgestellt werden. Als mogliche
Quelle kommt z.B. ein metallverarbeitender Betrieb in Betracht. Ob dieser jedoch den einzigen
Verursacher darstellt, bleibt fraglich. Noch schwieriger stellt sich die Situation in Rottenacker dar, wo
nach gegenwartigem Kenntnisstand keine Industriebetriebe vorhanden sind, die fiir die sehr starken
Effekte in nahezu allen Biotests verantwortlich gemacht werden kénnten. Eine andere Quelle stellt
hier moglicherweise die intensive Landwirtschaft dar.
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3.10.2 Statistische Bewertung der Belastung der Donau

Clusteranalyse: Unterstiltzt wird die Unterteilung der Standorte in unbelastet, gering, mittel,
hoch und sehr hoch belastet durch eine Clusteranalyse (Abb. 3.45). Dabei konnten vier verschiedene
Cluster (A-D) identifiziert werden, die Standorte mit dhnlichem Belastungsmuster zusammenfassen.
Cluster B beinhaltet die gering kontaminierten bzw. unbelasteten Sedimente aus der Lauchert,
Riedlingen und Jochenstein. Die anderen Cluster fassen Probennahmestellen mit einem hoheren
Belastungspotential zusammen. Der Standort Ehingen wurde trotz sehr hoher gen- und bakterien-
toxischer Effekte mit Sigmaringen in einen Cluster gruppiert, was auf eine dhnlich hohe 6kotoxiko-
logische Belastung dieser Probenstandorte schlieRen ldsst. Die beiden bayrischen Standorte
Ingolstadt und Bad Abbach bilden aufgrund ihrer mittleren toxischen Belastung den Cluster C. In den
Biotests, aber auch teilweise in den chemischen Analysen, wiesen die drei Sedimentproben aus der
Schwarzach, Rottenacker und Opfingen die héchsten Werte auf, weshalb sie durch die Clusteranalyse
in eine Gruppe zusammengefasst wurden. In diesem Zusammenhang muss erwdhnt werden, dass in
der Clusteranalyse nur die Ergebnisse aus den verschiedenen In vitro-Biotestverfahren bericksichtigt
wurden, was den Schluss zuldsst, dass die Ergebnisse aus diesen Biotests sehr gut die chemische
Belastung in der Donau widerspiegeln, da in den meisten Fallen eine gute Korrelation zwischen Test-
spezifischem Effekt und chemischer Belastung festgestellt wurde.

Complete Linkage

Sigmaringen | A
Ehingen :I—
Lauchert

Jochenstein :I_ B

Riedlingen

Ingolstadt

1
Bad Abbach J
Schwarzach |

D |—
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0 2000 4000 6000 8000 10000 12000
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Abb. 3.45: Clusteranalyse (Complete Linkage, Euklidische Distanz)
der Befunde aus den bioanalytischen Testverfahren.

Rangsummen-basierte Klassifikation: Abbildung 3.46 gibt exemplarisch eine Ubersicht {iber die
Belastungsklassen fiir die Proben aus der Lauchert und Opfingen, die mit Hilfe eines Rangsummen-
basierten Klassifikationsverfahren berechnet wurden (vgl. Abs. 2.6.6 und Hollert et al. 2002b). Durch
die Resultate der biologischen und der chemischen Analyse ist zu erkennen, dass die Sedimente aus
der Lauchert ein niedrigeres Schadigungspotential aufweisen als die Probe aus dem Opfinger
Stausee. Diese Form der Darstellung erlaubt einen direkten Vergleich der Okotoxikologischen
Belastung der Probenstandorte untereinander. Auflerdem kdnnen die verschiedenen Parameter
direkt in eine Klasse liberfiihrt werden.

Die Einteilung in fiinf Klassen erfolgte in Anlehnung an die Einstufung des 6kologischen Zustands
nach der EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000). Demnach ergibt sich nach der Transformation
der Daten in Prozentwerte, der anschlieBenden Aggregation in Belastungsklassen und der
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Darstellung der ermittelten Klassen als Boxplots fir die Standorte Sigmaringen, Lauchert, Riedlingen,
Ehingen und Jochenstein die Klasse 1, fiir Ingolstadt und Bad Abbach die Klasse 2, fiir Opfingen und
die Schwarzach die Klasse 3 sowie fiir den Probenstandort Rottenacker die Klasse 5 (gebildet aus
dem Median aller Klassen der jeweiligen Parameter eines Standortes; vgl. Abb. 3.46 und 3.47). Diese
Form der Aggregation der Messwerte fiihrt jedoch dazu, dass z.B. die Proben aus Ehingen und
Riedlingen trotz sehr unterschiedlicher Ergebnisse in den Biotests der Klasse 1 zugeordnet werden.
Dies ist vermutlich auf die sehr niedrigen Schwermetallkonzentrationen in der Sedimentprobe aus
Ehingen zurlickzuflihren. Hierbei bleibt die Tatsache unberiicksichtigt, dass nach der Klassifikation
der LAWA auch die Schwermetallkonzentrationen im Sediment von Riedlingen immer noch der
Guteklasse 1 entsprechen (vgl. Tab. 3.9) und nicht, wie in der Rangsummen-basierten Klassifikation,

Lauchert Opfingen

Klassen: | I 1 v \ I Il 1 v \

Zn [mg/kg]
Ni [mg/kg]
Cu [mg/kg]
Cr [mg/kg]
Pb [mg/kg]

Mikrokerntest RTL-W1 (E)
Comet Assay RTL-W1 (E)
Comet Assay Danio rerio (N) K1)

Ames Test TA98 -S9 (E) |[EN3
Ames Test TA98 +S9 (E)

GPC.2D Assay (E)
EROD Assay (E)
DR-CALUX Assay (E)

Fischeitest Danio rerio (E) [i)i]
Fischeitest Danio rerio (N)
Neutralrottest RTL-W1 (E)
A. globiformis (E) K]
A. globiformis (N)

0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100

% der maximalen Belastung % der maximalen Belastung

Klassen - - ][] v -

unbelastet gering maRig hoch sehr hoch belastet

Abb. 3.46: Rangsummen-basierten Analyse, exemplarisch dargestellt fiir die Proben aus der Lauchert und dem
Opfinger Stausee. Dieser Stausee war in der Vergangenheit insbesondere durch eine Sedimentationstendenz
sowie eine hohe Belastung mit Altsedimenten aufgefallen, die sich auch in den Ergebnissen der vorliegenden
Studie widerspiegeln. Die Lauchert ist hingegen als Referenzstandort zu betrachten, der durch seine geringen
Schadstoffgehalt und die niedrigen Effekte in nahezu allen Biotests aufgefallen war. Die Prozentsatze in der
Grafik wurden mit einem Rangsummen-basierten System berechnet, wobei alle Parameter proportional
zwischen 0 % fir den geringsten und 100 % fur den hochsten Effekt skaliert wurden (Hollert et al. 2002b). Dies
ermoglicht, die okotoxikologische Belastung jedes Standortes in 5 Klassen darzustellen. N = natives Sediment;
E = Sedimentextrakt.
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die Klasse 2 einnehmen. Das bedeutet, dass durch die Rangsummen-basierte Klassifikation all-
gemeingliltige Grenzwerte und Guteklassen fiir chemische Verbindungen vernachlassigt werden und
es damit zu einer Verfdlschung in der Klassifikation kommen kann. Im Fall von Ehingen wiirde
dadurch das mittels der Biotests festgestellte hohe 0Okotoxikologische Schadigungspotential
unterbewertet werden, da fiir die endgiltige Klasse der Median aus allen zur Verfligung stehenden
(chemischen und biologischen) Werten berechnet wird. An dieser Stelle zeigt sich auch eine andere
Schwache dieser Form der Klassifizierung, denn es werden nur Daten integriert, die in der jeweiligen
Studie insgesamt gemessen wurden, d.h. es handelt sich um ein ortsabhangiges Klassifikations-
system (Babut et al. 2007, Heise et al. 2000). Fur die Schwermetalle bedeutet dies, dass trotz sehr
niedriger Konzentrationen in allen Proben durch die ortsabhdngige Rangsummen-basierten
Klassifikation einzelne Standorte zu schlecht bewertet werden. Der umgekehrte Fall ist ebenfalls
moglich, d.h. einzelne Standorte werden einer zu 'guten' Klasse zugeordnet. Daraus ergibt sich, dass
die ortsabhdngige Rangsummen-basierten Klassifikation eine ungeeignete Methode darstellt, um die
Belastungssituation eines Flusses in Form von Klassen darzustellen, da eine Vergleichbarkeit mit
anderen Studien nicht moglich ist und eventuell nicht die gesamte Bandbreite eines Effektes
abgebildet wird.

Fiir die verschiedenen Biotests und ihre Parameter liegen zwar keine Grenzwerte vor, dennoch
erscheint auch hier eine ortsabhdngige Unterteilung in Klassen ungenligend, da es auch im Fall der
Biotest durchaus denkbar ist, dass in einer einzelnen Studie durchgehend niedrige bzw. hohe Effekte
fir einen oder mehrere Parameter festgestellt werden und es dadurch wiederum zu einer Unter-
bzw. Uberbewertung kommen kann. Der Nachteil der ortsabhidngigen Bewertung kénnte durch die
Integration verschiedener Datensatze aus anderen Studien ausgeglichen werden, was in Abschnitt 4
geprift werden sollte.

Klasse 5
Klasse 4
)
®
@ Klasse 3
o
X
[}
5 Klasse 2
O
ﬂ Klasse 1
*kk *kk *kk * *
«\’b 2 @“ &x o 0‘5 6\>‘ x¥
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—_—
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Abb. 3.47: Guteklassifizierung mittels der Rangsummen-basierten Analyse samtlicher

biologischer und chemischer Daten, dargestellt als Boxplots (die rote, gestrichelte Linie in der

Box stellt den Mittelwert dar; Punkte markieren das 95 % Konfidenzintervall). Signifikante

Unterschiede der Probenstandorten gegeniiber der Probe aus dem Zufluss Lauchert wurde

mit Hilfe des Rangsummentests nach Mann-Whitney ermittelt (* p < 0,05; *** p < 0,001).
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3.10.3 Der Fischriickgang in der Donau und die Europdische Wasserrahmenrichtlinie

Der erste Schritt zu einer gemeinsamen europdische Wasserpolitik wurde in den 70er Jahren mit
der ,Richtlinie Uber gefihrliche Stoffe (76/464/EWG)” unternommen, in der sich die Mitgliedsstaaten
das Ziel setzten, die Einleitung von giftigen und biologisch schwer abbaubaren Chemikalien in die
Gewadsser zu reduzieren. Flr Fischgewasser wurde auRerdem eine eigene Richtlinie (78/659/EWG)
erlassen mit dem Ziel, Verunreinigungen durch bestimmte Schadstoffe wie Nitrat, Phosphat oder
Pflanzenschutzmittel zu beschrdanken. Zu Beginn der 90er Jahre entwickelte die EU-Kommission die
Idee einer oOkologisch orientierten Gewasserschutzrichtlinie zur Verbesserung der 0Okologischen
Gewdsserbeschaffenheit (BMU 2005, Hollert et al. 2007, Irmer 2000). Am Ende des Jahres 2000
wurde diese Idee als Richtlinie 2000/60/EG umgesetzt, mit vollstindigem Namen ,Richtlinie des
Rates zur Schaffung eines Ordnungsrahmens fiir MaBnahmen der Gemeinschaft im Bereich der
Wasserpolitik“, kurz Wasserrahmenrichtlinie (WRRL). Mit diesem Instrument verfolgt die EU
anspruchsvolle Ziele, insbesondere bezliglich der Erreichung eines weitgehend Okologisch
ausgerichteten 'guten Zustandes' der Gewasser. Sie werden unter anderem wie folgt formuliert:

— Die Gewasser sind (Grundwasser und Oberflichengewisser einschlieRlich Astuare und Kiisten-
gewasser) in ihrer Gesamtheit zu schiitzen. Bis 2015 ist eine weitere Verschlechterung zu
vermeiden sowie der Schutz und die Verbesserung des Zustands der aquatischen Okosysteme zu
erreichen.

— Bei der Reduzierung der Schadstoffbelastung der Gewadsser ist ein kombinierter Ansatz aus
Emissionskontrolle, Gewdsserqualitdtsstandards und Verbot insbesondere prioritar gefahrlicher
Stoffe zu verfolgen.

— Des Weiteren soll ein einheitliches Flussgebietsmanagement auf der Basis von Bewirtschaftungs-
planen und MaRnahmenprogrammen erarbeitet und die Bildung von Flussgebietseinheiten
beziehungsweise Teileinzugsgebieten vorangetrieben werden, die Uber Territorial- und
bestehende Verwaltungsgrenzen hinweg bewirtschaftet werden kénnen.

AulRerdem sieht die EU-WRRL die Einordnung der Gewdsser nach ihrer 6kologischen Qualitat in
flinf Zustandsklassen vor, wobei Bioindikatoren (Fische, Makrozoobenthos, Wasserpflanzen) und
allgemeine chemische und hydromorphologische Parameter beriicksichtigt werden sollen (BMU
2005, Graw & Borchardt 1999). Hollert et al. (2007) sehen jedoch insbesondere fiir Gewasser mit
unzureichender chemischer Qualitat Nachholbedarf bei der Bestandsaufnahme und im Monitoring.
So wurde zwar in der Tochterdirektive aus dem Jahr 2006 gefordert, dass die Konzentrationen von 33
prioritdren Schadstoffen bzw. Stoffgruppen in Sedimenten und Biota nicht ansteigen diirfen, doch
steht in vielen Fallen das entsprechende Wissen bzw. die Methodik noch nicht zur Verfligung, um
diese Stoffe in der Umwelt zu reduzieren oder gar zu eliminieren (Hollert et al. 2007). Des Weiteren
birgt nach Hollert et al. (2007) die starke Ausrichtung der WRRL auf das Monitoring von prioritdren
Schadstoffen die Gefahr, dass mogliche 6kologische Konsequenzen, die von nicht-prioritdren Schad-
stoffen ausgehen (Brack et al. 2005, Hollert et al. 2002a, b, Keiter et al. 2007a), nur unzureichend
beriicksichtigt werden. Deshalb sollen akute und Mechanismus-spezifische Biotestverfahren starker
fir eine Identifizierung eines Schadigungspotentials eingesetzt werden, um Nachteile eines rein
chemischen Monitorings auszugleichen (Chapman & Hollert 2006, Hollert et al. 2007). So kénnen
beispielsweise mittels eines Weight-of-Evidence-Konzeptes die Nachteile einzelner Testmethoden
(chemische Analyse, Sedimenttoxizitatstest, Gewebeanalysen, pathologische Untersuchungen und
biozonotische Untersuchungen) durch die logische Verkniipfung dieser Ansatze ausgeglichen werden
(Johnston et al. 2002). Des Weiteren kann z.B. die Relevanz der Laborbefunde auf die Situation im
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Freiland Uberprift werden (Burton & Nordstrom 2004, Chapman & Hollert 2006, Johnston et al.
2002), um so eine moglichst umfassende Aussage (iber die Belastungssituation treffen zu kénnen.

In der vorliegenden Weight-of-Evidence-Studie zum Fischriickgang in der oberen Donau war
auch ein Projekt zur umfassenden Aufnahme und Bewertung des Makrozoobenthos als Freiland-
Parameter angegliedert. Dabei wurde zwar eine geringe Belastung mit leicht abbaubaren Schad-
stoffen und teilweise eine geringe Artenzahl beobachtet, jedoch wurde durch die sehr umfang-
reichen bioanalytischen und chemischen Verfahren fiir einige Standorte der Donau ein erhebliches
okotoxikologisches Risiko festgestellt. In Anbetracht des sehr deutlichen Fischriickgangs seit Beginn
der 80er Jahren muss davon ausgegangen werden, dass die Untersuchung des Makrozoobenthos-
Bestandes die Belastungssituation in der Donau nur unzureichend abbildet. Das bedeutet, obwohl
die 6kologische Ausrichtung der WRRL zu ihren Starken zahlt, kann dies auch dazu fiihren, dass etwa
partikelgebundenen Schadstoffe und die historische Kontamination aus Alt-Sedimenten als
Verschmutzungsursache fir Oberflaichengewasser vernachlassigt werden und dadurch die tatsach-
liche Belastungssituation nicht ausreichend dargestellt wird (Heise & Forstner 2006, Hollert et al.
2007). AuRerdem muss aufgrund des beobachteten Fischriickgangs und der PAH-Kontamination
einiger Standorte sowie des hohen Okotoxikologischen Belastungspotentials, das sich auch in den
gemessenen In situ-Parametern widerspiegelt, davon ausgegangen werden, dass die obere Donau
den von der EU-WRRL geforderten 6kologisch guten Zustand zum gegenwartigen Zeitpunkt nicht
erreicht (Netzband 2007). Insbesondere da in der EU-WRRL die Zusammensetzung, Abundanz und
Altersstruktur der Fischgemeinschaft als Qualitatsnorm bericksichtigt wird. So wird auch nach der
EU-WRRL der Zustand eines Gewdssers als maRig eingestuft, wenn die Altersstruktur der Fisch-
gemeinschaften groRere Anzeichen anthropogener Stérungen zeigt, so dass ein maRiger Teil der
typspezifischen Arten fehlt oder sehr selten ist (EU-WRRL 2000). Daraus leitet sich auch ein
dringender Handlungsbedarf ab, um der Forderung der Europdischen Union gerecht zu werden, die
Gewasser in ihrer Gesamtheit zu schiitzen und bis 2015 geeignete MaBnahmen zu treffen, um eine
weitere Verschlechterung zu vermeiden sowie den Schutz und die Verbesserung des Zustands des
aquatischen Okosystems Donau — insbesondere der dortigen Fischgemeinschaft — herzustellen.
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4.

Klassifizierung von Sedimenten unter Verwendung eines
Fuzzy-Logik-Expertensystems

Die Fuzzy-Logik fihrt weg von der gewohnlichen Mengenlehre mit ihrer ja/nein bzw.
0/1-wertigen Mengenzugehorigkeit zu einem graduellen Zugehorigkeitsbegriff. Sie bietet
daher im Gegensatz zu den meisten anderen Klassifizierungsmethoden die Moglichkeit, die
jeweilige prozentuale Zugehorigkeit eines Messwertes zu verschiedenen Klassen zu
beriicksichtigen. Dadurch bleiben bei der notwendigen Aggregation von verschiedenen
Untersuchungsmethoden die urspriinglichen Informationen aus den Biotestergebnissen
langer flr die Klassifizierung erhalten.

In dieser Studie wurden akute (Cytotoxizitdtstest) und die Mechanismus-spezifische
Toxizitdat von Sedimenten mit verschiedenen Biotestverfahren (Comet-Assay, EROD-Assay
und Fischeitest) ermittelt und unter Verwendung eines Fuzzy-Logik-Expertensystems die
Sedimentproben klassifiziert. Die eingesetzten Biotestverfahren variieren jedoch stark in
ihrer Sensitivitat fir verschiedene chemische Substanzen und damit auch beziglich ihrer
Reaktionen auf Umweltproben. Deshalb bedarf es zur Bildung von Grenzwerten
(Toxizitatsstufen: nicht-toxisch, moderat-toxisch, toxisch) eines Verfahrens, das die unter-
schiedliche Sensitivitdt der Biotests gegenliber komplexen Umweltproben beriicksichtigt.
Hierfir wurden vier verschiedene mathematische Verfahren vergleichend bewertet
(Normalverteilung, Normalisierung, Boxplot- und empirisches Verfahren), um letztlich das
System zu ermitteln, welches das Reaktionsspektrum der Biotests am besten abbildet und
somit die Basis fiir eine Klassifizierung in der Fuzzy-Logik darstellen kann.

Des Weiteren wurde zur Bildung des graduellen Zugehorigkeitsbereichs fiir die Fuzzy-Logik
die Variabilitdt der Biotests herangezogen. Hierfir wurden die testspezifischen Positiv-
und/oder Negativkontrollen verwendet und mittels verschiedener mathematischer und
statistischer Verfahren der graduelle Zugehorigkeitsbereich der Klassen bestimmt.

Um der okologischen Relevanz der verschiedenen gemessenen Endpunkte in der
Klassifizierung Rechnung zu tragen, wurden die Toxizitdtsstufen der Testverfahren
entsprechend ihrem biologischen Organisationsniveau angepasst. Dadurch konnte ein
Expertengestiitztes ortsunabhangiges Klassifikationsmodell entwickelt werden, das die
inhdrenten epistemischen und linguistischen Unsicherheiten von Okotoxikologischen Bio-
testverfahren (Reaktionsspektrum und Variabilitdt der Biotests sowie deren 6kologische
Relevanz) bericksichtigt.
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Die Fuzzy-Logik bietet im Gegensatz zu den meisten anderen Klassifizierungsmethoden die
Moglichkeit, Expertenwissen in Form einer Regelbasis in die Bewertung von Umweltproben mit
einzubeziehen (Adriaenssens et al. 2004, Ahlf & Heise 2005, Heise et al. 2000, Hollert et al. 2002b,
Tran et al. 2002). Unter Expertenwissen ist unter anderem die Gewichtung von verschiedenen
Testsystemen oder unterschiedlichen Expositionsszenarien zu verstehen. So verfligt beispielsweise
die Belastung mit nativen Sedimenten Uber eine hohere Okologische Relevanz als jene mit
acetonischen Extrakten, da mit nativen Sedimenten die biologisch verfigbare Schadstofffraktion
Uberprift werden kann (Hollert et al. 2003). Des Weiteren ist mit der Fuzzy-Logik eine sehr viel
genauere Zuordnung eines Messergebnisses in die entsprechende Klasse maoglich. Als Beispiel sei
eine Sedimentprobe gewahlt die im Bakterienkontakttest durch ihre Hemmung der Dehydro-
genaseaktivitdt von 41 % in die Klasse lll eingeteilt wird. Die Toxizitat dieses Sediment ist allerdings
einem Sediment mit 39 % Hemmung ahnlicher als einem Sediment mit 59 % Hemmung, wobei
ersteres durch die scharfen Klassengrenzen der Klasse Il zugeordnet wiirde, wadhrend letzteres in
Klasse Ill fallen wiirde. Die Fuzzy-Logik fihrt nun weg von dieser 0/1-wertigen Mengen- bzw.
Klassenzugehorigkeit zu einem graduellen Zugehorigkeitsbegriff. Sie bietet daher im Gegensatz zu
den meisten anderen Klassifizierungsmethoden die Moglichkeit, die jeweilige prozentuale Zugehorig-
keit eines Messwertes zu den Klassen zu beriicksichtigen, wodurch die urspriinglichen Informationen
aus den Biotestergebnissen langer fur die Klassifizierung erhalten bleiben (Duft et al. 2003, Heise et
al. 2000). AuBerdem verfiigt die Fuzzy-Logik dadurch Uber den Vorteil, bei der notwendigen
Aggregation von verschiedenen Untersuchungsmethoden zur Bildung von Klassen, substanzielle
Informationen in einem weitaus geringeren Malle zu verlieren als beispielsweise mit einer Rang-
summen-basierten Klassifikation (Briggemann & Halfon 1997).

Die hier vorgestellte Fuzzy-Logik-Klassifizierung stellt eine konzeptionelle Weiterentwicklung des
bereits von Heise et al. (2000) und Hollert et al. (2002b) vorgestellten Systems zur Bewertung von
Sedimenten dar. In dieser Studie wurden zunachst verschiedene mathematische Verfahren gepriift,
um biologische Wirkdaten aus vier verschiedenen oOkotoxikologischen Testverfahren und zwei
unterschiedlichen Expositionsszenarien in Toxizitatsstufen zu Gberfihren (Abs. 4.1.1). Des Weiteren
wurde die Variabilitdit der Biotests untersucht, um den graduellen Zugehorigkeitsbereich zu
bestimmen (Abs. 4.1.2). Die daraus gewonnenen Daten und Erkenntnisse wurden genutzt, um
Zugehorigkeitsfunktionen zu erstellen (Abs. 4.1.3). Diese Ergebnisse wurden dann wiederum in eine
Fuzzy-Logik-Regelbasis implementiert (Abs. 4.2) und auf Messergebnisse aus Sedimentunter-
suchungen von Proben aus dem Rhein und der Donau angewendet (Abs. 4.3). Nachtraglich wurde
aullerdem die 6kologische Relevanz der eingesetzten Testsysteme bericksichtigt und in die Fuzzy-
Logik-Klassifizierung integriert (Abs. 4.4).

4.1 Toxizitatsstufen und Variabilitat der Biotests

Bei der Interpretation der Ergebnisse aus okotoxikologischen Testverfahren ist folgendes zu
beriicksichtigen: Die Testsysteme variieren stark in ihrer Sensitivitdt fiir verschiedene Substanzen,
und damit auch beziiglich ihrer Reaktionen auf Umweltproben, bei denen in den meisten Fallen von
einem Gemisch aus verschiedenen Schadstoffen ausgegangen werden kann (Ahlf & Heise 2005).
Mess- oder auch Hemmwerte, die in Bezug auf eine Kontrolle ermittelt wurden, kénnen daher nicht
Uber alle Tests hinweg in gleicher Weise interpretiert werden. Deshalb sollten die zur Verfigung
stehenden Daten aus den spezifischen Biotests liber Boxplots zunachst graphisch dargestellt werden,
um so ihr Reaktionsspektrum abzubilden. Darliber hinaus ermdoglicht diese Form der Darstellung,
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neben drei anderen Verfahren (Empirisches Verfahren, Normalisierung, Normalverteilung; vgl. Abs.
2.6.4.2), die Festlegung der Toxizitatsstufen (= linguistische Variablen: nicht-toxisch, moderat-toxisch,
toxisch), die dann als Grundlage fir die Regelbasis der Fuzzy-Logik verwendet werden sollen.

Eine der generellen Schwachen der 6kotoxikologischen Klassifikation ist ihre Abhdngigkeit vom
jeweiligen Datensatz (Duft et al. 2003, Heise et al. 2000). Werden in einer Klassifizierung nur die
Daten einzelner Proben eines Flussgebietes verwendet, kann es zu Schwierigkeiten bei der Ubertrag-
barkeit und Vergleichbarkeit auf andere Systeme kommen, da es sich a priori um eine ortsabhangige
Klassifikation handelt (Heise et al. 2000, Tran et al. 2002). Daher wurden in der vorliegenden Arbeit
auch Daten aus anderen Studien fiir die eigene Fuzzy-Logik-basierte Klassifikation verwendet, um ein
moglichst ortsunabhangiges Klassifikationssystem zu erhalten. Da jedoch nicht zu allen Biotest-
systemen, die in dieser Studie eingesetzt wurden, geniigend Daten aus anderen Studien zur
Verfligung standen, wurden nur die folgenden Testverfahren fir die Klassifikation verwendet:
Comet-Assay (Bottcher et al. 2007, Keiter et al. 2006, Kosmehl et al. 2004), Cytotoxizitatstest (Grund
et al. 2007, Hollert et al. 2000, Keiter et al. 2006), EROD-Assay (Grund 2005, Hinger 2003, Keiter et al.
2007a, Wolz 2004) und Fischeitest (Hollert 2001, Hollert et al. 2001, 2003, Konig 2002, Rudolf 2000,
Schwartz 2005, Seitz et al. 2007, Ulrich et al. 2002). Wahrend mit den ersten drei In vitro-Test-
verfahren lediglich acetonische Extrakte getestet wurden, konnten im Fischeitest auch native
Sedimente auf ihr okotoxikologisches Schadigungspotential untersucht werden. Ein weiteres
Auswahlkriterium war die geringe Korrelation zwischen den ausgewahlten Testsystemen (Tab. 4.1),
wodurch gewabhrleistet ist, dass moglichst unterschiedliche Informationen zum 6kotoxikologischen
Schadigungspotential der Proben in die Klassifizierung miteinbezogen wurden.

Tab. 4.1: Rangkorrelationsanalyse nach Spearman (n = 28; p < 0,05) zwischen den
Ergebnissen der verwendeten Biotestverfahren.

Neutralrottest ~EROD-Assay Fischeitest (Nativ)  Fischeitest (Extrakt)

Comet-Assay 0,435 0,372 0,623 0,160
Neutralrottest - 0,515 0,283 0,066
EROD-Assay - - 0,255 -0,246
Fischeitest (Nativ) - - - -0,163

4.1.1 Vergleich der Verfahren zur Bestimmung der Toxizitatsstufen

Zur Ermittlung der Toxizitatsstufen wurden vier verschiedene Verfahren verwendet, um die
Datensatze sowohl graphisch abzubilden als auch mathematisch in die drei gewiinschten Stufen zu
unterteilen. Im folgenden Abschnitt sollen diese vier verschiedenen Verfahren vergleichend auf ihre
Eignung gepriift werden, biologische Wirkdaten zu unterteilen, um so Grenzwerte zu bilden, die dann
die Grundlage fiir die Regelbasis der Fuzzy-Logik darstellen. Dies soll exemplarisch an den Mess-
werten des Cytotoxizitatstest dargestellt werden.

Bei der Normalisierung werden, wie auch bei der Rangsummen-basierten Klassifikation, die
Daten zunachst nach ihrer Héhe geordnet und in einen vergleichbaren Wertebereich tberfihrt,
Ublicherweise zwischen 0 und 1 (Abb. 4.1a). Fiur alle Werte dazwischen wird entsprechend ihrer
Grole ein Wert zwischen 0 und 1 berechnet. Dies ermdglicht dann die Unterteilung in drei Intervalle,
die dann wiederum die Toxizitatsstufen darstellen. In diesem Fall wurde der Wertebereich in drei
gleich groRe Abschnitte unterteilt, wobei das Reaktionsspektrum des Testverfahrens unberiick-
sichtigt bleibt. Im Falle des Neutralrottests wiirde diese Form zur Bildung von Grenzwerten dazu
fuhren, dass 61,25 % der Werte als toxisch, 22,5 % als moderat-toxisch und 16,25 % als nicht-toxisch
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eingestuft wiirden. Die Auftragung der Daten als kumulative Normalverteilung ist zwar trotz eines
nicht-normal-verteilten Datensatzes moglich, fiihrt jedoch zu einem vergleichbaren Ergebnis wie bei
der Normalisierung der Datensdtze: Das Reaktionsspektrum der Testverfahren bleibt unberick-
sichtigt, da die Werte nicht normalverteilt sind (Abb. 4.1b). Das bedeutet, die Verwendung dieser
Methode wiirde eine Normalverteilung der Messwerte voraussetzen.

Bei der Bildung von Boxplots werden die Daten zunachst nach ihrer Hohe sortiert, wobei die Box
die mittleren 50 % aller erfassten Daten reprasentiert. Diese Box stellt im Falle der Toxizitatsstufen
den moderat-toxischen Bereich dar und die oberen bzw. unteren 25 % reprdsentieren den nicht-
toxischen respektive den toxischen Bereich (Abb. 4.1c). Das empirische Verfahren entspricht dem
Prinzip des Boxplot-Verfahrens mit dem Unterschied, dass es hinsichtlich der Zahl der Messwerte zu
einer gleichmaRigen Verteilung der Werte durch die Bildung von drei gleichgrofRen Intervallen (je
Intervall 33,33 % aller Messwerte) kommt (Abb. 4.1d), wobei auch gleichzeitig das Wirk- bzw.
Reaktionsspektrums des Testsystems beriicksichtigt wird. AuRerdem besteht die Mdglichkeit, mehr
als nur drei Toxizitatsstufen fur die Fuzzy-Logik zu formulieren.
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Abb. 4.1: Bildung der Toxizitatsstufen mittels der Darstellung der Daten aus dem Cytotoxizitdtstest Uber die
a) Normalverteilung, b) die Normalisierung, c) das empirische Verfahren und d) Boxplot-Verfahren. n = 80.

Da Biotests in ihrer Sensitivitdat fiir verschiedene chemische Substanzen und Umweltproben
stark variieren, sind fir die Bildung von Toxizitdtsstufen prinzipiell mathematische Verfahren zu
bevorzugen, die diese Sensitivitdt miteinbeziehen (Ahlf & Heise 2005). Unter Berlicksichtigung der
bisherigen Untersuchungsergebnisse sind daher das Boxplot- und das empirische Verfahren zu
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bevorzugen. Die sich aus den beiden Verfahren ergebenden Grenzwerte zwischen den Toxizitats-
stufen (Tab. 4.2) werden als Basis flur die Klassifizierung in der Fuzzy-Logik verwendet und
vergleichend gegeniibergestellt. Die Normalverteilung und Normalisierung der Datensdtze werden
daher in den folgenden Abschnitten nicht weiter bericksichtigt.

Sonderfall Comet-Assay: Wie in Abschnitt 3.8.2.3 zur Bewertung der gentoxischen Wirkung im
Comet-Assay hinreichend diskutiert, besteht ein hoher Bedarf an Aggregationsindices, die sowohl
die Hohe als auch die Konzentrationsabhangigkeit dieser Effekte wiedergeben. Der durch Seitz et
al. (2007) vorgeschlagene CDI beinhaltet zwar die Information aus beiden Parametern, er wird
jedoch aus der Summe der einzelnen CDlgo,,. (Quotient aus Induktionsfaktor und entsprechender
Konzentration) gebildet, und lasst daher nur den Vergleich zwischen Proben zu, fiir die eine
gleiche Anzahl an Konzentrationen getestet wurde. Dadurch wiirde die Auswahl an Daten, die fiir
eine ortsunabhdngige Klassifikation notwendig sind, stark eingeschrankt werden. Fir die
Klassifikation wurde daher der Mittelwert aus den CDly,,, berechnet, was auch einen Vergleich
zwischen Proben zuldsst, bei denen eine unterschiedliche Anzahl an Konzentrationen getestet
wurde (CDIlyw = Mittelwert des Concentration-Dependend Induction Factor).

Tab. 4.2: Grenzwerte der drei Toxizitatsstufen in den verschiedenen Biotests, die auf der
Basis des Boxplot- (BP) und dem empirischen Verfahren (EV) gebildet wurden.

nicht-toxisch moderat-toxisch toxisch
BP <0,21 0,21-0,65 > 0,65
Comet-Assay [CDlyw]
EV <0,24 0,24-0,5 >0,5
BP >101 101-25 <25
Cytotoxizitatstest [mg/ml]
EV >80 80-31 <31
EROD-A [bg/e] BP <560 560 - 1500 > 1500
-Assa
v 1PE/e EV <620 620 - 1250 >1250
BP > 28 28-10 <10
Fischeitest (Extrakt) [mg/ml]
EV >21 21-11 <11
BP > 180 180 - 54 <54
Fischeitest (Nativ) [mg/ml]
EV >130 130 - 65 <65

CDIww = Mittelwert des Concentration Depent Induction Factor (vgl. Abs. 3.8.2.3)

4.1.2 Variabilitat der In vitro-Testsysteme

Die Fuzzy-Logik bietet durch einen graduellen Zugehdorigkeitsbereich die Moglichkeit, Werte den
entsprechenden Klassen genauer zuzuordnen. Die graduellen Uberginge zwischen den Klassen sollen
Uber die Schwankungsbreite/Variabilitdit der Kontrollen (Positiv- und/oder Negativkontrolle) der
entsprechenden Testsysteme definiert werden. Da, wie bereits erwahnt, die Mess- oder auch Hemm-
werte aus Biotestverfahren meist in Bezug auf eine Kontrolle durchgefiihrt werden, kénnen diese
Tests nicht in gleicher Weise interpretiert werden. Im Folgenden soll daher die Variabilitat aller fur
die Klassifikation verwendeten Biotests durch verschiedene mathematische und statistische
Verfahren ermittelt werden.

Cytotoxiztdtstest: Beim Neutralrottest wird lGber die Neutralrotretention der Lysosomen die
Vitalitat der Zellen gemessen. Um die Validitat des Testsystems zu Uberpriifen, werden je Testansatz
zwei Negativkontrollen mitgefiihrt. Fiir die erste Negativkontrolle werden 100 % Vitalitdt angenom-
men, wobei die zweite Kontrolle nicht mehr als + 20 % von der ersten Kontrolle abweichen darf.
Dadurch kann die Variabilitdt des Testsystems sowohl Uber die Positiv- als auch tber die Negativ-
kontrolle bestimmt werden (vgl. Abs. 2.3.5). Mittels einer Haufigkeitsverteilung konnte festgestellt

157




Klassifizierung

werden, dass % der Werte der Positivkontrolle eine Vitalitat zwischen 6 und 12 % (Abb. 4.2c) und in
der zweiten Negativkontrolle ebenfalls ca. % aller Daten eine Vitalitat zwischen 92 und 116 % gegen-
Uber der ersten Negativkontrolle aufwiesen (Abb. 4.2a). Tragt man die Daten dann als kumulative
Normalverteilung auf, ergibt sich sowohl flr die Negativ- (Abb. 4.2b) als auch fir die Positivkontrolle
(Abb. 4.2d) eine Variabilitat von ca. 20 % (a < 0,05).

Damit stellt sich das Problem, auf welchen Konzentrationswert sich die 20 %-ige Variabilitat
beziehen soll, um den Zugehdrigkeitsbereich in der Fuzzy-Logik zu definieren. Dazu wurden zwei
Moglichkeiten in Betracht gezogen: Der hochste zur Verfligung stehende Wert und der Median aller
Daten. Bei der Verwendung des hdchsten gemessenen Wertes (200 mg/ml) kann es jedoch dazu
kommen, dass der Zugehorigkeitsbereich verhaltnismaBig groll wird, und es damit moéglicherweise zu
Uberschneidungen zwischen dem nicht-toxischen und dem toxischen Bereich kommt. Des Weiteren
kann der Hochstwert einen einzelnen Extremwert darstellen, wodurch wiederum der graduelle
Zugehorigkeitsbereich einen zu groRen Wertebereich einnehmen kénnte, und es dadurch zu einer
Verfalschung in der Klassifikation kommt. Der Median aus den Messwerten als Bezugspunkt zur
Berechnung des graduellen Zugehorigkeitsbereichs hingegen berlcksichtigt, im Vergleich zum
Hochstwert, die Sensitivtat des Testsystems und vermeidet ferner einen zu groRen Einfluss von
Extremwerten auf die Klassifikation. Beide Verfahren sollen vergleichend auf ihre Eignung zur
Bestimmung des graduellen Zugehorigkeitsbereichs getestet werden (auch in allen Gbrigen Biotests).
Der Median aller Cytotoxizitdtswerte in dieser Studie betrdgt 44,5 mg SEQ/mI, wodurch sich ein
gradueller Zugehorigkeitsbereich von 8,9 mg SEQ/mI ergibt. Der hochste gemessene Wert lag bei
200 mg SEQ/ml was einem Zugehorigkeitsbereich von 40 mg SEQ/ml entspricht.
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Abb. 4.2: Haufigkeits- und Normalverteilung der Negativ- (NK) bzw. Positivkontrollen (PK) des Cyto-
toxiztatstest mit der Zelllinie RTL-W1 zur Bestimmung der Variabilitat diese Testsystems. n = 81
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Comet-Assay: Da beim Comet-Assay zur Erzeugung der Positivkontrolle UV-Licht eingesetzt
wird, kann der CDI fir die Positivkontrolle nicht berechnet werden. Auch fiir die Negativkontrolle ist
die Berechnung nicht moglich, da fiir die Ermittlung des CDIs eine Konzentrationsangabe notwendig
ist, die hier perse nicht vorhanden ist. Daher muss beim Comet-Assay, wie auch bereits beim
Cytotoxizitatstest, eine prozentuale Schwankungsbreite ermittelt werden. Dies soll (iber das gemes-
sene Tail-Moment erreicht werden (vgl. Abs. 2.3.7.1). Aufgrund des Verschleilles der UV-Leuchte und
der Schwankung in der Stromversorgung ist die Verwendung der Positivkontrolle auch hier wenig
geeignet, um die Variabilitat des biologischen Systems zu ermitteln. Deshalb wurde hierfir lediglich
die Variabilitat des Tail-Moments der Negativkontrolle verwendet.

Zur Berechnung einer prozentualen Schwankungsbreite wurde fir dieses Testsystem der
Varianzkoeffizient verwendet. Er ist definiert als die relative Standardabweichung. Diese entspricht
der Standardabweichung dividiert durch den Mittelwert multipliziert mit 100 % (Barlocher 1999).
Durch die Verwendung der doppelten Standardabweichung (2s) ergibt sich fiir die Berechnung des
Varianzkoeffizienten eine Irrtumswahrscheinlichkeit von a < 0,05 (Abb. 4.3). Daraus errechnet sich
fir die Negativkontrolle des Comet-Assays eine Variabilitdit von 50 %. Wie bereits beim Cyto-
toxizitatstest, soll zur Berechnung des graduellen Zugehérigkeitsbereichs der Median und der
maximale Wert aller Daten verwendet werden (CDlyedian = 0,32 und CDlyay = 3,74). Daraus ergibt sich
ein Zugehorigkeitsbereich von CDlyedian = 0,16 bzw. CDly.y = 1,87.

Normalverteilung
Tail Moment der NK im Comet Assay

V]
127 N=36

1,0 4
0,8 1
0,6

04

Wahrscheinlichkeit

0,2

/./ 2|s
04 06 08 10 12 14 16 18 20 22

Tail Moment

0,0

Abb. 4.3: Normalverteilung des Tail-Moments der Negativkontrolle (NK) im Comet-
Assay mit der Zelllinie RTL-W1. u = Mittelwert; s = Standardabweichung; n = 36.

EROD-Assay: Im EROD-Assay mit der Zelllinie RTL-W1 wurde zur Feststellung der Variabilitat des
Testsystems die Positivkontrolle (2,3,7,8-TCDD) verwendet. Die Positivkontrolle dient auch zur
Berechnung des BioTEQ-Wertes der verschiedenen Proben und ist als die Aquivalenzkonzentration zu
2,3,7,8-TCDD definiert. Die Hohe der EROD-Induktion durch TCDD kann erheblich schwanken. Diese
Schwankung hat jedoch keinen direkten Einfluss auf die Berechnung des BioTEQs, da die Induktion
der Probe im selben Verhaltnis variiert wie die Positivkontrolle (Brack et al. 2000, Seiler 2004). Um
dennoch die Variabilitdat des Testsystems zu ermitteln, wurde bei 59 verschiedenen Positivkontrollen
zunachst der Dosis-Wirkungsverlauf dargestellt, und damit der ECso-Wert von 2,3,7,8-TCDD
bestimmt. Durch die Verwendung des 95 % Konfidenzintervall entlang des Graphen konnte auch ein
minimal und ein maximal moglicher ECsy ermittelt werden, wodurch letztlich die Variabilitat des Test-
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systems mit a<0,05 festgestellt werden konnte (Abb. 4.4). Hierfir wurden die ECso-Werte
normalisiert, um die Variabilitdt in Prozent angeben zu kdnnen. Aus dem arithmetischen Mittel aller
so berechneten prozentualen Schwankungen ergab sich fiir den EROD-Assay mit der Zelllinie RTL-W1
eine Variabilitdt von ca.35%. In dem zur Verfigung stehendem Datensatz liegt der hochste
gemessene BioTEQ-Wert einer Probe bei 5109 pg/g und der Median bei 837 pg/g. Daraus ergibt sich
ein gradueller Zugehorigkeitsbereich flr die Fuzzy-Logik von 1788 pg/g bzw. 293 pg/g.
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Abb. 4.4: Dosis-Wirkungsverlauf einer exemplarisch ausgewahlten Positivkontrolle
(TCDD) im EROD Assay mit der Zelllinie RTL-W1 und dem 95 % Konfidenzintervall.

Fischeitest: Im Fischeitest wurde zur Berechnung der Variabilitat des Testsystems die Positiv-
kontrolle herangezogen. Hierfir wurden aus 41 Einzeldaten der Mittelwert und die Standard-
abweichung ermittelt. Beriicksichtigt man die doppelte Standardabweichung (o < 0,05) erhélt man im
Fischeitest eine Variabilitat von 35 %. Die Berechnung des Varianzkoeffizienten ist hier nicht nétig, da
die Mortalitat bereits eine Prozentangabe beinhaltet. Dabei ergab sich beim Fischeitest mit Extrakten
fur einen Median von 17 mg/ml ein Zugehorigkeitsbereich von 6 mg/ml und beim Hochstwert von
169 mg/ml ein Zugehorigkeitsbereich von 51 mg/ml. Im Testansatz mit nativen Proben hingegen
resultierten folgende Zugehorigkeitsbereiche: 33 mg/ml bei einem Median von 93,3 mg/ml bzw.
190 mg/ml bei einem maximalen Wert von 545 mg/ml.
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Abb. 4.5: Normalverteilung der Positivkontrollen im Fischeitest mit
Danio rerio (n = 41). . = Mittelwert; s = Standardabweichung.
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4.1.3 Zugehorigkeitsfunktionen in der Fuzzy-Logik

Unter Berlicksichtigung der erarbeiteten Grenzwerte zwischen den einzelnen Toxizitatsstufen
(Abs. 4.1.1) und der Festlegung der graduellen Zugehdorigkeitsbereiche mittels der Variabilitdt der
verschiedenen Biotests (Abs. 4.1.2), konnten Zugehorigkeitsfunktionen fir die Fuzzy-Logik entwickelt
werden. In Abbildung 4.6 sind die graduellen und absoluten Zugehdrigkeitsbereiche exemplarisch fir
den Cytotoxizitatstest dargestellt (vgl. auch Abs. 2.6.4.3). Dabei ist zu erkennen, dass die graduellen
Bereiche deutlich kleiner sind, wenn sich die prozentuale Variabilitdt auf den Median aller Cyto-
toxizitdtswerte bezieht (Abb. 4.6c und 4.6d).
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Abb. 4.6: Zugehorigkeitsfunktionen im Cytotoxizitdtstest. Die Grenzwerte wurden Uber das Boxplot-
(aundc) und das empirische Verfahren (b und d) ermittelt. Die graduellen Zugehdérigkeitsbereiche
wurden Uber die Variabilitdit des Testsystems (20 %) bestimmt und unter Beriicksichtigung des
Medians (44,5 mg SEQ/ml; ¢ und d) bzw. hoéchsten Wertes (200 mg SEQ/ml; a und b) aller zur
Verfligung stehender Daten berechnet.

Im Cytotoxizitdtstest ist die Variabilitdt des Testsystems mit 20 % vergleichsweise gering. Im
Comet-Assay hingegen betragt die Variabilitat 50 %. Dadurch kommt es bei der Berechnung des
graduellen Zugehorigkeitsbereichs unter Verwendung des hochsten gemessen Wertes zu einer
Uberschneidung zwischen den graduellen Bereichen des nicht-toxischen und des toxischen Werte-
intervalls (Abb. 4.7). Dartber hinaus wird dabei der graduelle Zugehdérigkeitsbereich (1,87) sehr viel
groBer als das moderat-toxische Intervall (vgl. Tab. 4.2). Um dennoch die Zugehorigkeitsfunktionen
zu bilden, wurde wie folgt verfahren: Fir das Intervall des moderat-toxischen Bereichs, wurde
zunachst der Mittelwert (0,43 fiir das Boxplot-Verfahren bzw. 0,37 fiir das empirische Verfahren) aus
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den beiden Grenzwerten berechnet (vgl. Tab. 4.2). Von diesem Wert wurde der entsprechende
graduelle Zugehorigkeitsbereich gebildet, wobei nur der Mittelwert lber eine Zugehorigkeit von 1 zu
dieser Toxizitatsstufe verfligt. Die Intervalle fiir den nicht-toxischen und toxischen Bereich wurden
wie Ublich bestimmt. In allen anderen Testsystemen wurde gegebenenfalls genauso vorgegangen,
um die Zugehorigkeitsfunktion zu erstellen.
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Abb. 4.7: Zugehorigkeitsfunktionen im Comet Assay. Die Grenzwerte wurden Uber das Boxplot- und das
empirische Verfahren ermittelt. Die graduellen Zugehdrigkeitsbereiche wurden Uber die Variabilitat des
Testsystems (50 %) bestimmt und unter BerUcksichtigung hochsten Wertes (CDI = 3,54) aller zur
Verfligung stehender Daten berechnet. Zur Berechnung des Zugehorigkeitsbereichs des moderat-
toxischen Intervalls wurde jeweils der Mittelwert (0,43 und 0,37) aus den beiden Grenzwerten
herangezogen.

4.2 Regelbasis der Fuzzy-Logik

Eine der Starken der Fuzzy-Logik ist die Implementierung von Expertenwissen in Form einer
Regelbasis (Ahlf & Heise 2005, Heise et al. 2000, Hollert et al. 2002b, Shepard 2005) mit WENN-
DANN-Entscheidungen. Hierbei kann beispielsweise festgelegt werden, ob und in welcher Form die
Ergebnisse der verschiedenen Biotests Einfluss auf die Bildung der Klassen nehmen. Des Weiteren ist
die Komplexitat der Regelbasis direkt von der Zahl der eingesetzten Biotests (5 Testsysteme mit
3 Toxizitatsstufen bedeuten insgesamt 3° Kombinationsmaglichkeiten) und der Gewichtung einzelner
Testsysteme abhéangig. In Abbildung 4.8 werden so beispielsweise im Fall 2 alle Tests zunachst gleich
gewichtet, und obwohl im Fischeitest mit nativen Sedimenten ein toxisches Ergebnis ermittelt wurde
(alle anderen nicht-toxisch), wird diese Probe immer noch der Klasse 1 zugeordnet. Jedoch wird bei
einem Expositionspfad mit nativen Sedimenten von einer hoheren 6kologischen Relevanz ausge-
gangen (Hollert et al. 2003), und daher fiihrt im Fall 1 das toxische Ergebnis aus dem Fischeitest dazu,
dass die Probe nur noch der Klasse 2 zugeordnet wird. Diese Form der Gewichtung der einzelnen
Biotests, unter Berlicksichtigung ihrer 6kologischen Relevanz, wiirde aber zu einer Steigerung der
Komplexitdt der Regelbasis fiihren. In dieser Studie wurden daher die fiinf verwendeten Tests
zundchst gleich gewichtet, auch wenn beim Fischeitest mit nativen Sedimenten von einer hoheren
Okologischen Relevanz ausgegangen werden muss (Hollert et al. 2003), und daher eine héhere
Gewichtung der Ergebnisse die logische Konsequenz ware. In Abschnitt 4.4 wird eine andere
Moglichkeit diskutiert, wie die 6kologische Relevanz der Biotests in einer Fuzzy-Logik-Klassifizierung
bericksichtigt werden kann, ohne die Regelbasis in ihrer Komplexitat zu steigern.
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Fall 1 Fall 2
WENN Comet-Assay WENN Comet-Assay
nicht-toxisch nicht-toxisch
d Neutralrottest d Neutralrottest
un nicht-toxisch un nicht-toxisch
und E.ROD As.say und E.ROD As.say
nicht-toxisch nicht-toxisch
Fischeitesttest Fischeitesttest

und (Extrakte) und (Extrakte)
nicht-toxisch nicht-toxisch
und Fischeitesttest und Fischeitesttest

(Natives Sediment) (Natives Sediment)
l toxisch l toxisch

Abb. 4.8: Erlauterung des WENN-DANN-Entscheidungsschemas fiir die Fuzzy-Logik-Regelbasis, mit (Fall
1) und ohne (Fall 2) Gewichtung des Fischeitests mit nativen Sedimenten (rote Schrift).

Tab. 4.3: Zwei mogliche Modelle die zur Bildung der Klassen fiihren, unter der Voraussetzung das alle
Testverfahren gleich gewichtet sind.

Toxizitatsstufen Toxizitatsstufen
Modell 1 nicht- - moderat- . isch Modell 2 nicht- - moderat- . icch
toxisch toxisch toxisch toxisch
5 - - 5 - -
Klasse 1
4 1 - Klasse 1 4 1 -
4 - 1 4 - 1
Klasse 2 3 ! ! 3 ! !
3 2 - 3 2 -
2 3 - 2 3 -
3 - 2 3 - 2
2 - 3 2 - 3
1 3 1 1 3 1
2 2 1 2 2 1
Klasse 3 2 1 2 Klasse 3 2 1 2
1 2 2 1 2 2
1 4 - 1 4 -
- 4 1 - 4 1
- 5 - - 5 -
- 3 2 - 3 2
1 1 3 Klasse 4 1 1 3
Klasse 4 i 5 3 i ) 3
1 - 4 1 - 4
- 1 4 - 1 4
- - 5 - - 5
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Des Weiteren muss entschieden werden, welche Kombinationen von toxisch, moderat-toxisch
und nicht-toxisch den entsprechenden Klassen zugeordnet werden sollen. In Tabelle 4.3 sind fir funf
Biotestverfahren die moglichen Kombinationen der Toxizitatsstufen aufgefihrt, die zu den
entsprechenden Klassen in der Fuzzy-Logik fiihren. In dieser Studie wurden hierflir zwei mogliche
Modelle gegenilbergestellt. Im zweiten Modell werden sowohl der Klasse 1 als auch der Klasse 5
jeweils eine weitere Kombination von drei verschiedenen Toxizitdtsstufen zugeordnet, die im Modell
1 noch der Klasse 2 bzw. 4 zugeordnet sind. Dadurch sollte festgestellt werden, ob und in welcher
Form eine solche Verschiebung bestimmter Kombinationen zu einer anderen Klasse Einfluss auf die
gesamte Klassifikation austbt. Die Ergebnisse hierzu werden in Abschnitt 4.3 dargestellt (Tab. 4.4).
Die Anzahl der Klassen in dieser Studie orientierte sich an der Einstufung der 6kologischen Zustands-
klassen nach der EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000).

4.3 Ergebnisse der Klassifizierung mittels der Fuzzy-Logik

In Tabelle 4.4 sind die Ergebnisse aus der Fuzzy-Logik-Klassifizierung fiir Sedimente aus der
Donau und dem Rhein dargestellt. Darin ist zu erkennen, dass im Modell 2 im Vergleich zum Modell 1
einige Proben der jeweils nachst schlechteren Klasse zugeordnet wurden. Des Weiteren zeigte sich,
dass bei der Bildung der Toxizitatsstufen durch das empirische Verfahren, im Gegensatz zum Boxplot-
Verfahren, mehr Standorte auch den Klassen unter- und oberhalb der Klasse 3 zugeordnet wurden.
Dies beruht auf der unterschiedlichen Aufteilung der Datensatze. Beim Boxplot-Verfahren werden
50 % der Messwerte als moderat-toxisch eingestuft im empirischen Verfahren nur 33 %. Durch das
Boxplot-Verfahren wird der grofSte Teil der Standorte der Klasse 3 zugeordnet (64 % und 57 % der
Standorte gehoren zur Klasse 3), im empirischen Verfahren hingegen verteilen sich die Klassen
gleichmaRiger, und zwar in beiden Klassifizierungsmodellen. Eine noch deutlichere Verschiebung der
Standorte in andere Klassen wurde durch die Verwendung des Medians zur Bestimmung des
graduellen Zugehorigkeitsbereichs erreicht, was sich auch in der Haufigkeitsverteilung der Klassen
widerspiegelt (Abb. 4.9).

Tab. 4.4: Ergebnisse der Fuzzy-Logik-Klassifizierung unter Verwendung des Boxplot- und empirischen
Verfahrens zur Bildung der Toxizitdatsstufen. Desweitern wurde unterschieden, nach welcher Methode
(Median bzw. den hochsten zur Verfligung stehenden Messwert (HW)) der graduelle Zugehdérigkeitsbereich
in der Fuzzy-Logik bestimmt wurde. Die Modelle 1 und 2 reprdsentieren zwei verschiedene Kombinations-
moglichkeiten der Toxizitatsstufen zur Bildung der Klassen (vgl. Tab. 4.3).

Modell 1 Modell 2
Empirisches Empirisches
Boxplot Verfahren Boxplot Verfahren
HW Median HW Median HW Median HW Median
Sigmaringen 3 3 3 3 3 3 3 3
Schwarzach 4 4 4 4
g Rottenacker 4 4 4 4
8 Ehingen 4 4 q 4
Opfingen 4 4 4 4
Ingolstadt 3 3 3 3
Bad Abbach 3 3 3 3
Jochenstein 2 2 2 1
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Modell 1 Modell 2
Empirisches Empirisches
Boxplot Verfahren Boxplot Verfahren
HW Median HW Median HW Median HW Median
HRRK1
HRRK2 3 3 3 3 3 3
HRRS1 3 3 3 3 3 3
HRRS2 3 3 3 3 3
ORMW1 3 3 3 3 3
ORMW?2 3 3 3 2 3
ORBW1 3 3 3 3 3 3
ORBW?2 3 3 4 3 3 3
[=
‘g ORSW1 3 3 BN 3 3 3
= ORsw2 3 3 3 3 3 3
ORIF1 3 3 4 3 3 3
ORIF2 3 3 3 3 3 3
ORIW1 3 4 4 3 3 4
ORAA1 3 4 3 3 3 4
ORAA2 3 4 4 3 3 4
ORWB1
ORWB2
20 - Boxplot-Verfahren - Hochstwert 20 Empirisches Verfahren - Median
_ = Modell 1 = Modell 1
/1 Modell 2 3 Modell 2
15 A 15
3 3
X X
(o))
= 10 A f;_’) 10 A
Hol :(©
T T
5 A 5 A
L am b « . I L
1 2 3 4 5 1 2 3 4 5
Klasse Klasse

Abb. 4.9: Haufigkeitsverteilung der Klassen nach der Fuzzy-Logik-Klassifizierung mit zwei verschiedenen

Modellen und vorheriger Aufteilung der Daten mittels des Boxplot- und empirischen Verfahrens.

Dieser (iberwiegend optische Eindruck einer besseren und gleichméaRigeren Klassifizierung der

Standorte durch die Aufteilung der Daten mittels des empirischen Verfahrens und der Bestimmung

des graduellen Zugehorigkeitsbereiches durch den Median im Modell 2 wurde auch statistisch

Uberpruft. Hierflr wurden die Ergebnisse aus den spezifischen Biotestverfahren mit den Klassen der

verschiedenen Klassifizierungsmodellen korreliert (Rangkorrelationsanalyse nach Spearman) und der

Mittelwert aus den Korrelationskoeffizienten gebildet (Tab. 4.5), um damit festzustellen, welches

Klassifizierungsmodell die Belastungssituation der Sedimentproben am Besten widerspiegelt. Dabei

konnte gezeigt werden, dass mittels des empirischen Verfahrens und der Bestimmung des graduellen

Zugehorigkeitsbereiches durch den Median in nahezu allen Analysen die hochste Korrelation erreicht

wird. AuBerdem wird durch das Klassifizierungs-Modell 2 insgesamt eine, wenn auch nur geringfiigig,

bessere Ubereinstimmung mit den Ergebnissen der In vitro-Biotests erzielt.
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Tab. 4.5: Rangkorrelationsanalyse nach Spearman (n = 28; p < 0,05) zwischen den Messergebnissen der In vitro-
Biotest und den verschiedenen Modellen und Verfahren zur Fuzzy-Logik-Klassifizierung. Fette Zahlen markieren
den jeweils hochsten Korrelationskoeffizienten.

Fischeitest Fischeitest

Comet-Assay Neutralrottest EROD-Assay (Nativ) (Extrakt) Mittelwert
HW 0,533 0,694 0,793 0,386 0,039 0,489
Boxplot
b Median 0,657 0,748 0,686 0,483 0,031 0,521
§ Empirisches HW 0,718 0,582 0,653 0,601 0,148 0,540
2 Verfahren Median 0,751 0,754 0,612 0,487 0,284 0,578
HW 0,537 0,695 0,791 0,386 0,038 0,489
N Boxplot i
= Median 0,660 0,747 0,688 0,483 0,028 0,521
T
§ Empirisches HW 0,712 0,619 0,685 0,593 0,112 0,544
Verfahren Median 0,749 0,788 0,657 0,527 0,206 0,585

HW = Hochstwert

4.4 Beriicksichtigung der 6kologischen Relevanz in der Klassifizierung

Sedimentgebundene Schadstoffe verursachen zahlreiche Wirkungen auf allen Ebenen der
biologischen Organisation (Burton 1991, Chapman & Hollert 2006, Fent 2004, Lettieri 2006). Die
Geschwindigkeit mit der sich ein Effekt einer Schadreaktion manifestiert wird hierbei mit zuneh-
mender biologischer Organisationshéhe abnehmen, wahrend die 6kologische Relevanz von 6kotoxi-
kologischen Testergebnissen mit steigendem Organisationsniveau zunimmt (Abb. 4.10; Braunbeck et
al. 1994b). Diesem 6kologisch bedeutenden Zusammenhang wurde im vorliegenden Klassifizierungs-
konzept Rechnung getragen. Hierflir wurden zunéachst die verschiedenen gemessenen Endpunkte der
spezifischen Biotests beziglich ihrer 6kologischen Relevanz geordnet, wobei auch das Expositions-
szenario berlcksichtigt wurde. Diese Sortierung/Gewichtung erhebt allerdings nicht den Anspruch
vollstindig bzw. endgiiltig zu sein und bedarf weiterer Forschungen und Diskussionen. Anderungen
an der Gewichtung kdénnen aber auch verhaltnismaRig einfach in der Fuzzy-Logik-Klassifizierung

Ubernommen werden.

Okosystem

Population Gentoxizitat
3
2| Organismus - i
5 Embryotoxizitat
-.% Organ -
s Zelle | Cytotoxizitat
o)

Organelle 7 EROD-Aktivitat

Molekdl -

Geschwindigkeit ~ Okologische ~ Empfindlichkeit
der Reakion Relevanz der Reaktion

Abb. 4.10: Sortierung der verschiedenen biologischen Organisationsniveaus nach ihrer 6kologischen
Relevanz sowie deren Empfindlichkeit gegeniiber Schadstoffen und die Geschwindigkeit der daraus
resultierenden Reaktion (verdndert nach Braunbeck (1994b)). AuBRerdem die Gewichtung, der in dieser
Studie eingesetzten Biotestverfahren, die sich aus dem biologischen Organisationsniveau ergibt.
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Fiir den EROD-Assay wurde die niedrigste 6kologische Relevanz angenommen, da es sich, dem
biologischen Organisationsniveau folgend, um eine Enzymmessung handelt. Im Neutralrottest
werden akut cytotoxische Effekte beobachtet, das bedeutet die Integritdt der gesamten Zelle wird
Uberprift, nachdem sie toxischen Substanzen exponiert wurde. Mit dem Fischeitest kann hingegen
festgestellt werden, ob durch chemische Verbindungen die embryonale Entwicklung eines gesamten
Organismus nachhaltig geschadigt werden kann, wodurch dieses Testsystem den beiden vorherigen
Ubergeordnet wurde. In diesem Testverfahren wurde auerdem noch zwischen zwei Expositions-
pfaden unterschieden, nativen Sedimenten und Sedimentextrakten. Nach Hollert et al. (2003) verflgt
jedoch die Exposition mit nativen Sedimenten liber eine hohere 6kologische Relevanz als jene mit
acetonischen Extrakten. Die hochste 6kologische Bedeutung wird in diesem Klassifizierungskonzept
dem gentoxischen Effekt zugewiesen, obwohl noch kein Beweis erbracht wurde, der einen
eindeutigen Zusammenhang zwischen der Exposition mit gentoxischen Substanzen und der Beein-
trachtigung einer gesamten Fischpopulation herstellt (vgl. Abs. 3.8.; Dieckmann et al. 200443, b). Es ist
jedoch nicht auszuschlieBen, dass eine chronische Exposition von Gameten gegeniliber gentoxisch
wirksamen Substanzen zu einer verminderten Vitalitdt der Gameten fiuhrt, und sich damit auch auf
die gesamte Population auswirkt (Anderson & Wild 1994, White et al. 1999, Yauk et al. 2000).

Die bisherigen Untersuchungen zur Bildung der linguistischen Variablen (Toxizitatsstufen)
ergaben, dass sich das empirische Verfahren am besten eignet, um als Basis in der Fuzzy-Logik zu
dienen. Dieses Verfahren kann dariiber hinaus auch genutzt werden, um die dkologische Relevanz
der spezifischen Biotests zu beriicksichtigen. Hierfir wurden die Bereiche der verschiedenen
Toxizitatsstufen je nach Bedarf vergroRert bzw. verkleinert (Abb. 4.11). So wurde beispielweise der
toxische Bereich im Comet-Assay um 10 % erhoht und der nicht-toxische Bereich um 10 %
verkleinert, so dass sich eine Verteilung der Datenmenge wie folgt ergibt: 23,33 % aller Daten im
nicht-toxischen, 33,33 % im moderat-toxischen und 43,33 % im toxischen Bereich. Der prozentuale
Anteil der moderat-toxischen Daten bleibt bei allen Biotests stets unverandert bei 33,33 %. Bei der
Testung des embryotoxischen Schadigungspotentials von nativen Sedimenten im Fischeitest mit
Danio rerio wurde keine Verschiebung der Toxizitatsstufen vorgenommen.

T nicht-toxisch
3 moderat-toxisch
I toxisch

Ohne Gewichtung

Comet-Assay

Nativ
Fischeitest{

Extrakt

Neutralrottest

Okologische Relevanz

EROD-Assay

0 20 40 60 80 100
Relativer Toxizitatsbereich

Abb. 4.11: Verschiebung der Toxizitdtsstufen zum Zweck der Gewichtung der verschiedenen Biotests
(Comet-Assay, Fischeitest, Neutralrottest und EROD-Assay) bzw. der Expositionsszenarien (native und
extrahierte Sedimentproben) in Abhangigkeit von ihrer 6kologischen Relevanz.
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Tab. 4.6: Ergebnisse der Fuzzy-Logik-Klassifizierung fiir Sedimentproben aus
der oberen Donau und dem Rhein mit und ohne Berlicksichtigung der 6ko-
logischen Relevanz der eingesetzten Biotestverfahren.

Gewichtung Gewichtung
Donau ohne mit Rhein ohne mit
Sigmaringen 3 3 HRRK1
Lauchert 1 1 HRRK2 3
Schwarzach HRRS1 3 3
Riedlingen HRRS2 s 3
Rottenacker ORMW1 3 3
Ehingen ORMW?2 _
Opfingen ORBW1 3 3
Ingolstadt ORBW?2 4 4
Bad Abbach 3 3 orsw: [
ORIF1 4 3
ORIF2 3 3
ORIW1 4 3
o [EEEN
ORAA1 3 3
ORAA2 4 4
ORWB1
ORWB2

Modifiziert man die linguistischen Variablen entsprechend den oben genannten Anderungen fiir
die Fuzzy-Logik, konnten nur fiir 4 Proben Verdanderungen in den Klassen beobachtet werden (Tab.
4.6). Auch durch die Rangkorrelationsanalyse nach Spearman (Daten nicht gezeigt) zwischen den
Biotestergebnissen und den daraus gebildeten Klassen ergeben sich nur unwesentliche Verander-
ungen zur Klassifizierung, die eine Gewichtung der Biotests in Abhangigkeit von ihrer 6kologischen
Relevanz vernachlassigt. Dessen ungeachtet sollte auf die Moglichkeit, das biologische Organisations-
niveaus in eine Klassifizierung zu integrieren, nicht verzichtet werden. Eine Gewichtung der
verschiedenen Biotests bzw. der erfassten okotoxikologischen Endpunkte berlicksichtigt deren
okologische Relevanz, und ermdoglicht somit eine exaktere Bildung von Klassen zur Bestimmung des
Okotoxikologischen Schadigungspotentials von Sedimenten (Ahlf & Heise 2005, Hollert et al. 2002b,
Tran et al. 2002).

4.5 Bewertung der Klassifizierung von Sedimenten mittels der Fuzzy-Logik

Zur umfassenden integrativen Risikobewertung aquatischer Okosysteme werden eine Vielzahl
verschiedener Parameter mit unterschiedlichen Endpunkten erfasst. Die Interpretation und Analyse
dieser Parameter ist aufgrund der komplexen Wechselbeziehungen zwischen den Variablen nicht
einfach, da biologische Wirkdaten auch eine gewisse Unsicherheit bergen (Adriaenssens et al. 2004,
Bojorquez-Tapia et al. 2002, Tran et al. 2002, Wickham et al. 1999). Mathematische Modelle, die zur
Beurteilung von Okosystemen herangezogen werden, miissen diese Unsicherheiten beriicksichtigen,
da sie fiir eine verlassliche Bewertung von entscheidender Bedeutung sind (Adriaenssens et al. 2004).
Regan et al. (2002) bestimmten zwei Hauptkategorien von Unsicherheiten: Die epistemische und die
linguistische Unsicherheit. Die epistemische Unsicherheit ist nach Regan et al. (2000) als die
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Unsicherheit definiert, die mit dem unzureichenden Wissen (iber ein System, beispielsweise Uber ein
Okosystem, verbunden ist sowie den technischen Grenzen der verwendeten Messinstrumente,
unzureichenden Daten und der Schwankung des Systems (iber Zeit und Raum. Linguistische
Unsicherheiten dagegen entstehen dadurch, dass unsere Sprache und auch haufig der wissen-
schaftliche Wortschatz unspezifische, vieldeutige, vage und kontextabhangige Aspekte beinhaltet
(Regan et al. 2000).

Regel-basierte Bewertungsmodelle bericksichtigen meist nur die linguistischen Aspekte der
Unsicherheit in Form von Expertenwissen und/oder biologischen Messwerten (Salski & Kandzia
1996). In regelbasierten Bewertungskonzepten koénnen aber auch durch die Integration der
inhdrenten Variabilitdt von biologischen Wirkdaten, die epistemische Unsicherheit miteinbezogen
werden (Babut et al. 2007, Silvert 2000). Diese epistemische Unsicherheit wurde in der vorliegenden
Studie verwendet, um damit den graduellen Zugehorigkeitsbereich in der Fuzzy-Logik zu berechnen.
Die linguistische Unsicherheit dagegen wurde durch folgende Parameter im Fuzzy-Logik-Experten-
system miteinbezogen:

a) Durch das Boxplot- und das empirische Verfahren konnten Toxizitatsstufen gebildet werden, die
das Mechanismus-spezifische Reaktionsspektrum der eingesetzten Biotests integrieren.
b) Das empirische Verfahren ermdglicht die Integration der 6kologischen Relevanz der Biotests,

und somit auch von Expertenwissen.

Insgesamt konnte dadurch ein Klassifizierungsmodell erstellt werden, dass sowohl die
Unsicherheiten biologischer Wirkdaten als auch deren 6kologischen Relevanz beriicksichtigt, und
stellt damit eine konzeptionelle Weiterentwicklung der Fuzzy-Logik-Klassifizierung von Heise et al.
(2000) und Hollert et al. (2002b) dar. Des Weiteren erlaubt es die Integration von Expertenwissen
und von Mechanismus-spezifischen Effekten, um das oOkotoxikologische Belastungspotential von
Standorten in Form von Klassen wiederzugeben. AuBerdem ermaoglicht dieses Klassifizierungsmodell,
bei der notwendigen Aggregation von verschiedenen Untersuchungsmethoden, die urspriinglichen
Informationen aus den Biotestergebnissen langer fiir die Bildung von Klassen zu erhalten (Duft et al.
2003, Heise et al. 2000). Ein weiterer Vorteil stellt das verhaltnismaRig transparente und einfache
Konzept dar, das es auch leicht ermoglicht andere Biotestsysteme zu integrieren bzw. die
Gewichtung der unterschiedlichen Parameter zu berlicksichtigen. Babut et al. 2007 verglichen auch
die Fuzzy-Logik-Klassifikation von Sedimenten mit anderen Klassifikationsverfahren, insbesondere
mit dem Score Ordination Approach. Dieses erschien zwar als etwas leichter anwendbar, robuster
und auch transparenter, hatte jedoch gegeniliber dem Fuzzy-Logik-System den Nachteil, komplexere
Zusammenhange, wie sie in einer WOE-Studie anfallen, nicht so gut bewaltigen zu kénnen (Babut et
al. 2007).

In weiteren Studien sollte versucht werden, auch die Ergebnisse aus chemischen Analysen (z.B.
PAH-, PCB- und PCDD/F-Konzentrationen sowie den Gehalt verschiedener Schwermetalle) und
verschiedene In situ-Parameter (z.B. Makrozoobenthos-Erhebungen und Mikrokerntest an Fisch-
erythrocyten) in die Fuzzy-Logik-Klassifizierung zu integrieren. AuBerdem werden Diskussionen tber
die Gewichtung der unterschiedlichen 6kotoxikologischen und chemischen Parameter notwendig
sein, um moglichst eine umfassende und exakte Bewertung von Sedimenten in Form von einfachen

Klassen zu erreichen.
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