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Vorwort

Zu Beginn der 60er Jahre erschien ,Silent Spring“, die legendare Anklage von
Rachel Carson gegen die Vergiftung der Natur mit Pestiziden und anderen
Chemikalien. Durch Umweltgesetzgebung und Filtertechnik ist zwar inzwischen die
akute Vergiftung in vielen industrialisierten Landern zurickgegangen, doch nun
zeigen sich die Langzeitwirkungen, die durch die Anreicherung von ,geringen”
Konzentrationen der Umweltgifte entstanden sind.

Zu Beginn der 90er Jahre kamen aus den USA Berichte von
Fortpflanzungsstérungen bei Tieren, die auf hormonéhnliche Wirkung von
Umweltgiften zurtckgefuhrt werden.

Ein amerikanisches Phdnomen? Schlechte Nachrichten kommen auch aus Europa:
Die Spermienzahl der europaischen Manner ist seit dem Zweiten Weltkrieg um etwa
40 Prozent gesunken, die Zahl der ungewollt kinderlosen Paare steigt. Vermutete
Ursache: Ein chemischer Angriff auf das Hormonsystem. Wird beim Menschen der
ungesunde Lebensstil als eine Ursache von Fortpflanzungsstérungen diskutiert, so
scheidet diese Erklarung bei wildlebenden Tieren aus.

Greenpeace hat deshalb recherchiert, ob sich auch in Europa Reproduktionsschaden
bei wildlebenden Tieren finden, die auf hormonelle Stérung durch Umweltgifte
zurtckzufuhren sind.

Eine Vorrecherche, die noch nicht streng auf Europa beschrankt war, stiel3 bereits in
Uber 100 Fallen auf Indizien oder Belege fur Reproduktionsschaden bei Schnecken,
Fischen, Vogeln und Saugetieren. Dies ist jedoch nur die sprichwdrtliche Spitze des
Eisberges. Inzwischen wurden allein bei 120 Schneckenarten
Reproduktionsschaden nachgewiesen.

Aus dieser Vorrecherche wurden sieben Arten ausgewahlt, deren ,Fallgeschichte” in
der vorliegenden Studie bis ins Detail anhand der vorhandenen Literatur und in
Gesprachen mit den Spezialisten recherchiert. Es sind alles ,gute Bekannte®
Seestern und Wellhornschnecke, Hering und Regenbogenforelle, FluRseeschwalbe,
Seehund und Eisbar. Zum besseren Verstandnis der Ergebnisse fal3t Teil | dieser
Studie den derzeitigen Stand der Ursachenforschung Uber Reproduktionsschaden
und Umweltchemikalien zusammen, Teil Il enthalt die ,Falldarstellungen®, Teil 11l faf3t
die Ergebnisse zusammen.

Die Ergebnisse sind alarmierend: Bei sechs der sieben Arten lief3 sich der Verdacht
auf Reproduktionsschéden erhéarten. Bei der siebenten sind Reproduktionsschaden
zwar noch nicht belegt, werden aber vermutet. In funf der Falle hangen die
Reproduktionsschaden mit Stérungen des Hormonhaushaltes zusammen.



Umweltchemikalien mit hormoné&hnlicher Wirkung sind also auch ein européaisches
Problem. Insgesamt ergibt sich das Bild einer schleichenden Vergiftung.

Derzeit werden die Reproduktionsschaden in den meisten Fallen durch andere
Faktoren wie Uberfischung oder Verlust des Lebensraumes uberlagert. Doch der
Verlust der biologischen Vielfalt beginnt nicht erst bei dramatischen
Populationseinbriichen oder dem endgdultigen Aussterben einer Art. Eingeschrankte
Reproduktionsfahigkeit fuhrt zu einem Verlust an innerartlicher Vielfalt und der
Fahigkeit, sich nach Populationseinbrichen wieder zu erholen. Ist die
Reproduktionsfahigkeit erst einmal unter eine kritische Grenze gefallen, helfen
keinerlei SchutzmalRnahmen mehr.

Die hormonahnliche Wirkung von Umweltgiften ist fatal, weil sie bereits in
allerkleinsten Konzentrationen grof3en, oft generationsubergreifenden Schaden
anrichten konnen. Schadstoffe, die sich in der Mutter angereichert haben, kdnnen in
den besonders sensiblen Phasen der embryonalen Entwicklung zu irreversiblen
Schaden bei den Nachkommen fihren, die sich z.T. erst nach der der
Geschlechtsreife zeigen.

Unter den Stoffen mit nachgewiesener oder vermuteter hormonéahnlicher Wirkung
finden sich viele chlororganische Stoffe wie DDT, Lindan und PCB, die der
Toxikologie langst aus anderen Zusammenhéangen bekannt sind. Doch auch andere
Stoffgruppen wie Alkylphenole und Phthalate zeigen endokrine Wirkung. Dabei
handelt es sich um Stoffe, die in konsumnahen Produkten wie PVC enthalten sind.
Diese Stoffe haben mit den chlororganischen Giften eines gemeinsam: sie sind
schwer abbaubar und sie reichern sich in der Umwelt und den Organismen an.
Einmal freigesetzt, sind sie nicht mehr aus der Umwelt zu entfernen. lhre
Schadwirkungen lassen sich nicht einzeln prifen oder vorhersagen und werden oft
erst nach langer Zeit sichtbar. Die hormonahnliche Wirkung von DDT und seinen
Abbauprodukten wurde erst nach Uber 30 Jahren entdeckt. Kein Toxikologe hatte
diese Schaden vorhergesehen.

Der chemische Angriff auf das Hormonsystem ist eine deutliche Warnung. Das
Schadenspotential von Zehntausenden von Chemikalien, die derzeit in grof3en
Mengen in die Umwelt entlassen werden, lal3t sich weder einzeln prifen noch
vorhersagen.

Greenpeace fordert daher das Prinzip Vorsorge. Stoffe und Stoffgruppen, die unter
dem Verdacht stehen, Natur und Menschen zu schadigen, durfen nicht langer in die
Umwelt freigesetzt werden. Ihre Produktion und Anwendung muf3 verboten werden.



Greenpeace fordert:

- Stoffe, die nachgewiesene endokrine (hormonéhnliche) Wirkung
haben oder unter dem begrindeten Verdacht einer solchen Wirkung
stehen, missen umgehend verboten werden. Dazu gehoéren TBT und
eine Reihe weiterer Pestizide, die Phthalate und Alkylphenole sowie
eine Reihe von Chlororganika.

- das Vorsorgeprinzip in der Umweltpolitik: Keine Freisetzung von
Umweltchemikalien, die schwer abbaubar, anreichernd oder giftig
sind.

- Verboten werden muf} die Herstellung, Anwendung und Vermarktung
der besonders schadlichen Gruppe der Chlororganika.

- In der EU-Trinkwasserrichtlinie muf3 das Verbot von Pestiziden im
Trinkwasser erhalten bleiben

- Hersteller und Anwender von Chemikalien mussen fir die Schaden
an Umwelt und menschlicher Gesundheit haften, die durch ihre Stoffe
verursacht werden.

- Die chemische Industrie darf grundsatzlich keine Stoffe herstellen
und vermarkten, die toxikologisch nicht grindlich geprift wurden und
fur die es keine Nachweisverfahren gibt. Endokrine Wirkungen
mussen in die toxikologische Uberpriifung einbezogen und geeignete
Testverfahren weiterentwickelt werden.

Barbara Kamradt



I. Ein neues Umweltproblem: Umweltchemikalien mit hormoneller Wirkung

1."... eine ganz andere als die natirliche Chemie"
Wie im Himmel ...

1995 erhielt der am Mainzer Max-Planck-Institut fir Chemie arbeitende Niederlander Paul
Crutzen zusammen mit den beiden Amerikanern Mario Molina und Sherwood Rowland
den Nobelpreis fur Chemie. Alle drei wurden fur ihre Entdeckungen im Zusammenhang mit
der Atmospharenchemie und dem Ozonloch geehrt. Ihre Arbeiten waren lange nur in
Fachkreisen bekannt. Erst mit der dramatischen Zerstérung der stratospharischen
Ozonschicht wurde auch die Offentlichkeit auf die Forscher aufmerksam, die in muhseliger
und jahrzehntelanger Kleinarbeit nachgewiesen hatten, dal3 und wie vom Menschen
freigesetzte chlorchemische Stoffe die Ozonschicht angreifen. Heute wissen wir, daf3 trotz
der weitgehenden Einstellung des FCKW-Verbrauchs das Ozonloch in den néachsten
Jahren noch weiter wachsen und sich die Ozonschicht frihestens Mitte des nachsten
Jahrhunderts regeneriert haben wird. "Wir muissen uns dartber im klaren sein",
kommentierte Crutzen diesen Vorgang, "dal® wir mit den grof3en Chlormengen, die Uber
FCKW freigesetzt wurden, eine neue Stratosphare mit einer ganz anderen als der
natirlichen Chemie geschaffen haben." Und niemand wisse, ob diese veréanderte Chemie
von noch unbekannten Schwellenwerten aus sprunghaft neue Reaktionswege
einschlagen werde.

... so auf Erden

Mit dem massenhaften Verbrauch synthetischer, in der Natur normalerweise nicht vorkom-
mender Chemikalien sind wir heute dabei, auch auf der Erde eine Biosphare "mit einer
ganz anderen als der natirlichen Chemie" zu schaffen. Hier geht es um einen giftigen
Cocktail von Schwermetallen, Chlororganika, Pestiziden u.a. Stoffen, die schon in
geringen Konzentrationen fur Menschen und Tiere schadlich sind. Wie im Fall der FCKW
begann die Herstellung dieser Stoffe schon in der ersten Halfte unseres Jahrhunderts; seit
den 40er Jahren werden sie in grofiem Mal3stab produziert und freigesetzt. Da es sich
meist um naturfremde Stoffe (Xenobiotika) handelt, sind sie biologisch i.d.R. nur schwer
abbaubar. Als Folge reichern sie sich in den Organismen und in der Biosphare an. Sind sie
einmal in das Nahrungsnetz gelangt, kdnnen sie von Organismus zu Organismus Uber die
Rauber-Beute-Beziehung weitergegeben werden. Dabei nimmt ihre Konzentration im
Organismus meist sprunghaft zu (Biomagnifikation).

2. Eigenschaften von Umweltschadstoffen

Uber eine Nahrungskette sind auch die Kinder mit inren Eltern verbunden: Sie erhalten im
Ei, Uber die Blutversorgung des heranwachsenden Embryos oder Uber die Milch, mit der
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die Jungen gesaugt werden, Nahrung von ihrer Mutter. Ist diese Nahrung schon mit
synthetischen Stoffen vergiftet, werden sie von einer Generation zur né&chsten
weitergereicht. Diese Weitergabe und Anreicherung von Schadstoffen zwischen den
Generationen ist gefahrlich. Denn die frihen Entwicklungsstadien sind bei allen
Organismen besonders sensible Lebensphasen. Beim wachsenden Keim, beim Embryo
und Saugling bilden sich Organe und Korperfunktionen in einem raschen und intensiven
Stoffwechselprozel3, der einem komplizierten und in vieler Hinsicht noch unbekannten
Steuerungsmechanismus unterliegt. Bei dieser Steuerung wirken genetische Anlagen und
das Hormonsystem zusammen. Deren Stérung durch kérperfremde Schadstoffe kann zu
Entwicklungsverzdogerungen, zu Mil3bildungen, Fehlentwicklungen, aber auch zum
Absterben des Keims fuhren.

Zugleich sind die kérpereigenen Entgiftungssysteme bei Foéten z.T. noch nicht ausgebildet;
bei Neugeborenen sind sie (wie man auch aus der Schadstoff- und
Medikamentenempfindlichkeit von Kleinkindern weil3) noch nicht voll aktiv. Die
"Plazentaschranke”, die bei Sdugern als Schutzmechanismus fur den Embryo bzw. Fétus
wirkt, halt lipophile Stoffe faktisch nicht zurlick. Daher gelangen viele Umweltchemikalien
unverandert oder als Metaboliten in den fotalen Organismus. Dessen besondere
Sensibilitat ergibt sich also aus drei Faktoren:

- keine oder nur schwach entwickelte Entgiftungsaktivitat;

- hoher Stoffumsatz und Aufbau sensibler Organe (u.a. Gehirn; Sexualorgane);

- storanfallige Steuerungsmechanismen (hormonelle Regulation) mit der Gefahr
irreversibler Entwicklungsschéaden.

hydrophll I
( Tenside )
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$
@rdﬁl-l(ohlenwasserstoﬂ@

(__ ek ) (PcDD,PCD
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Abb. 1: Organische Umweltchemikalien
Das Polaritats-Fluchtigkeitsdiagramm unterscheidet die Umweltchemikalien nach
Flichtigkeit und nach Fett- bzw. Wasserloslichkeit (nach Giger 1995).
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Abkirzungen: EDTA: Ethylendiamintetracetat; FCKW: Fluorchlorkohlenwasserstoffe; NTA:
Nitrilotriacetat; PAK: polycyklische aromatische Kohlenwasserstoffe; PAN:
Peroxyacetylnitrat; PCB: polychlorierte Biphenyle; PCDD: polychlorierte Dibenzodioxine;
PCDF: polychlorierte Dibenzofurane; Per: Perchlorethylen; TBT: Tributylzinn; Tri: Trichlorethylen;
VOC: flichtige organische Verbindungen.

Abb. 1 gibt einen Uberblick tiber die wichtigsten dieser organischen Schadstoffgruppen.
Bei den Arten, Uber die in dieser Studie berichtet wird, spielen besonders die auf der
rechten Seite des Diagramms stehenden schwerfliichtigen Schadstoffe und ihre
Abbauprodukte eine Rolle:

- Polychlorierte Biphenyle (PCB)

- Dioxine und Furane (PCDD und PCDF)

- DDT und andere Pestizide

- Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK)
- Erddlkohlenwasserstoffe

- Tenside

- Tributylzinn (TBT)

- Schwermetalle.

Fal’t man die Eigenschaften der zum synthetischen "Giftcocktail" gehdérenden Xenobiotika
zusammen, so findet man eine Reihe meist miteinander gekoppelter Merkmale:

- sie sind schwer abbaubar (persistent),

- sie reichern sich in der Biosphére an (bioakkumulierbar),

- sie selbst oder ihre Abbauprodukte sind giftig (toxisch), und
- sie sind Uberall in der Biosphére verbreitet (ubiquitér).

Dazu kommt, dal3 sie schon in relativ kleinen Dosen wirken. Ihre Anreicherung in der
Biosphare - in den Organismen, in der Nahrungskette, in Béden, Gewassern und in den
Sedimenten, aus denen sie remobilisierbar sind - fuhrt dazu, dal3 sie auch bei sehr kleinen
Eintragen eine Langzeitwirkung entfalten kdnnen und aus der Biosphare kaum ruckholbar
sind. Eine besonders problematische Gruppe, auf die die genannten Eigenschaften
zutreffen, sind die Chlorchemikalien (vgl. Schwarz/Leisewitz 1995). Dabei sind noch mehr
als andere die aquatischen Okosysteme von der Chemikalienbelastung betroffen.

3. Auswirkungen auf Organismen: Populationszusammenbriiche
Carson "Stummer Frahling"

Zuerst waren es die Folgen der seit den 40er Jahren sprunghaft angestiegenen
Verwendung von Pestiziden, die die Aufmerksamkeit auf sich zogen. 1962 alarmierte
Rachel Carson mit ihrem Buch "Der stumme Friihling" die Offentlichkeit. Carson hatte
systematisch zusammengetragen, was bis dahin Uber Pestizidwirkungen bekannt
geworden war. Klassisch ist der von ihr berichtete Fall des kalifornischen Clear Lake
(Carsons 1968):
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Am Clear Lake kam es seit den 50er Jahren mehrfach zu unerklarlichem Massensterben
einer in Europa unbekannten, an den nordamerikanischen Seen aber sehr verbreiteten
Taucherart, der Renntaucher (Aechmophorus occidentalis). 1960 war die Population
dieser fischfressenden Vogel von urspringlich Gber 1000 Brutpaaren auf ungefahr dreifig
zuriickgegangen. Spater wurden keine Renntaucher mehr am See beobachtet. Schliellich
stellte sich folgendes heraus: seit dem Ende der vierziger Jahre hatte man den fischreichen
See zur Muckenbekampfung mehrfach (1949, 1954 und 1957) mit steigenden Dosen des
dem DDT-verwandten Pestizids DDD "behandelt”. Man hielt die eingesetzen Wirkstoff-
Konzentrationen (Insektizid zu Wasser im Verhaltnis von maximal 1:50 Millionen) fur
absolut harmlos, zumal man im Wasser nach der Behandlung kein DDD mehr fand. Mehr
zufallig stieR ein Wissenschaftler Ende der 50er Jahre auf extrem hohe DDD-
Konzentrationen im Fettgewebe der toten Vogel. Daraufhin nahm man die Fische und
dann das ganze Nahrungsnetz im See unter die Lupe. Man fand das DDD in hoher
Anreicherung bis hinunter zu den planktischen Algen, und man entdeckte, dal3 dieses
Pestizid bei Algen, Fischen, Vogeln, Fréschen und anderen Organismen von Generation
zu Generation weitergereicht wurde. Nun dammerte es, dal3 sich die
Konzentrationsverhaltnisse des Giftes Uber die Bioakkumulation ganz anders darstellten
als gedacht, dal3 das im Wasser nicht mehr gefundene DDD nicht abgebaut, sondern in
der Nahrungskette angereichert worden war, und dafl man nicht nur die Muckenlarven,
sondern auch die Vogel vergiftet hatte.

In Deutschland: Wanderfalkensterben

Vergleichbare Pestiziderfahrungen machte man in Deutschland besonders im
Zusammenhang mit dem Bestandsriickgang bei Greifvogeln, darunter den Wanderfalken.
Seit etwa 1950 brachen deren Populationen - in der Bundesrepublik wie auf der ganzen
Nordhalbkugel - bis auf wenige Restbestande zusammen. Die Vogel vergifteten sich z.T.
direkt (pestizidbelastete Beute); zudem gingen immer mehr Gelege verloren, weil die
Eischalen immer briichiger wurden - Folge einer pestizidbedingten hormonellen Stérung
des Calcium-Stoffwechsels. Diese Form der Reproduktionsschadigung war und ist ein
weitverbreitetes Phanomen bei Greifvogeln (vgl. Meyburg/Chancellor 1989).

Seit dem DDT-Verbot haben sich die Wanderfalken-Besténde deutlich erholt. Stoffverbote
sind also bei langlebigen und akkumulierbaren Umweltschadstoffen wirksam, auch wenn
die Umweltkonzentrationen nur sehr langsam - in Jahrzehnten - abklingen. Jedoch sind
drastische Populationseinbriiche nur selten auf einen einzigen Faktor zuriickzufuhren.

Auch im Fall der Wanderfalken spielten mehrere Ursachen eine Rolle, darunter besonders
Horstpliinderungen. Die Erholung der Bestande setzte daher nicht nur Schutz vor Pestizid-
vergiftung, sondern auch Schutz der Brutreviere und andere MalRhahmen zum
Bestandserhalt voraus (Schilling/Rockbausch 1985).

Populationszusammenbriiche und Bestandsbedrohung haben viele Ursachen
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Die meisten der europaischen Arten, Gber die in dieser Studie berichtet wird, waren in den
letzten zwanzig Jahren von lokalen oder regionalen Populationszusammenbrichen
betroffen (vgl. im einzelnen Teil 1l). Auch hier zeigt sich das Muster unterschiedlicher und
zusammenwirkender Ursachen:

- Seehunde: Einengung und Entwertung ihres Lebensraums, schadstoffbedingte Immun-
schwachung und Reproduktionsschaden; Virusseuche; Erholung unter SchutzmalRnahmen.

- Seeschwalben: Einengung der Brutreviere; Chemikalien-Vergiftungen; chemikalienbedingte
Reproduktionsschaden; Erholung unter Schutzmal3nahmen.

- Regenbogenforellen: langfristige Zerstérung der Lebensraume; kinstlicher Erhalt (Zucht;
Freisetzungen).

- Hering: Bestandszusammenbriiche durch Uberfischung; Bestandserholung durch Schutz-
maflnahmen; aktuell (1995/96) erneut Einbruch der Nordseepopulation durch Uberfischung.

- Wellhornschnecken: regionale Populationszusammenbriiche durch chemikalien-bedingte
Reproduktionsschaden.

Wie unterschiedliche menschliche Eingriffe in ihrer Kombination zum Artenrtickgang bei-
tragen, zeigt Abb. 2. Hier sind die einzelnen Belastungsfaktoren fir 278 Vogelarten aus
Europa zusammengestellt. Welche Faktoren im einzelnen Fall besondere Bedeutung
haben, h&ngt von der Lebensweise der jeweiligen Art ab (Heywood 1995). Zu beachten ist
der hohe Anteil von direkter und indirekter Chemikalienbelastung. Ahnliche
Kombinationswirkungen zeigen sich z.B. bei Fischen. In neunzig Prozent der Falle sind
beim Ruckgang der Fischarten in Nordamerika Habitat-Zerstérung und Habitat-Belastung
durch Chemikalien ein wichtiger

Fasteren, die bei europdischen Vogelarten zum Artenverlust beflragen 8 Extinktionsfaktor (Wilson 1995: 310).

intensivierung der Landwirtschatt |
Jagd
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Indirekte Pestizidwirkung TR . .

Aufgabe landwirisch. Fischen  [EEEUDSRES Abb. 2: Faktoren, die bei euro-
ﬁuﬂ;r:lma T paischen Vogelarten zum Arten-
ot = verlust beitragen.
Elngriffe In den Wasserhaushalt  [EE Von gegenwartig 514 in Europa

Ausweitung landwirtsch. Flichen [N regelmaiig vorkommenden Vogel-

fhm“ n:.:;:;gmmwn 5= arten sind 278 Arten bedroht. Die
Weltere Umweltbelastungen EES verschiedenen Umweltbelastungen
ﬂ:ﬁ::mm;uﬂerhﬂhﬂm EEE tragen in unterschiedlichem Malke
anderschilefung EE= .
il dinsiaen G — zur Bestand_sbedrohung der einzel-
Direkte Pestizldwirkung = nen Arten bei (nach Heywood 1995).
Stromleitungen B3
mmg::gm . = Die Kombination der verschiedenen
Nistplatzveriuste In Gebauden [ Faktoren, die die Populationen und
ﬁ;m“,ﬂ'f;'i’nmm = damit sowohl den Bestand der Arten
:::mﬂneg = wie die innerartliche Vielfalt (Bio-
rer EN
Aquakulturen B diversitat) bedrohen, fihrt leicht
Glverschmutzung B . .
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Prozentsatz der betroffenen Arten
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gegenuber den drastischen Eingriffen zu tGbersehen. Wo das Meer leergefischt wird, fallen
andere Formen der Bestandsminderung wie chemikalienbedingte Reproduktions- schaden
gar nicht mehr auf.

Erst dort, wo die Arten sonst nicht bedroht sind, wie im Fall der TBT-geschadigten
Schnecken (hier sind Reproduktionsschaden bei weit tGber hundert Arten inzwischen
dokumentiert), treten diese Effekte deutlich hervor. Zudem ist zu bedenken, daf3 - wie die
"Roten Listen" zeigen - viele der untersuchten Arten heute nur noch unter
Schutzmaflinahmen im Bestand erhalten werden kdnnen.

4. Die Entdeckung der "endocrine disruptors”

Mit einem neuen, schon seit langem virulenten, aber erst jetzt in seiner Tragweite deutlich
werdenden Problem sind wir seit den 90er Jahren konfrontiert: der hormonahnlichen
Wirkung von Umweltschadstoffen.

Beobachtungen an den Great Lakes

Die ersten Beobachtungen hierzu kamen von den Great Lakes, den Grof3en Seen in
Nordamerika. An ihren Ufern entstand nach dem Zweiten Weltkrieg ein gigantischer
Industriekomplex, der die Great Lakes faktisch als Klaranlage benutzte. AuRerdem wurden
die Seen durch Agrarchemikalien aus den umliegenden Regionen belastet, die Uber die
Flusse in die Seen gelangten. Man ging damals davon aus, daf die Great Lakes - die
grofte SuRwasserflache der Erde - diese Chemikalienflut ohne Probleme abbauen
wirden.

Seit den 50er Jahren hauften sich in der wissenschaftlichen Literatur Berichte, die
unbekannte Krankheitsbilder bei verschiedenen freilebenden Tieren aus der Region der
Great Lakes beschrieben und sogar das Verschwinden ganzer Arten konstatierten. Ende
der 80er Jahre ging die amerikanische Zoologin Theodora Colborn (WWF) daran, diese
Berichte systematisch auszuwerten. Sie entdeckte dabei einen wesentlichen
Zusammenhang (Colborn 1990): Im Fall von 16 untersuchten Fisch-, Vogel-, Reptilien- und
Saugetierarten, deren Junge starben oder sich nicht mehr normal vermehren konnten,
handelte es sich um "top-predators”, also Rauber, die weit oben in der Nahrungskette
stehen und sich von Fisch oder fischfressenden Tieren ernahren. Die zur
Populationsverminderung fihrenden Schadbilder reichten von einer Art "Auszehrung" Gber
Schadigungen des Immunsystems, Organschéaden, MiRRbildungen und
Verhaltensstérungen bis hin zu Reproduktionsschaden. Diese Befunde stimmten mit
Geburts- und Gesundheitssch&den Uberein, die man in den 80er Jahren bei Kindern
gefunden hatte, deren Mutter vor oder wahrend der Schwangerschaft Fisch aus den Great
Lakes gegessen hatten. Fast alle diesbezuglichen Untersuchungen ergaben einen
Zusammenhang zwischen der Belastung der Fische mit PCB und einer reduzierten
Geburtsgrofie der Kinder (vgl. Schwarz/Leisewitz 1995: 33 1.).



Die Ostrogen-Hypothese

Colborn verglich diese Ergebnisse mit experimentellen Daten zur Wirkung verschiedener
Schadstoffe wie DDT einschlie3lich seiner Abbauprodukte, Polychlorierter Biphenyle
(PCB), Dioxine und verschiedener Pestizide. Fir alle diese Stoffe hatten die Great-Lakes-
Studien hohe Gewebekonzentrationen im Fisch und bei den von Fisch lebenden
Organismen gezeigt, eine Folge von Bioakkumulation und Biomagnifikation in der
Nahrungskette. Colborn fuhrte die Krankheitsbilder auf drei mogliche Effekte der meist
chlorhaltigen Schadstoffe zurlck:

- Blockade der Zellkommunikation und dadurch verursachte Entwicklungsstérungen der
Embryonen;

- Enzym-Induktion, d.h. Anregung der korpereigenen Enzym-Produktion zum Abbau der
korperfremden Schadstoffe, mit der Folge, dal3 die vermehrt gebildeten Abbauenzyme auch
korpereigene Hormone abbauen und dadurch die hormonelle Kontrolle und Steuerung der
Entwicklung des Organismus storen;

- hormonahnliche Wirkung aufgrund einer strukturellen Ahnlichkeit der Schadstoffe oder ihrer
Abbauprodukte mit Ostrogenen. (Colborn 1991)

Die Erkenntnis, dal3 Xenobiotika hormonahnlich wirken, war im tbrigen nicht neu. Seit den
60er Jahren kennt man aus Tierversuchen diese Wirkungen von Pestiziden wie
Methoxychlor und DDT oder von PCBs. Auf Konferenzen des National Institute of
Environmental Health Sciences (NIEHS) wurde 1979 und 1985 in den USA schon
ausfiihrlich tiber Ostrogene in der Umwelt diskutiert (McLachlan 1980 und 1985).

Einen neuen Schub fur die Diskussion brachte eine nach dem Tagungszentrum
Wingspread benannte Konferenz, die Colborn 1991 organisierte und bei der sich die
Indizien fur die Ostrogen-Hypothese verdichteten (Colborn/Clement 1992). Die Liste der
verdachtigen Chemikalien umfal3te, als das Treffen 1993 wiederholt wurde, etwa 45 Stoffe,
hauptsachlich Pestizide sowie Industriechemikalien (Colborn et al. 1993). Eine anhand
neuerer Befunde ergénzte Liste findet sich in der Ubersicht 1. Dabei handelt es sich nicht
nur um oOstrogene Stoffe, sondern generell um Stoffe mit einer hormonahnlichen Wirkung
oder Wirkung auf das hormonelle System.

5. Neue Facts und Indizien: Wildlife-Beobachtungen, Experimentalbefunde und
Reproduktionsschaden beim Menschen

Einen Uberblick iiber den aktuellen Kenntnisstand vermittelte Anfang 1994 die dritte
Tagung des NIEHS Uber Umweltostrogene ("Estrogens in the Environment Il - Global
Health Implications”). Auf der Tagung wurde auch eine Reihe spektakularer Falle
prasentiert, die tber die Medien Resonanz bis nach Europa fanden (McLachlan/Korach
1995).

Wildlife-Beobachtungen
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- Bei Alligatoren im Lake Apopka (Florida) beobachtete man Unfruchtbarkeit bei Weibchen,
eine stark verminderte Schlupfrate (15 gegen normalerweise 60 Prozent) und eine hohe
Sterblichkeit der Jungtiere. Mannliche Alligatoren zeigten teils verkrippelte
Geschlechtsorgane, teils Anlagen fir mannliche und weibliche Sexualorgane. Diese
Entwicklungsstérungen werden auf einen Industrieunfall aus dem Jahr 1981 zuriickgefuhrt,
bei dem groRe Mengen des DDT-haltigen Insektizids Dicofol in den See liefen. Das in der
Nahrungskette und im Fettgewebe der Alligator-Weibchen aufgespeicherte DDT-
Abbauprodukt DDE durfte die Stérungen bei der Entwicklung der Embryonen bewirken.
Die Effekte konnten auch experimentell durch Bepinseln von Alligatoreiern mit DDE
ausgelost werden (Gross/Guillette 1994; Guillette et al. 1995).

- Von Seevdgeln, speziell Seeschwalben, wurde die ungewohnliche Tatsache berichtet, dai
Weibchen gemeinsam briten und die Jungen aufziehen. Bei ménnlichen Kiken der Seeschwalben
stellte man Entwicklungsstorungen ihrer Sexualorgane fest. Bei toten Vogeln wurden hohe PCB-
Konzentrationen im Gewebe gefunden, denen die Schadwirkungen zugeschrieben werden (Fry
1994, 1995).

- Aus England kamen Berichte Giber mannliche Forellen, die im Umfeld von Klaranlagen begannen,
Dottereiweil3 zu bilden. Diese Vitellogenese kommt normalerweise nur bei den Weibchen vor und
wird durch das weibliche Hormon Ostradiol gesteuert, das ein Gen fiir die Dottereiweiproduktion
"einschaltet". Dieses Gen ist auch bei den Mannchen vorhanden. Als auslésende hormoné&hnliche
Substanz wurden Abbauprodukte von Alkylphenolen verdachtigt. Sie sind u.a. in Wasch- und
Reinigungsmitteln enthalten und zeigen im Test eine schwache &strogene Wirkung
(Jobling/Sumpter 1993; Sumpter/Jobling 1995).

Experimentelle Befunde

- Zu den bemerkenswerten experimentellen Befunden gehort die Entdeckung, dai
Plastikinhaltsstoffe (Bisphenol A und Nonylphenol aus Polycarbonat resp. Polystyrol) 6strogen
wirken kdnnen (Krishnan et al. 1993; Soto et al. 1991). Wie viele andere Entdeckungen war auch
dies ein Zufallsfund. Soto/Sonnenschein (Soto et al. 1992) hatten ein Testverfahren zum Nachweis
Ostrogener Wirkung von Umweltchemikalien entwickelt (E-screen), das mit Kulturen von
ostrogensensitiven Brustkrebszellen (MCF7-Zelline) arbeitet. Diese Zellen werden durch dstrogene
Substanzen zum Wuchern angeregt. Bei Kulturen, die eigentlich dstrogenfrei waren, trat der Effekt
dennoch auf. Bei der Suche nach den Ursachen dieser Wucherung fand man schlief3lich Spuren
von Nonylphenol. Sie stammten aus dem Plastik der Kulturschalen. Soto/Sonnenschein stellten
dariber hinaus fest, dal3 Stoffe, die allein nur eine minimale Ostrogene Wirkung zeigen, in
Kombination grof3e Effekte auslésen kénnen.

- Ein Modell fur 6strogene Schad-Wirkungen gibt das synthetische Ostrogen Diethylstilbdstrol
(DES). DES wurde von 1947 an bis in die 80er Jahre Millionen von Frauen in den USA, aber auch
in Europa zur Stabilisierung der Schwangerschaft verschrieben. DES bindet sich mit gleicher
Affinitat an den Ostrogen-Rezeptor (ER) wie das natiirliche Ostrogen Ostradiol; es wirkt insofern
wie ein natirliches Hormon. DES kann zu reaktiven Zwischenprodukten im Kdrper umgesetzt
(metabolisiert) werden, die gentoxisch sind. Es lost im Tierversuch Nierentumore aus und
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beeinflul3t den korpereigenen Entgiftungsmechanismus des sog. Cytochrom-Systems (Cytochrom
P-450). Die Enzyme des Cytochrom-Systems leiten im Korper den Abbau und die Ausscheidung
von Fremdstoffen ein, greifen dabei aber auch korpereigene Steroidhormone an. Seit den 70er
Jahren kennt man die verhangnisvollen Langzeitfolgen der DES-Verschreibung. Frauen, die DES
nahmen, bekommen als Spatfolge (Latenzzeit >20 Jahre) uberdurchschnittlich oft Brustkrebs. lhre
Tochter leiden geh&uft an Mil3bildungen der Geschlechtsorgane, an Eileiterschwangerschaften,
Fehlgeburten und Vaginalkrebs. Bei den "DES-Sohnen" zeigten sich Fehlentwicklungen der
Sexualorgane (Hodenhochstand; die Hypospadie genannte MiRbildung des Penis; verminderte
Spermienproduktion) sowie Uberdurchschnittlich oft Hodenkrebs (Sharpe/Skakkebaek 1993;
Degen 1995). DES wurde auch als Zusatz zum Mastfutter bei Rindern und Schafen verwandt (in
Deutschland verboten).

In allen Fallen wird vermutet, dal’ die hormonelle Steuerung, die sowohl fur die Gewebe-
Ausdifferenzierung der Sexualanlagen wie flr die Spermatogenese eine entscheidende
Rolle spielt, gestdrt wird: durch "hormoné&hnliche" Stoffe oder durch Stoffe, die auf
irgendeine Weise das Hormonsystem aus der Balance bringen ("endocrine disruptors").

Reproduktionsschaden beim Menschen

Die DES-Untersuchungen, speziell jene bei DES-S6hnen, waren einer der
Ausgangspunkte fur eine 1993 von Sharpe und Skakkebaek vorgetragene Hypothese, die
die weitere Diskussion um Reproduktionsschaden und Umwelthormone stark bestimmen
sollte. Beide gehen davon aus, daR die bei Mannern beobachteten
Reproduktionsschadigungen auf zunehmende vorgeburtliche Belastung mit hormonell
wirkenden Umweltschadstoffen zurtckzufiihren sind, die ihre Muitter angereichert haben
(Sharpe/Skakkebaek 1993). Sie stitzten sich dabei auf eine Reihe von kaum
bezweifelbaren Trends:

- Ruckgang der Spermienzahl und -qualitat in zahlreichen Landern zwischen 1940 und 1990 um
etwa 40 Prozent (Ergebnis von 61 Studien, zusammengefal3t bei Carlsen et al. 1992). Unabhéangig
von methodischer Kritik in Einzelfragen weisen diese und weitere Untersuchungen auf einen
eindeutigen Trend hin. Eine neue franzdsische Studie (Auger et al. 1995) legt nahe, dal3 die Zahl
der Spermien im statistischen Mittel um etwa 2 Prozent pro Jahr zurlickgeht.

- Hodenkrebs hat in den letzten 50 Jahren deutlich zugenommen und ist heute in vielen Landern die
haufigste Krebsart bei jungen Mannern.

- Auch andere MiRRbildungen des méannlichen Sexualtrakts (Kryptorchismus - Hodenhochstand,
vermutlich auch Hypospadie - Harnréhrenspaltung) treten zunehmend auf.

Dieser Trend wurde jiingst in einer umfassenden internationalen Ubersichtsstudie fiir das
Déanische Umweltministerium (Toppari et al. 1995) bestatigt.

Faktoren, die zu einer erhohten pranatalen Ostrogenexposition fiilhren konnen, sind synthe-
tische Ostrogene (DES; ev. auch Abbauprodukte der Antibaby-Pille, die (ber das
Abwasser in die Umwelt gelangen) und Umweltchemikalien mit hormoneller Wirkung,
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ferner ev. auch naturliche Planzenostrogene, die z.B. in Soja enthalten sind. Die
Umweltchemikalien mit Ostrogener Wirkung stellen dabei nur einen Teil aller
Umweltschadstoffe dar, die Auswirkungen auf das Hormonsystem (das "endokrine
System") haben. Da sie insgesamt das Hormonsystem stéren, bezeichnet man sie als sog.
"endocrine disruptors”.

Die o0Ostrogene Wirkung ("0strogene Potenz") der in Verdacht stehenden
Umweltchemikalien ist i.d.R. um mehrere GroélRenordnungen geringer als die von
nattrlichen Ostrogenen (Referenzsubstanz ist 17R-Ostradiol; vgl. Schafer/Zahradnik 1995).
Das ist jedoch kein Grund zur Entwarnung. Denn wie die Erfahrungen der Toxikologie
lehren, kommt es nicht nur auf die Konzentration von Schadstoffen in den Umweltmedien,
also z.B. im Wasser, an, sondern entscheidend ist die Konzentration im Organismus.
Geringe Konzentrationen in der Umwelt konnen durch die Stabilitdt und
Bioakkumulierbarkeit der Stoffe Uberspielt werden; das hatten ja die "Great-Lakes-Féalle"
gezeigt. Insofern spielt Langzeit-Exposition eine wichtige Rolle. AufRerdem ist die
Gesamtbelastung durch Umweltchemikalien entscheidend, denn ihre Wirkungen addieren
sich nicht einfach, sondern sie verstarken sich offenbar wechselseitig (so die Ergebnisse
von Soto/Sonnenschein). Zudem werden die Umweltchemikalien im Korper u.U. zu
aktiveren Abbauprodukten metabolisiert (vgl. Seibert 1995).

Die Hypothese von Sharpe und Skakkebaek, daf3 es Umwelthormone sind, die diesen
Trend zunehmender Reproduktionsschaden besonders bei Mannern (mit-) begriinden, ful3t
auf der BuUndelung der Beobachtungen der letzten Jahre, die in Wildlife- und
Humanstudien sowie Laborexperimenten gemacht wurden:

- Die steigende Haufigkeit von Reproduktionsschaden, die bei Mannern beobachtet werden;

- die zunehmende Zahl von in die gleiche Richtung gehenden Belegen aus Wildlife-Untersuchungen
bei Tieren;

- eine wachsende Zahl von Forschungsergebnissen aus experimentellen Studien, bei denen Tiere
im Fotal-Stadium erhohten Ostrogenkonzentrationen ausgesetzt werden;

- Untersuchungen zur Ostrogenexposition bei Menschen;

- die wachsende Kenntnis tber Umweltchemikalien mit hormonahnlicher Wirkung in unserer
Umwelt (Skakkebaek 1995).

All das wirft die Frage auf, wie Hormone und "endocrine disruptors” eigentlich wirken.

6. Mechanismen endokriner Wirkung von Umweltchemikalien

Umweltchemikalien konnen die Fortpflanzungsfahigkeit von Organismen u.a. dadurch
vermindern, dafl sie

- die Ausbildung der Sexualorgane stéren (Entwicklungsstorung);
- die Entwicklung des Embryos schadigen und seine Uberlebenschancen vermindern;
- die Erzeugung von Ei- und Samenzellen behindern.
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Alle drei Entwicklungsprozesse kénnen durch Umweltchemikalien auf vielfaltige Weise
beeinflullt werden. Die hormonelle Steuerung dieser Entwicklungsprozesse ist ein
besonders sensibler Vorgang, der durch hormonahnliche oder das Hormonsystem
beeinflussende Umweltchemikalien durcheinandergebracht werden kann. Das qilt
besonders fir die sensiblen, pranatalen Entwicklungsphasen, in denen die Gewebe- und
Organ-Differenzierung ablauft.

Hormonwirkungen

Wie wirken Hormone? Sie regulieren (neben der nervésen Steuerung) das
Zusammenwirken von Zellen und Organen bei Tieren und Menschen. Dies gilt speziell
auch fuar die Steuerung der Entwicklung des Organismus. Die Zielgerichtetheit ihrer
Wirkung geht auf die Bindung der Hormone an spezifische Rezeptoren zurtick. Durch die
Rezeptorbindung werden am Zielort die biochemischen Folgewirkungen ausgelost. Z.B.
wird die Synthese eines bestimmten Stoffes angeregt, in dem die daflir verantwortlichen
Gene unter Hormonwirkung "eingeschaltet” werden. Rezeptoren kénnen durch Hormone
aktiviert, sie kébnnen aber auch blockiert werden. Dann kommt die jeweilige Wirkung nicht
zustande. Hormone wirken schon in extrem kleinen Mengen. Dies gilt auch fir
vergleichbare Umweltschadstoffe.

Das hormonelle Steuerungsystem ist in sich hierarchisch stark gegliedert (iber- und unter-
geordnete Drisen mit Ruckkoppelung). Es beruht in hohem Malf3e auf der Wechselwirkung
verschiedener Hormone (Gegenspieler) und ist damit von deren "Balance" abhangig. Da
es entwicklungsgeschichtlich sehr alt ist, gibt es quer durch das Tierreich viele
Ahnlichkeiten, bis hin zum besonders differenzierten Hormonsystem der Wirbeltiere und
des Menschen. Infolgedessen kdnnen Stoffe, die das Hormonsystem von Wirbeltieren
beeinflussen, i.d.R. auch beim Menschen wirken.

Wie Hormone die embryonale Geschlechtsentwicklung beeinflussen, soll hier am Beispiel
der Sexualdifferenzierung beim Menschen kurz geschildert werden (vgl. Sharpe 1995).
Daraus ergeben sich zugleich Hinweise auf mdgliche Schadwirkungen von
Umwelthormonen.

Hormonelle Steuerung der Geschlechtsdifferenzierung und ihre Stérung

Die Ausbildung des Geschlechts ist ein stufenweiser Prozel3. Er unterliegt in wichtigen
Abschnitten einer hormonellen Steuerung (vgl. Abb. 3). Ausgangspunkt ist das genetische,
durch die Chromosomen festgelegte Geschlecht. Liegen beim Menschen zwei X-Chromo-
somen vor, so entwickelt sich der Fotus weiblich; dies ist der "normale”, automatische
Entwicklungsweg. Ist dagegen ein Y-Chromosom vorhanden (XY ist die "mannliche"
Kombination), so wird der Entwicklungsweg in eine andere Richtung gelenkt, es entwickelt
sich ein mannlicher Fotus. Dafur sind Gene auf dem Y-Chromosom verantwortlich. Diese



12

"Umsteuerung” unter Einflul des Y-Chromsoms schliefl3t die Produktion und Wirkung
verschiedener Hormone ein.

; Y-Chromosom i
OVAR TESTIS
Ostrogene | |_| Faktor X | | Androgene
P ~
Tube / Uterus Miﬂ]emher Gang — Riickbildung
Riickbildung u Wnlfl'scher Gang U_I qa": 'e“hl i
M  weiblich E Phﬁ??typ _:'"__I.r ménnlich =
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L
Abb. 3: Schema der sexuellen Differenzierung und Hormonregulation beim

Menschen
Erlauterung im Text (nach Taubert/Kuhl 1981).

Der erste Schritt ist die sexuelle Differenzierung der urspringlich indifferenten
Gonadenanlagen. Sie entwickeln sich normalerweise zum Ovar, unter EinfluR des Y-
Chromosoms aber zum embryonalen Hoden. Der Hoden produziert nun eine Reihe von
Hormonen (Androgene), die die weitere Entwicklung zum méannlichen Fotus steuern; dies
betrifft die inneren und aulReren Geschlechtsorgane, aber z.B. auch Teile des Gehirns. Das
wichtigste Hormon ist das Testosteron. Ein Teil des Testosterons wird in ein Ostrogen
(Ostradiol) umgewandelt. Es regelt beim Fotus als Gegenspieler eines anderen Hormons
(des follikelstimulierenden Hormons, FSH) u.a. die "Feinabstimmung" bei der weiteren
Ausbildung der Hoden. Von der Ostradiol-Wirkung hangt auch ab, wieviele der fiir die
spatere Samenproduktion wichtigen Zellen gebildet werden. Wird deren Entwicklung
gehemmt, kann der Erwachsene spater auch nur eine verminderte Spermienmenge
produzieren. Daher ist diese von Androgenen und Ostrogenen Kkontrollierte
"Feinabstimmung" in der embryonalen Entwicklung fir die spatere Fruchtbarkeit des
Mannes eine entscheidende, "sensible Phase".

Umweltostrogene kdnnen sich an dieser Stelle nachhaltig stérend bemerkbar machen.
Diese Uberlegung liegt der Sharpe/Skakkebaek schen Hypothese zugrunde. Experimente
an Ratten, bei denen die Geschlechtsdifferenzierung nach dem gleichen Muster ablauft,
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unterstitzen diese Ansicht. Bekam das Muttertier in der sensiblen Phase geringe Mengen
von Umweltdstrogenen (Octylphenol - ein Desinfektionsmittel, Plastikzusatz etc. - oder
Benzylbutylpthalat - ebenfalls ein Plastik-Weichmacher) ins Trinkwasser, verminderte sich
bei den mannlichen Rattenjungen die GrolRe ihrer Hoden und sie konnten weniger
Spermien produzieren. Erhohte man die Ostrogen-Konzentrationen, wurde die
Testosteron-Bildung weitgehend unterdriickt und die Ausbildung der maéannlichen
Geschlechtsmerkmale kam nicht richtig in Gang. Diese Wirkungen sind konzentrations-
und zeitpunktabhangig.

Was bisher gesagt wurde, betrifft die ménnliche Sexualdifferenzierung. In der Embryonal-
entwicklung spielen beim Menschen die Ostrogene fir die Ausbildung des weiblichen
Geschlechts dagegen keine bestimmende Rolle. Da der FoOtus in einem Milieu
heranwachst, das durch aulRerordentlich hohe Konzentrationen von miutterlichen
Ostrogenen gepragt ist, ware das auch verwunderlich, weil andernfalls auch der genetisch
méannliche Fotus zur Ausbildung weiblicher Organe angeregt wiirde. Die Ostrogene
werden erst spater (Pubertét) fir die weibliche Sexualentwicklung entscheidend.

Direkte und indirekte Wirkung von Umwelthormonen

Bei den Umweltchemikalien, die das hormonelle System beeinflussen (endokrine
Wirkung), wird die Wirkung auf direktem oder indirektem Wege ausgeldst. Von direkter
Wirkung wird dort gesprochen, wo die Umweltschadstoffe dank struktureller Ahnlichkeit mit
Hormonen sich direkt an einen Hormon-Rezeptor binden; sie passen mit einem Teil ihres
Molektls wie der Schlissel ins Schlof3. Entweder blockieren sie dadurch den Rezeptor, so
daR korpereigene Ostrogene nicht mehr wirken kénnen, oder sie "aktivieren" ihn (wie ein
guter Nachschlissel) und I6sen dadurch selbst die Hormonwirkung aus (vgl. Abb.4).

Abb. 4: Umweltchemikalien und
Hormon-rezeptoren

Im Fall A wirkt der Schadstoff wie ein
Hormon und I6st durch Rezeptorbindung die
entsprechende Wirkung aus; im Fall B
blockiert er den Rezeptor und verhindert
damit Hormonbindung und -wirkung (nach
McLachlan 1993).

Dieser Mechanismus gilt fur Ostrogen- wie
fur Androgen-Rezeptoren. Pestizide wie
DDT, Abbauprodukte von Methoxychlor und
Kepon, das synthetische Ostrogen DES,
Abbauprodukte von Alkylphenolen u.a.
wirken in dieser direkten Weise. Bei DDE ist erst kirzlich, finfzig Jahre nachdem man mit
der DDT-Anwendung begonnen hat, eine antiandrogene Wirkung durch Bindung an den
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Androgen-Rezeptor nachgewiesen worden (Kelce et al. 1995). Der Rezeptor wird durch
die Bindung blockiert, so dafl?3 die mannlichen Hormone nicht wirksam werden kénnen. Es
ist denkbar, dal3 die Effekte bei den DDE-belasteten Alligatoren des Lake Apopka gerade
auf diesem Wege ausgeldst wurden.

Anders die Wirkung von Schadstoffen, die nicht an den Ostrogen- resp. Androgen-
Rezeptor binden, sondern die Hormonbildung und damit die Hormonbalance stéren oder
den Abbau von Steroidhormonen initiieren. Zinnorganische Verbindungen (Tributylzinn)
blockieren ein Enzym, das fur die Umwandlung von Testosteron (Androgen) in Ostradiol
(Ostrogen) verantwortlich ist (Fent 1995). Andere Xenobiotika wirken enzyminduzierend.
Sie regen den korpereigenen Entgiftungsmechanismus an, insbesondere die
mischfunktionellen Oxygenasen des Cytochrom P-450-Systems. Da das Cytochrom-
System aber zugleich die schon erwdhnte Funktion hat, Steroidhormone abzubauen, fuhrt
eine Enzyminduktion zu verstarktem Hormonabbau und damit ebenfalls zu einer Stérung
der Hormonbalance (s.u.).

Es wirken also nicht alle Stoffe als "Umwelthormone" oder gar als "Umweltdstrogene™;
umfassender und dem gegenwartigen Kenntnisstand angemessener ist der Begriff der
"endocrine disruptors”, also der "Stoffe, die das Hormon- oder endokrine System storen".

Einschrdnkend ist zu bemerken, daR durchaus nicht alle Stoffe mit
reproduktionsschadigenden Eigenschaften als "endocrine disruptor" auf das hormonelle
System wirken (z.B. Schwerrmetalle). Auch andere Stérungen biochemischer und
physiologischer Mechanismen fihren zu Reproduktionsschaden. Bei vielen Stoffen weil3
man zudem nicht, wie sie Uberhaupt wirken.

7. Xenobiotika tberfordern die kdrpereigenen Entgiftungssysteme

Alle Organismen verfiigen Uber mehr oder weniger entwickelte Entgiftungssysteme (vgl.
Palar/Angenhoéfer 1991). Mit deren Enzymen kdnnen sie die fur sie gefahrlichen Naturstoffe
abbauen, deponieren oder ausscheiden. Mit Ausnahme weniger Bakterien besitzen sie
aber keine speziellen Entgiftungssysteme fir den Abbau von synthetischen Fremdstoffen.
Solche Fremdstoffe werden je nach Ahnlichkeit ihrer Struktur mit Naturstoffen und nach
Selektivitat der Enzyme vom korpereigenen Stoffwechselsystem aufgenommen und
schrittweise umgesetzt, bis das entstandene Produkt nicht weiter verarbeitet bzw.
ausgeschieden werden kann. Dabei bilden sich u.U. giftigere Abbauprodukte oder Enzyme
werden blockiert, so dal’ der normale Stoffwechsel nicht mehr ablaufen kann. Eine andere
Wirkung besteht in der Enzyminduktion: das Vorhandensein des Schadstoffs regt die
korpereigene Produktion von Enzymen an, die der Entgiftung dienen; da die Enzyme
normalerweise aber andere Stoffe umsetzen, kommt es zu einer Fehlsteuerung des
Stoffwechsels. Xenobiotika sind insofern "Irrlaufer” im Entgiftungssystem des Organismus,
die den normalen Stoffwechsel storen.



15

Am weitesten verbreitet sind oxidative Abbauprozesse. Zu deren wichtigsten
Enzymsystemen gehdren die sog. mischfunktionellen Oxygenasen (MFO), die u.a. im
Cytochrom-P-450-System als wesentlichem Bestandteil des Entgiftungssystems
zusammengefalit sind. Es ist besonders in der Leber konzentriert. Vom Cytochrom-System
werden zahlreiche unterschiedliche Xenobiotika angegriffen, besonders lipophile
Verbindungen. Sie werden durch Einfihrung einer -OH-Gruppe hydroxyliert; dadurch
kobnnen sie u.U. weiter ab- oder umgebaut und - was bei landlebenden Wirbeltieren
besonders wichtig ist - in eine wasserlosliche, ausscheidungsfahige Form gebracht
werden. Das Cytochromsystem setzt Chlorverbindungen z.T. um, was zu besonders
toxischen (aggressiven) Abbauprodukten fihren kann (vgl. Henschler 1994).

Bestimmte Stoffeigenschaften erschweren die Entgiftung. Z.B. wird bei PCBs - es gibt 209
verschiedene PCB-Kongenere (Varianten) - der Abbau durch einen erhdhten
Chlorierungsgrad und eine bestimmte Stellung der Chloratome an den Benzolringen des
Molekils erschwert (die Enzyme kommen dann nicht richtig an das Molekul heran).
Warmbluter kbnnen PCBs nur dann abbauen, wenn wenigstens an einem Benzolring zwei
benachbarte C-Atome frei von Chlor-Substituenten sind.

Das Cytochrom-System ist auch fur den kérpereigenen Stoffwechsel der Steroidhormone
verantwortlich. Hier kann es zu folgenreichen Kollisionen kommen. Eine Induktion der
MFO-Aktivitat ist fur viele  Organochlorverbindungen und  polyaromatische
Kohlenwasserstoffe nachgewiesen. Stoffe wie PCB oder DDT verursachen daher eine
beschleunigte Hydroxylierung von Steroid-Hormonen wie Androgenen und Ostrogenen.
Diese Hormone werden dadurch desaktiviert, die Hormonkonzentration bzw. die
Hormonbalance im Organismus wird gestort und die hormonelle Regelung "lauft aus dem
Ruder".

Schadstoffe werden also in erster Linie dadurch zu Schadstoffen, dal3 sie vom Organismus
metabolisiert werden und dabei eine mehr oder weniger starke toxische Wirkung entfalten.
Im Organismus (z.B. im Koérperfett) abgelagerte Schadstoffe sind zwar zeitweilig dem Stoff-
wechsel entzogen; aber mit der Mobilisierung der Energie- und Stoffreserven werden auch
die Schadstoffe aktiviert. Dies wird besonders dann problematisch, wenn die Mobilisierung
von Reservestoffen in Zusammenhang mit dem Reproduktionsprozel} steht (Vitellogenese;
Ernahrung der Jungen).

Wieweit die Organismen mit Xenobiotika fertig werden, hangt im wesentlichen von ihrer
Enzym-Ausstattung, dem Entwicklungsniveau des MFO- bzw. Cytochrom-Systems ab. Hier
gibt es grol3e Unterschiede. Sie betreffen nicht nur die Verfugbarkeit von unterschiedlichen
Enzymen, sondern auch die Umsetzungswege und -geschwindigkeiten sowie den Umfang
von Abbau und Ausscheidung. Die Hydroxylierung lauft z.B. bei Fischen viel langsamer ab
als bei Saugern. Auch bei eng verwandten Organismengruppen (Arten innerhalb
derselben Klasse) bestehen z.T. erhebliche Unterschiede. Sie hangen u.a. auch mit dem
Grad der Spezialisierung der Organismen auf bestimmte Nahrungsquellen zusammen.
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Das hat zur Folge, dal3 die Schadstoffe bei verschiedenen Organismen oft unterschiedlich
wirken und die Ubertragung von Beobachtungen aus unterschiedlichen systematischen
Gruppen nicht immer madglich ist.

Von Bedeutung ist schliel3lich ebenfalls, dal? Umweltschadstoffe, die das Hormonsystem
storen, u.U. auch immunschéadigend wirken kénnen, also das korpereigene Abwehrsystem
gegen Viren, Bakterien und andere Krankheitserreger schwachen.

8. Um welche Stoffe geht es?

In der Vergangenheit lag das Hauptaugenmerk bei der Prifung von Gesundheitsschaden
durch Umweltchemikalien auf ihrer mdglichen Giftigkeit bzw. krebserzeugenden oder
teratogenen (mibildenden) Wirkung. Dal3 z.T. die gleichen Stoffe auch
reproduktionsschadigend als "endocrine disruptors” wirken, wurde bisher kaum
beriicksichtigt.

Stoffgruppen

Bei den Stoffen, fur die bei verschiedenen Organismen eine Wirkung auf das endokrine
System nachgewiesen ist oder angenommen wird, handelt es sich zu einem grof3en Teill
um Pestizide sowie um sog. Industriechemikalien, die bei der Herstellung von Industrie-
Erzeugnissen anfallen, die in ihnen enthalten sind oder bei ihrem Betrieb verwendet
werden. Die Ubersicht 1 enthalt eine Liste von Stoffen, die vermutlich oder
nachgewiesenermal3en eine endokrine Wirkung haben.

Weit verbreitete Chemikalien mit Verdacht auf reproduktionsschadigende (endokrine) Wirkung:

Pestizide:

Fungizide: Binomyl; Carbendazim; Hexachlorbenzol (HCB): Mancozeb; Maneb; Metiram-Komplex;
Tributylzinn (TBT); Zineb; Ziram

Herbizide: 2,4 D; 2,4,5-T; Alachlor; Amitrol; Atrazin; Metribuzin; Nitrofen; Trifluralin; Triazine
Insektizide: R-HCH; Carbaryl; Chlordan; Dicofol; Dieldrin; DDT/DDD/DDE; Endosulfan; Heptachlor,
H-Expoxide; Kepone, Lindan (3-HCH); Malathion; Methomyl; Methoxychlor; Mirex; Oxychlordan;
Parathion; Synthet. Pyrethroide; Toxaphen(Camphechlor); Transnonachlor

Nematozide: Aldicarb; Dibromchlorpropan (DBCP)

Industriechemikalien:

3,4 Dichloranilin; Alkylphenolethoxylate und Abbauprodukte; Bisphenol A; Blei; Cadmium; PBB
(Polybromierte Biphenyle); PCB (Polychlorierte Biphenyle); PCDD (Polycholierte Dibenzo-Dioxine);
PCDF (Polychlorierte Dibenzo-Furane); PCP (Pentachlorphenol); Phthalatester; Quecksilber;
Styrol

Nach Colborn et al. 1993, Toppari et al. 1995 und UBA 1995.

Bei den Pestiziden ist der Verwendungszusammenhang ziemlich eindeutig. Eine ganze
Reihe dieser Stoffe ist heute in verschiedenen (meist entwickelten Industrie-)Landern
verboten, sie werden aber weiter in vielen Regionen, besonders des Sudens, angewandt.
Der Pestizidverbrauch nimmt mengenmaliig in aller Welt weiter zu, trotz der Entwicklung
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von wirksameren Stoffen, die niedriger dosiert werden (Young 1995). Im dbrigen sind die
industriell entwikkelten Lander (USA, Europa) nicht nur die Hauptproduztenten der
Pestizide, sondern auch grof3e Pestizidverbraucher.

Einige Stoffe, die hier als Pestizide aufgefthrt werden, kennt man zugleich als Zwischen-
oder Abfallprodukte von chemischen Synthesen. So z.B. Hexachlorbenzol (HCB), das in
der Bundesrepublik als Fungizid zwar verboten ist, aber bei chlorchemischen Synthesen
oder bei der Mdullverbrennung entsteht. Das unter Industriechemikalien aufgefuhrte
Bisphenol A - u.a. ein Plastik-Weichmacher - dient auch als Fungizid. 3,4-Dichloranilin ist
ein industrielles Zwischenprodukt, aber auch ein Abbauprodukt des weitverbreiteten und in
Fliel3- und Grundwéssern nachgewiesenen Totalherbizids Diuron. Schon 1961 hat DuPont
darauf hingewiesen, dafd Diuron im Korper zu Dichloranilin hydrolisiert wird (durch die
mischfunktionellen Oxygenasen des Cytochrom-Systems). Bei Fischen hemmt
Dichloranilin in der Niere die Synthese eines androgen wirkenden Testosterons (Allner
1995). Die vom Verwendungszusammenhang ausgehende Einteilung zwischen
Pestiziden und Industriechemikalien ist also relativ.

Bei den Industriechemikalien handelt es sich um Stoffe aus unterschiedlichen
Verwendungs- und Entstehungszusammenhéngen. Als Beispiele sei auf PCBs und
Phthalate verwiesen. Die in der Bundesrepublik zum Neueinsatz erst seit 1989 verbotenen
PCBs sind als Flammschutzmittel nach wie vor noch in Altanlagen (Transformatoren,
Kondensatoren, Kuhl- und Isolierflissigkeiten, Hydraulikéle) enthalten und gelangen
laufend aus der Entsorgung, na&mlich Deponien, in die Umwelt. Die Phthalate
(Phthalsaureester) sind eine sehr weitverbreitete Stoffgruppe, die besonders als
Weichmacher in Kunststoffen Verwendung findet (Additive). Die grofRte Verbreitung hat
Di(2-ethyl-hexyl)phthalat (DEHP). PCP ist ein Holzschutzmittel. Die genannten Produkte
sind z.T. konsumnah. Bisphenol A ist u.a. in Innenlackierungen von Konservendosen
enthalten. Eine Stoffcharakteristik kann dem Anhang der Ubersichtsdarstellung von
Toppari u.a. (1995) entnommen werden.

Eine grol3e Bedeutung haben chlororganische Stoffe. Aber keineswegs alle in diesem
Zusammenhang unter Verdacht stehenden Umweltchemikalien sind chloriert (Phthalate;
Tenside; Schwermetalle usw.). Reproduktionstoxizitéat ist also zu groRen Teilen, aber
keineswegs ausschliel3lich ein Problem der Chlorchemie.

Nachweisprobleme

Da es sich bei den Umweltchemikalien um Spurenstoffe handelt, die nur in relativ geringen
Konzentrationen im Wasser oder im organischen Material vorkommen, ist ihr Nachweis
aufwendig. Eine Besonderheit der hormonahnlich wirkenden Stoffe besteht darin, dal3 sie
schon in sehr geringer Konzentration wirken - auch wenn die dstrogene Wirksamkeit der
bisher identifizierten Substanzen im Vergleich zu nattrlichen Hormonen nur sehr gering ist
(oft 1.000 bis 100.000fach geringer). Diese schwache Wirksamkeit wird u.a. durch die
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Persistenz und Akkumulierbarkeit der Stoffe wettgemacht. Heute verfligt man uber
Methoden und Apparate, um Stoffe auch in solch geringen Konzentrationen nachzuweisen.

Der Nachweis von Stoffen ist jedoch noch nicht der Nachweis ihrer Wirkung. Aus der
Beobachtung von Schadbildern und dem gleichzeitigen Vorhandensein von verdéchtigen
Schadstoffen ergibt sich noch kein eindeutiger Kausalzusammenhang. Fir den Wirkungs-
nachweis sind Experimente und Tests notwendig. Zudem ist es gegenwartig noch nicht
maoglich, die hormonelle Wirkung von Umweltschadstoffen aus ihrer Struktur abzuleiten
bzw. vorherzusagen.

Stofftests sind wichtig, liefern aber nur begrenzte Informationen, da sie in diesem Fall, wo
es um subletale Effekte geht, i.d.R. nichts Uber die Auswirkungen des Stoffs auf die Vitalitat
des Organismus (oder gar einer Population) aussagen. Dies gilt sowohl fur Tests, die die
Rezeptorbindung von Umweltchemikalien prufen, wie fir solche, die die dstrogene Potenz
eines Stoffes feststellen sollen (Soto-Test; Stimulierung der Vitellogenese bei Fischen).
Letztlich kommt es auf die Wirkung auf den ganzen Organismus an.

Die wichtigsten Tests auf hormonelle Wirkung von Stoffen arbeiten mit Ratten und Mausen
oder mit Fischen; neu sind in den letzten Jahren entwickelte Testverfahren, die auf der
Empfindlichkeit von menschlichen Tumorzellen fiir Ostrogene beruhen (Giilden 1995;
Korach/McLachlan 1995).

Globale Verbreitung

Umweltschadstoffe sind heute global verbreitet. Die "hot spots" der Umweltverschmutzung
mit Xenobiotika liegen in der Nahe der industrialisierten Regionen. Da die meisten
Umweltchemikalien ins Wasser gehen und Uber die Flisse und die Atmosphéare in die
Meere eingetragen werden, sind neben Binnengewdassern besonders die aquatischen
Systeme der FluBmindungsgebiete (FluRastuare), des Kistensaums und der Randmeere
betroffen. Die Nord- und Ostsee gehoren dazu (vgl. Abb. 5).



19

Abb.5: "Hot spots” der globalen Gewésserverschmutzung
Dank industrieller Schadstoffeinleitungen sind Kiistengewasser und Binnenmeere hoch
belastete Regionen.

Es gibt keine Region der Erde mehr, die frei von Umweltchemikalien ware. Bei der
Untersuchung eines Sees im industriell unberthrten Alaska fand man in Seeforellen
beachtliche Konzentrationen von PCB, Chlordan, DDE, HCH, HCB und Dieldrin - alles
Pestizide und Industriechemikalien, die auch in der o.a. Liste enthalten sind (Wilson et al.
1995). Sie gelangen uber atmospharischen Ferntransport in den zivilisationsfernen See.
Untersuchungen zur globalen Verseuchung der Meere mit Organochlorverbindungen
(Tanabe et al. 1994) zeigen, dalR die Kistenregionen der Tropenzone besonders stark
belastet sind. Dies liegt am hohen Pestizidverbrauch in den Landern des Tropengdrtels.
Da die Organochlorverbindungen flichtig sind, werden sie nach dem Versprihen zu
grol3en Teilen auf dem Luftweg Uber beide Hemispharen verbreitet. Die Gewéasser und
speziell die Meere stellen eine "Senke" fur die Chlororganika dar. Gegenuber der direkten
Einleitung Uber die Flisse ist der Ferntransport in vielen Regionen der entscheidende
Verschmutzungsweg. Dabei wirkt die Atmosphére mit den in Richtung der Polkappen
abnehmenden Temperaturen wie eine grol3e, globale Destillationskammer (vgl. Abb. 6).
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i Abb. 6: Schadstoffverfrachtung
durch die "globale Destille"
Organische fluchtige Verbin-
dungen, die in warmen Regio-
nen freigesetzt werden, steigen
in die Atmosphare auf und wer-
den dber die nordliche und
sudliche Hemisphére verfrach-
tet. Je nach Flichtigkeit kon-
densieren sie mit abnehmender
Temperatur bei unterschied-
lichen Breitengraden aus und
werden niederge-schlagen.
Abklrzungen: BaP: Benz(a)-
pyren; HCB: Hexachlor-benzol
(nach Wania/Mackay 1993).

sturk flilchtige (FCKW)

e Warme
Emissions-

Die in der Atmosphéare Uber die Luftstromungen transportierten Schadstoffe werden unter-
schiedlich weit verfrachtet und fallen z.T. temperaturabhéangig aus (Wania/Mackay 1994,
1995). In Meeren und Binnengewassern, die auf diese Weise belastet werden, reichern
sich die Schadstoffe dann in den Organismen an.

Bei verschiedenen Umweltchemikalien, so z.B. DDT und seinen Abbauprodukten, ist in
den kistennahen Meeren in Europa seit dem DDT-Verbot ein allmahlicher Konzentrations-
rickgang im Wasser und z.T. auch in den Organismen zu beobachten (vgl. z.B. die
Angaben zur Schadstoffbelastung bei Heringen und anderen Fischen sowie Robben aus
der Ost- und Nordsee in Teil Il). Das verweist darauf, dal3 Stoffverbote wirksam sind und
zur Gesundung der Umwelt beitragen kénnen. Die verbleibende hohe Sockelkonzentration
bei diesen Organochlorverbindungen beruht jedoch auf dem weiteren Stoffeintrag aus
Altlasten in den jeweiligen Regionen, der Remobilisierung der persistenten Stoffe aus
Depots (z.B. Sedimenten), ihrer Anreicherung in den Organismen selbst und aus dem
Ferntransport aus Regionen, wo sie weiter eingesetzt werden. Bei den Pestiziden sitzen
die Hauptproduzenten in den industriell entwickelten Landern. Die von ihnen dort oder in
ihren Betrieben in Dritte-Welt-L&ndern produzierten Stoffe kommen auf dem Luftpfad
zuruck. Die aquatischen Systeme sind hierbei besonders betroffen. Im Ubrigen werden,
was besonders fur die menschlichen Konsumenten wichtig ist, viele Schadstoffe auch mit
den Produkten "(re-)importiert".
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9. Eigenschaften erst im Nachhinein erkannt

Die eingangs erwéahnten Fluorchlorkohlenwasserstoffe, die die Ozonschicht zerstdren, hat
man jahrzehntelang wegen ihrer Stabilitat und aus Unkenntnis der Atmospharenchemie fur
harmlose Substanzen gehalten. Dal3 sie dies nicht sind, wurde erst erkannt, als ihre
Umwelt-Wirkungen bei dem "industriellen GroRRexperiment" ihrer Anwendung und
Freisetzung zutage traten. Da war es langst zu spéat, die Wirkungen konnten nicht mehr
verhindert werden. Nicht anders bei den Xenobiotika, die heute in die Biosphare
eingetragen werden. Bei ihnen sind meist nur die erwiinschten Eigenschaften genauer
bekannt. Uber ihre Wirkung auf die biochemischen und 6kologischen Prozesse in der
Biosphare weil? man nur wenig. Es mul3ten erst drastische, ins Auge springende Folgen
eintreten, um ihrer toxischen und umweltschadlichen Eigenschaften gewahr zu werden.
Und auch dann hat es Jahrzehnte gedauert - im Fall der Great Lakes anndhernd vierzig
Jahre, im Fall von Pestiziden und DES wenigstens dreil3ig - bis diese Folgen halbwegs
aufgeklart waren.

Viel problematischer, das zeigt die bisherige Geschichte der Umweltschadstoffe, sind die
sich nur allméhlich abzeichnenden, schleichenden Effekte. Sie werden nur zu gern
"Ubersehen" oder von ihren industriellen Produzenten verharmlost, die weiter an ihnen
verdienen méchten und argumentieren, daf? die Schadwirkungen "nicht bewiesen” seien,
dal3 die Effekte "nur minimal" seien oder dal3 sie angesichts anderer Schaden "nicht ins
Gewicht fallen". Dies ist auch im Zusammenhang mit den Reproduktionsschaden ein
groRes Problem: Wenn die drastischen Falle eintreten, ist es meist zu spat; Arten
regenerieren sich nicht, wie es die Ozonschicht vermutlich noch tun kann; sind sie erst
einmal unter eine bestimmte Populationsdichte gefallen, helfen auch noch so intensive
SchutzmalRnahmen nichts mehr. Dies ist eine der groRen Lehren des weltweiten
Artensterbens (Eldredge 1994; Wilson 1995).
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10. Im Mittelpunkt dieser Studie: Reproduktionsschaden und Umweltchemikalien bei
freilebenden Tieren in Nordeuropa

Die meisten Beobachtungen zu reproduktionstoxischen Effekten von Umweltchemikalien
kommen aus den USA. Sie beziehen sich, soweit es um wildlife-Beobachtungen geht,
meist auf Organismen, die in oder an grof3en Binnengewassern leben. In Europa wurde
das Thema erst relativ spat aufgegriffen und in Zusammenhang mit Reproduktionsschaden
beim Menschen gesehen.

"Endocrine disruptors"” auch in Nordeuropa?

Der Sinn der vorliegenden Ubersicht besteht u.a. darin zu zeigen, daR die Wirkung von
Umweltchemikalien als  "endocrine  disruptors® auch ein  Problem der
Umweltverschmutzung in Nordeuropa ist, und daf’ es sich bei den bisher in den Medien
berichteten Beobachtungen nur um besonders spektakulare Félle handelt, die drastisch
auf die neu entdeckten endokrinen Wirkungen von Umweltchemikalien aufmerksam
machen, aber zugleich Gefahr laufen, die weniger spektakularen, "schleichenden” Folgen
der neuen Vergiftung als offenbar weitverbreitetes Phdnomen in den Hintergrund zu
drangen. Gerade eine solche "schleichende Vergiftung" zeigen die hier dokumentierte
Falle.

Auswahl der Arten und Quellen

Eine Vorstudie zur vorliegenden Ubersicht forderte in der internationalen Fachliteratur
relativ rasch eine Fuille von Indizien und Belegen fir Reproduktionsschaden im
Zusammenhang mit Umweltchemikalien bei ganz verschiedenen Arten zutage
(Greenpeace 1995). Die dokumentierten Beobachtungen bei etwa einhundert Arten aus
acht grolen Klassen des Organismenreichs verteilten sich als Hauptgruppen auf
Schnecken (18 Arten), Fische (27 Arten), Vogel (34 Arten) und Sauger (13 Arten). Dal3 dies
nur die Spitze des sprichwortlichen Eisberges ist, kann man schon daran sehen, daf3
gegenwartig bei einer relativ gut untersuchten Klasse, den Schnecken, fir mindestens 120
Arten das TBT-abhangige Imposex-Phanomen in mehr oder minder ausgepragter Form
nachgewiesen ist (vgl. den Abschnitt zu Wellhornschnecken in Teil Il).

Um den Stand in Europa genauer zu priufen, wurden quer durch das Organismenreich
sieben Arten ausgewahlt, die unterschiedliche GroRgruppen und 6kologische Nischen
reprasentieren, und die mit Ausnahme der Eisbaren an europaischen Kusten leben. Die
Ubersicht beruht auf der Fachliteratur (bis Mitte 1995) und auf Informationen von
Spezialisten. Die Quellen werden jeweils im Anschlu an die einzelnen Abschnitte
genannt.

Eine zusammenfassende Ubersicht zu den Ergebnissen findet sich in Teil Ill der Studie.
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IIl. Vom Seestern bis zum Eisbaren: Reproduktionsschaden und
Umweltchemikalien bei sieben Arten

Dieser Abschnitt enthalt Ubersichten zu Reproduktionsschaden beim Gemeinen Seestern
(Asterias rubens), bei der Wellhornschnecke (Buccinum undatum), beim Atlantischen
Hering (Clupea harengus), bei Regenbogenforellen (Salmo gairdneri resp. Oncorhynchus
mykiss), bei der FluRseeschwalbe (Sterna hirundo), beim Seehund (Phoca vitulina) und
beim Eisbaren (Ursus maritimus). Auf die Auswahlkriterien wurde schon im
vorhergehenden Abschnitt eingegangen.

In den jeweiligen Ubersichten zu einzelnen Arten werden unter (1) die notwendigen
taxonomischen Informationen gegeben, (2) enthalt eine knappe Zusammenfassung der
Ergebnisse. (3) beschreibt Verbreitung und Lebensweise, (4) die Fundorte.
Hauptabschnitte sind (5) zu Schadbildern und Schadstoffbelastung sowie (6) zu den
Wirkmechanismen der Schadstoffe. Es folgen unter (7) eine Auflistung der gefundenen
Schadstoffe und unter (8) und (9) Angaben zu den Quellen.

Generell war zu klaren, ob Hinweise auf eine Schadigung des Reproduktionsvermdgens
der Organismen vorliegen und ob dabei eine endokrine, mdglicherweise hormonahnliche
Wirkung von Schadstoffen eine Rolle spielt. Aul3erdem war zu klaren, ob solche Effekte
den Reproduktionserfolg der Individuen und Populationen beeintrachtigen und ggfs. als
einer der Faktoren anzusehen sind, die heute zur Einschrankung der Artenvielfalt und zum
Artensterben beitragen. Naturlich verbindet sich damit auch das Interesse daran, ob die
Beobachtungen bei freilebenden Tieren Aufschlisse Uber Faktoren geben kdnnen, die den
Reproduktionsschaden beim Menschen zugrunde liegen.

Auf die allgemeineren Fragen wird im zusammenfassenden dritten Teil (11l) eingegangen.

1. Gemeiner Seestern (Asterias rubens)

Systematische Stellung

Stamm: Echinodermata (Stachelhauter)
Klasse: Asteroidea (Seesterne)
Ordnung: Forcipulatida (Zangensterne)
Familie: Asteriidae

Gattung: Asterias

Art: Asterias rubens, L. 1758
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Zusammenfassung

Bei Asterias rubens (Gemeiner Seestern) werden von verschiedenen européischen Fundorten

- hohe Belastungen mit Schadstoffen (Chlororganika, Schwermetalle),
- Entwicklungsstorungen (Mif3bildungen im embryonalen Stadium),
- Schadigungen der Gonaden und der Oozytenentwicklung bzw. Sterilitat

berichtet, die auf Dauerkontamination der Standorte zurtickgehen. Bei den bisher genauer
untersuchten Schadstoffen handelt es sich um PCB und Cadmium. Ferner liegen Unter-
suchungen zum Zink-Metabolismus, zur Quecksilberanreicherung und zur Umwandlung
von potentiell kanzerogenen Umweltchemikalien (Amide, Amine, Nitroaromaten, PAK) zu
reaktiven Verbindungen vor. Bei anderen Asteroiden - so dem (pazifischen) Netzstern,
Patiria  miniata - wurden Schadigungen der Embryonalentwicklung durch die
wasserlosliche Fraktion von Rohél nachgewiesen.

Zum Wirkungsmechanismus der Schadstoffe bei Asterias rubens liegen relativ detaillierte
experimentelle Untersuchungen vor. Sie verweisen auf eine Stérung des koérpereigenen
Entgiftungssystems (MFO-System) und damit des Hormon-Metabolismus (Steroide), der flr
die Vitellogenese und Gonadenentwicklung wichtig ist, sowie auf eine Schadigung und
Reifungsverzdégerung der Oozyten.

Die Schadstoffe werden teils Uber die Nahrungskette, teils aus dem Umgebungswasser
aufgenommen und akkumuliert. Die Ergebnisse sind artibergreifend von Bedeutung, welil
ahnliche Mechanismen und Schadstoff-Effekte von Fischen, Anneliden und Krabben
bekannt sind (den Besten 1991b). Asterias gilt insofern als potentieller Kandidat fur Bio-
Monitoring.

Asterias rubens ist weitverbreitet und insgesamt nicht bestandsgefahrdet. Regional kann
eine Verminderung der Populationsdichte beobachtet werden.

Verbreitung und Lebensweise
Seesterne sind stammesgeschichtlich sehr alt. Sie sind weltweit besonders in

kistennahen und seichten Flachwasserregionen verbreitet.

Der im 0&stlichen Atlantik heimische Asterias rubens zahlt zu den fur die europaischen
Kusten (ohne Mittelmeerraum) charakteristischen Arten (Nick/Grimpe 1921: 333 f.; Fechter
1979: 361 ff.). Er toleriert Brackwasser und ist an keinen bestimmten Bodentyp (Fels, Sand
oder Schlick) gebunden. Sein deutscher Lebensraum - Flachwasserzonen der Nord- und
der Ostsee (etwa bis Rugen) und das Watt - zahlen zu den stark belasteten Biotoptypen
(Riecken u.a. 1994).

Asterias lebt, wie die Mehrzahl der Seesterne, rauberisch. Er erndhrt sich vorzugsweise
von Muscheln, ferner von Seepocken, Schnecken, kleinen Fischen, Aas etc. Als
Fleichfresser steht er in der Nahrungskette (Algen - Muscheln - Seesterne) Uber anderen
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kiemenatmenden Organismen. Von Kiemenatmern ist bekannt, dal sie relativ stark
toxische Stoffe akkumulieren und an ihre Rauber weitergeben kénnen (Biomagnifikation
von Schadstoffen).

Wie fast alle Seesterne ist Asterias getrenntgeschlechtlich und erzeugt - typisch fur die
Seichtwasserformen aul3erhalb der Polarregionen - sehr grol3e Mengen dotterarmer Eier (r-
Stratege). Die hormonell gesteuerte Mobilisierung von Vorlaufersubstanzen aus den
Darmventrikeln fur die ovariale Vitellogenese ist hierbei ein Schlisselprozel3 (Voogt et al.
1985). Laichzeit ist meist der Beginn steigender Wassertemperaturen (Fruhjahr). Die
Befruchtung findet im Wasser statt.

Fundorte

Reproduktionsschaden und Schadstoffbelastungen bei Asterias wurden von folgenden
Fundorten berichtet:

- Belgische Kanalktiste vor Knokke (hahe Scheldemiindung, Schadstoffe undefiniert):
verringerte Korpergré3e und hoher Anteil an Oozyten-Degeneration (Jangoux/Vloehberg 1973);

- Niederlande, westliche Scheldemiindung: starker Populationsriickgang bei rel. hoher PCB-
Belastung; Mif3bildungen bei Embryonalstadien (Akkerman et al. 1989; den Besten et al. 1989).
Die PCB-Belastung bei Seesternen war in der westlichen Scheldemiindung etwa sechs mal so
hoch wie im @stlichen Scheldeé&stuar, das weniger Abwasser empfangt.

- Jugoslawien, Bucht von Rijeka: chlorierte Insektizide und PCB in Asteroiden in ahnlicher
Konzentration wie bei den niederlandischen Funden (Picer & Picer 1986);

- Marianen Inseln, Pazifik: Vergleichbare PCB-Konzentration in Seesternen von verschmutzten

Regionen (Acanthaster planci: McCloskey & Deubert 1973).

Alle europdischen Fundorte liegen im Einzugsbereich von schadstoffbelasteten Flissen,
Hafen oder Schiffahrtsstralen. Die Fundorte und Belastungshohen gelten als
charakteristisch fir umweltverschmutzte Lebensrdume von Asteroiden (den Besten et al.
1989).

Schadbilder und Schadstoffbelastungen

Habitatbeobachtung: Die Asterias-Population der belgischen Kuste vor Knokke zeichnete
sich Anfang der 70er Jahre durch vergleichsweise kleine Tiere und einen hohen Anteil von
Oozytendegeneration bzw. Sterilitdt aus, was mit Habitatverschmutzung durch die Schelde
in Verbindung gebracht wurde (Jangoux/Vloebergh 1973). Deutlicher Populationsriickgang
von Asterias im schadstoffbelasteten westlichen Scheldeéastuar bei hoher PCB-Belastung
der als Nahrung dienenden Muscheln (Beobachtung seit Ende der 80er Jahre: Akkerman
et al. 1989; den Besten et al. 1989 und spater). Nachweis hoher PCB-Belastung in Asterias
und den als Nahrung dienenden Muscheln im westlichen Scheldeadstuar (als
Referenzwerte fur experimentelle Untersuchungen; den Besten et al. 1990). Beobachtung
einer ahnlich hohen Belastung mit PCB und chlororganischen Pestiziden (DDT und
verwandte Stoffe, Dieldrin) bei Asteroiden in der Bucht von Rijeka (Picer/Picer 1986) bzw.
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mit PCB vor den Marianen-Inseln (Pazifik) (McCloskey/Deubert 1973). Nachweis von
Cadmium-Anreicherung in Asterias, der mit Muscheln aus der Cadmium-belasteten
Western-Schelde gefittert wird (den Besten et al. 1991a).

Experimentelle Beobachtungen: Asterias wurde mit Muscheln gefuttert, die Clophen A 50-
kontaminierte Algen als Nahrung erhielten. Die PCB-Konzentration in den Darmventrikeln
und in den Gonaden von Asterias stieg im Langzeitexperiment linear (ungesattigt) an.
Nach sieben Monaten enthielten die Gonaden von weiblichen bzw. mannlichen Tieren 26
resp. 43 Prozent der Gesamtmenge an akkumuliertem PCB. Der PCB-Gehalt in Oozyten
bzw. Spermatozoen entsprach dem Gehalt der Gonaden.

Bei PCB-exponierten Weibchen ergab sich eine signifikante Verringerung des relativen
Gonadengewichts. Grof3e und Zusammensetzung der Oozyten blieben unverandert. Bei
mannlichen Tieren wurde keine Beeintrachtigung der gonadialen Entwicklung beobachtet.

Obwohl bei Asterias als Kiemenatmer ein Ausscheidemechanismus fur PCB uber Gleich-
gewichtsverteilung zwischen Gewebe und umgebendem Wasser bestehen sollte, tritt bei
ihm Biomagnifikation von PCB auf. Die experimentellen Daten (PCB-Belastung der
Muscheln und von Asterias) entsprechen den im Habitat gefundenen Belastungen bei
freilebenden Tieren (den Besten et al. 1990).

PCB-Belastung wahrend des Reproduktionszyklus fiihrt neben der gonadialen
Schadigung bei Weibchen auch zu einer Erhdhung der Mi3bildungsrate bei frihen
embryonalen Entwicklungsstadien. Die Mi3bildungen gehen von der PCB-Belastung der
Oozyten aus (den Besten et al. 1989).

Langzeitbelastung mit Cadmium bis zur Anreicherung in einer GroRenordnung, wie sie
auch in Seesternen gefunden wird, die mit Muscheln aus der Cd-belasteten westlichen
Schelde gefuttert werden, fuhrt ebenfalls zu Defekten bei der Embryonalentwicklung (den
Besten et al. 1989). Bei weiblichen Seesternen bewirkt Cd eine Verminderung des
ovarialen Wachstums (geringeres Gonadengewicht). Die Cd-Konzentration in den Oozyten
steigt deutlich an und liegt nur wenig unter der der Ovarien. Ein Teil der Oozyten zeigt
Entwicklungsstérungen bzw. Reifungsverzdogerungen; die Oozyten sind im Durchschnitt
kleiner. Bei mannlichen Seesternen gibt es keine vergleichbaren Effekte.

Zink-Belastung fuhrt bei Asterias ebenfalls zu einer Stérung des Hormonmetabolismus
(Voogt et al. 1987). Quecksilber wird in den Gonaden angereichert (Rouleau et al. 1993).

Die wasserl6sliche Fraktion von Rohdl, die bei Tankerunfallen freigesetzt wird, bewirkt bei
Seesternembryonen (Patiria miniata) mit zunehmender Expositionsdauer eine Abnahme
der Embryolange und eine deutliche Zunahme von MilRbildungen. Die frihen
Entwicklungsstadien nach der Befruchtung sind am empfindlichsten (Davies et al. 1981).
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Wirkmechanismen der Schadstoffe

Die Embryonalschadigungen werden auf die Anreicherung von PCB in den Gonaden und
Gameten, speziell in den Oozyten, zurlckgefuhrt. Es gibt keinen Schutzmechanismus fur
den PCB-Ubergang in die Gameten (den Besten et al. 1990).

Die Beeintrachtigung der Ovar-Entwicklung bei weiblichen Seesternen hangt offenbar mit
einer Beeinflussung der hormonellen Regulierung der Gametogenese durch die Cd- und
PCB-Exposition zusammen.

Die fur den Reproduktionszyklus wichtige Abgabe von gespeichertem Material aus den
Darmventrikeln an die Gonaden und der Start der Vitellogenese sowie Spermatogenese
werden durch einen Konzentrationswechsel der Hormone an beiden Orten in Gang
gesetzt. Bei den weiblichen Seesternen geht der Progesteron-Spiegel in den
Darmventrikeln und in den Ovarien schlagartig zurtick, wahrend der Steroid-Metabolismus
zunimmt. Dieser Prozel3, der als "trigger" Vitellogenese und Spermatogenese ausldst, wird
durch Cd- und PCB-Exposition gestort. So fiuhrt die PCB- und Cd-Anreicherung in den
Darmventrikeln bei beiden Geschlechtern zu einer signifikanten Verringerung des
Progesteron- und Testosteron-Spiegels. In den Gonaden bewirkt PCB eine Steigerung des
Testosteron-Spiegels; Cd-Exposition wirkt sich dort demgegenuber nicht aus.

Die Stérung der hormonellen Regulierung wird Uber die Beeinflussung des besonders in
den Darmventrikeln konzentrierten Systems der Mischfunktionellen Oxigenasen (MFO-
System) vermittelt. Das MFO-System wird durch einige PCB-Kongenere angeregt, durch
Cadmium inhibiert. Die Storung des normalen Hormonspiegels kommt zustande, weil das
MFO-System nicht nur mit dem Abbau von organischen Schadstoffen (Entgiftung), sondern
auch mit dem Hormonmetabolismus (Steroidsynthese resp. -umbau) zu tun hat.
Schadstoffe, die durch das MFO-System abgebaut werden, kénnen insofern mit dem
Steroidmetabolismus in Konkurrenz um das MFO-System treten und ihn behindern (den
Besten et al. 1991b, 1993a).

Das MFO-System von Asterias rubens ist in der Lage, verschiedene potentiell karzinogene Stoffe
zu reaktiven karzinogenen Metaboliten abzubauen (Marsh et al. 1992; den Besten et al. 1993b).
Dies stutzt die These, dal3 verschiedene Umweltchemikalien auch bei Tieren Krebs auslosen
koénnen.

Schadstoffe

PCB

DDT und Abbauprodukte (DDE, TDE)

Dieldrin

Erdolkohlenwasserstoffe

Schwermetalle (Cadmium, Zink, Quecksilber)
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1.8 Kontakt

Dr. Piet den Besten, Aquasense Laboratory, PO Box 95125, 1090 HC Amsterdam,
Niederlande, Tel. 0031-20-5922244, Fax 0031-20-5922249

2. Wellhornschnecke ( Buccinum undatum)

Systematische Stellung

Stamm: Mollusca

Unterstamm: Conchifera (Schalenweichtiere)

Klasse: Gastropoda (Schnecken)

Unterklasse: Streptoneura (Gekreuztnervige Schnecken)

Ordnung: Monotocardia (Kammkiemer)

Unterordnung Stenoglossa (Schmalzingler)

Familie: Buccinidae (Hornschnecken)

Gattung: Buccinum

Art: Buccinium undarum Linné, 1758
Zusammenfassung

Bei Meeresschnecken tritt als Folge von Tributylzinn-Belastung, die priméar aus Schiffs-
anstrichen (Biozid gegen Schiffsbewuchs) stammt, eine hormonelle Stérung bei der
Anlage ihrer Geschlechtsorgane auf. Weibliche Schnecken bilden mehr oder weniger
ausgepragt mannliche Sexualorgane aus, oder ihre Sexualorgane erleiden Mif3bildungen.
Diese Phdnomene - Intersex bei Littoriniden (Strandschnecken), Imposex bei anderen
Prosobranchiern - sind global fir etwa 120 Schneckenarten nachgewiesen (Oehlmann
1995).

Bei der im Atlantik und speziell der Nordsee weitverbreiteten Wellhornschnecke
(Buccinum undatum) wurde Anfang der neunziger Jahre Imposex nicht nur im hafen- bzw.
kistennahen Bereich, sondern auch auf hoher See nachgewiesen. Das Ausmald der
Belastung konnte mit Schiffsrouten in der Nordsee korreliert werden. Im kustennahen/Watt-
Bereich vor der niederlandischen Kuste wurden keine lebenden Exemplare mehr
gefunden. Da Imposex in entwickelteren Stadien zur Sterilitdt fuhrt und Buccinum keine
Schwimmlarven bildet, fihrt eine hohere TBT-Belastung offenbar zu regionalem
Aussterben der Art.

TBT wirkt nicht unmittelbar als Umweltandrogen, sondern als "endocrine disruptor”, da es
Uber eine Enzymblockade oder -Zerstérung im MFO-System zu einer Stérung der Hormon-
Balance filhrt (Hemmung der Umwandlung von Testosteron in Ostrogen).
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Verbreitung und Lebensweise

Buccinum undatum (Wellhornschnecke) ist eine rauberische oder als Aasfresser lebende
Schnecke der offenen See und der Flachwasserzonen des Nordatlantik (incl. Watt). Sie ist
relativ langlebig und kann bis zu zehn Jahren alt werden (Hyman [1967]; Salvini-Plawen
1979). Auffallig ist ihr grofes Gehause. Einsiedlerkrebse bewohnen oft leere Buccinum-
Gehéause.

Verbreitungsgebiet: Wellhornschnecken sind im Nordatlantik bis hoch in den Norden weit
verbreitet. In der Nordsee ist Buccinum eine der haufigsten Schneckenarten.

Bestandsentwicklung: Vor kurzem sind deutliche Bestandsrickgange bis zum
Verschwinden der Art aus kustennahen Abschnitten der siidlichen Nordsee und aus dem
niederlandischen Wattenmeer berichtet worden, die sich mit Schiffahrtsrouten (Texel-Elbe-
Route) koordinieren lassen (Ten Hallers-Tjabbes et al. 1994; Ten Hallers-Tjabbes 1994).
Diese Befunde datieren aus den Jahren 1991 und 1992, in denen Untersuchungen von
Wellhornschnecken auf TBT-Wirkungen in der sudlichen und zentralen Nordsee
durchgefiihrt wurden. Diese Resultate werden durch eine neue Untersuchung auch fur die
Deutsche Bucht bestatigt (Oehlmann 1995). Sie kdnnen hinsichtlich der Verbreitung von
Buccinum mit Untersuchungen vom Ende der siebziger Jahre verglichen werden. Im
niederlandischen Watt, wo tberhaupt keine Wellhornschnecken mehr gefunden wurden,
zeigten Vorhandensein und Zustand von Buccinum-Gehdusen (meist von
Einsiedlerkrebsen bewohnt), daf’ die Art in diesem Gebiet bis vor kurzem verbreitet war.
Bestandsriickgang und regionales Aussterben von Buccinum werden mit der Wirkung von
TBT (Imposex bei weiblichen Schnecken bis hin zur Sterilitat) erklart.

Erndhrungsweise: Buccinum lebt rauberisch (z.B. Muscheln) und ernahrt sich
hauptsachlich von Aas, was fur die Stenoglossa insgesamt charakteristisch ist.
Wellhornschnecken haben wenig natirliche Feinde und konnen als top-Pradatoren
betrachtet werden. Jungtiere werden vermutlich u.a. von Krabben gefressen, auf3erdem
kommen z.B. Robben als Jager in Frage. Tote Wellhornschnecken werden vermutlich von
Artgenossen resp. anderen Aasfressern (Schnecken) gefressen.

Reproduktionsweise: Die Gekreuztnervigen Schnecken, zu denen Buccinum gehdrt, sind
i.d.R. getrenntgeschlechtlich. Bei der Wellhornschnecke kénnen die Geschlechter auch
aulRerlich anhand von Schale und GréRe (die mannlichen Tiere sind Kkleiner)
unterschieden werden (Hyman [1967]; Ten Hallers-Tjabbes 1979). Die Laichzeit ist
temperaturabhangig; sie fallt in der Nordsee in den Sommer und liegt in warmeren
Regionen (Golfstromeinflul®) friher. Die weibliche Schnecke legt dann ein aus bis zu
zweitausend zusammenklebenden Eikapseln bestehendes Gelege. Jede der Eikapseln
enthalt etwa tausend dotterreiche (bei der Ablage schon befruchtete) Eier. Aus einem
kleinen Teil dieser Eier schlipfen Jungtiere als fertige Schnecken; die meisten Eier dienen
als Nahrung. Das Schwimmlarven-Stadium wird Ubersprungen (Salvini-Plawen 1979).
Damit kdnnen lokale Populationseinbriiche nicht, wie dies bei anderen Gastropoden der
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Fall ist, durch die Zuwanderung resp. Andriftung von Schwimmlarvenstadien ausgeglichen
werden. Sterilitat der Weibchen schlagt hier insofern direkt auf die Populationsebene
durch.

Fundorte

Die vorliegenden Angaben stammen aus der zentralen und sudlichen Nordsee incl.
Wattenmeer (niederlandische Kuste).

Schadbilder und Schadstoffbelastungen

Neben der Habitat-Beobachtung von Schadigungen des Reproduktionstrakts von
Buccinum-Weibchen sowie Populationseinbriichen kdnnen Laboruntersuchungen zu den
TBT-Wirkungen bei Gastropoden herangezogen werden. Zu den reproduktionstoxischen
Wirkungen von TBT liegen auch Untersuchungen vor, die den molekularen und
physiologischen Wirkmechanismus betreffen.

MiRRbildungen und Reproduktionsschaden: 1990 wurde erstmals fiur Buccinum Imposex
berichtet (Fioroni et al. 1990). Unter Imposex wird die zuséatzliche Ausbildung méannlicher
Geschlechtsmerkmale (Penis und/oder vas deferens) bei weiblichen Gastropoden
verstanden (vgl. Fioroni et al. 1991). Bei den Littoriniden (Strandschnecken) tritt,
abweichend von den Ubrigen Prosobranchiern, eine etwas andere Mif3bildung auf, die als
Intersex bezeichnet wird und nicht durch zusatzliche ménnliche Organe, sondern durch
einen Umbau des weiblichen Ovidukts in Richtung auf mannliche Strukturen
gekennzeichnet ist. Diese MiRbildungen sind TBT-induziert (vgl. Bryan/Gibbs 1991,
Brumm-Scholz et al. 1993) und wurden erstmals 1970 bei Nucella lapillus beobachtet
(Blaber 1970). Seitdem sind sie bei weit tber hundert marinen Schneckenarten (Oehlmann
1995) sowie auch bei limnischen Prosobranchiern (Schulte-Oehlmann et al. 1994, 1995)
beobachtet worden. Tributylzinn wird seit mehreren Jahrzehnten als Biozid in
Schiffsanstrichen (Antifouling) verwandt und ist hochgradig toxisch.

Bei Imposex resp. Intersex werden, je nach dem Grad der anatomischen Ausbildung mann-
licher Geschlechtsmerkmale bzw. der Umbildung des weiblichen Genitaltrakts,
unterschiedliche Entwicklungsstadien unterschieden (Intersex 5, Imposex 7). Damit kann
die TBT-Wirkung gemessen werden. Imposex fuhrt (wie auch Intersex) in fortgeschrittenen
Stadien zur Sterilitat der Schneckenweibchen.

Auch bei Buccinum undatum lassen sich morphologisch klar definierte Imposexstadien
beschreiben (Fioroni et al. 1991; Stroben 1994). Bei Exemplaren aus der deutschen Bucht

und von der franzosischen Atlantikkiiste wurden bisher die Stadien 0 bis 4% gefunden,
nicht jedoch die Stadien 5 und 6, bei denen eine Sterilisierung der Weibchen aufgrund
einer Oviduktblockade erfolgt.
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Die Feld-Untersuchungen von Ten Hallers-Tjabbes et al. (1994) ergaben eine deutliche
Korrelation zwischen der Ausbildung von Imposex bei Buccinum - bis hin zum regionalen
Aussterben der Art - und den grofRen Schiffahrtsrouten resp. der Schiffs-Dichte in der
kiustennahen und offenen (stidlichen) Nordsee (jeweils im Umkreis von 15 Seemeilen von
den Melstationen). Wahrend bei der wenig befahrenen Dogger-Bank kein Imposex
gefunden wurde, trat das Phanomen westlich der Doggerbank (dreifache Schiffsdichte) auf.
Am ausgepragtesten war es in der sudlichen Bucht der Nordsee zwischen England und
den Niederlanden, wo die verschiedenen Tiefsee-Schiffahrtsrouten zusammenlaufen. Bei
den meisten Mel3stationen entlang der kiistennahen Texel-Elbe-Schiffahrtsroute vor den
Niederlanden wurden nurmehr leere Buccinum-Geh&use, aber keine lebenden Tiere mehr
gefunden. Die Schiffs-Frequenz ist hier im Vergleich zur Tiefsee-Route noch grél3er. Nach
Ten Hallers-Tjabbes et al. kdnnen 90 Prozent der Variabilitat bei den Mi3bildungen mit der
Schiffsdichte im Umfeld der Mel3stationen erklart werden. Im Bereich der Deutschen Bucht
lassen sich nicht nur die Haufigkeit, sondern auch die Intensitat des Imposex-Phanomens
mit der TBT-Exposition korrelieren (Oehlmann 1995).

Bisher ging man davon aus, dal3 Imposex/Intersex nur im hafennahen Kuistenbereich
auftreten wirde. Die Befunde bei Wellhornschnecken zeigen aber, dall auch in
kistennahen und Hochsee-Gewéssern TBT-Konzentrationen erreicht werden kénnen, die
biologisch wirksam sind.

Nachweise fur das vergleichbare Intersex-Phdnomen bei Littoriniden (Strandschnecken)
kommen im européischen Raum von der kontinentalen Atlantik-Kiste (niedersachsisches
Watt bis zur franzdsischen Atlantik-Kiste, England, Irland) und aus dem Mittelmeer (vgl.
Brumm-Scholz et al. 1994; Bauer et al. 1995; Minchin et al. 1995a und b; Minchin et al.
1996).

Die TBT-Belastungen bei Buccinum (Gewebekonzentrationen) wurden in den
Niederlanden nicht gemessen, da der Zusammenhang zu TBT eindeutig ist und Uber die
Skalierung der Stadien Belastungsgradienten angegeben werden konnen. Das laufende
Projekt in Deutschland (Deutsche Bucht) schlie3t eine Ruckstandsanalytik von
Zinnorganylen in den Geweben ein.

Die TBT-Aufnahme ist bei Buccinum nicht untersucht worden. Jedoch weil3 man, dal3 bei
vergleichbaren Schnecken (Nucella lapillus; Hinia reticulata) das TBT jeweils etwa zur
Halfte aus dem Umgebungswasser und tber die Nahrung aufgenommen wird (Bryan et al.
1989; Stickle et al. 1990; Stroben et al. 1992).

Die Imposex/Intersex-Effekte kdnnen schon durch Gewasserkonzentrationen von < 1,5 ng/l
ausgelost werden. Bei Littorina littorea liegt der Schwellenwert bei etwa 15 ng TBT-Sn/l.
Die Schwellenwerte sind artspezifisch verschieden. Solche experimentell zu ermittelnden
Daten liegen fur Buccinum nicht vor. (Zu Wirk- und Umweltkonzentrationen vgl. u.a.
Stroben et al. 1993.)
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Wirkmechanismen der Schadstoffe

Bei Vorderkiemern, die auch das Phdnomen einer natirlichen Geschlechtsumwandlung
kennen (zu Buccinum vgl. Hyman [1967]: 172), steht die Ausbildung der mannlichen
Geschlechtsorgane nicht unter der Kontrolle der Gonaden, sondern wird neurosekretorisch
gesteuert. Unterschiedliche neuroendokrine Faktoren initiieren die Ausbildung des Penis
oder unterbinden sie. Sie werden bei Buccinum in den Pedalganglien (initiierender Faktor)
und den Cerebropleuralganglien (restriktiver Faktor) gebildet und freigesetzt. Werden
beide Wirkstoffe freigesetzt, unterbleibt der Penisaufbau. Offensichtlich sind auch
Steroidhormone (Ostrogene und Androgene) bei der Ausbildung der Imposex-Phianomene
beteiligt (Brumm-Scholz et al. 1993; Oehlmann et al. 1993).

Der TBT-Wirkmechanismus ist bei Buccinum nicht speziell untersucht worden. Es ist aber
davon auszugehen, daR wegen der groBen Ahnlichkeit der hier betroffenen
physiologischen und enzymatischen Verhéaltnisse bei den Prosobranchiern die von
Nucella lapillus und Hinia reticulata bekannten Mechanismen (Oehlmann et al. 1993) auch
bei den anderen Schnecken mit Imposex resp. Intersex zutreffen.

Die vermannlichende TBT-Wirkung besteht darin, daR TBT zu einer Erhéhung der
Testosteron-Konzentration fuhrt. Diese TBT-induzierte Erhdhung der Testosteron-
Konzentration wird durch die Blockade der Aromatisierung von Androgenen (Testosteron
und Androstendion) zu Ostrogenen (17-R-Ostradiol und Ostron) durch TBT bewirkt. Ein
erhohter Testosteron-Spiegel bei Prosobranchiern mit Imposex ist ebenso nachgewiesen
worden wie dessen Induzierung durch TBT sowie die Imposex-Auslosung durch exogene
Testosteron-Gaben.

Die Aromatisierung von Androgenen zu Ostrogenen wird im MFO-System (in Mikrosomen
der Mitteldarmdriise) bewirkt. TBT wird durch das gleiche Enzym-System abgebaut
(debutylsiert). Es wirkt dabei, da es keine Enzyminduktion (also Nach- und Neubildung des
Enzyms) auslést, als Enzymhemmer, oder es tragt zur Zerstérung des MFO-Systems bei.
TBT bewirkt also eine Verdnderung des Hormonspiegels. Es hat selbst keine eigene
hormonelle Wirkung, sondern wirkt Giber die Enzymblockade als "endocrine disruptor".

Normalerweise wirkt TBT Uber die individuelle Exposition in frihen Entwicklungsstadien,
vor dem Errreichen der Geschlechtsreife. Mit dem Alter nmimmt die TBT-Sensibilitat ab; die
Effekte unterscheiden sich je nach Expositionszeitpunkt. Auch Sterilitat tritt bei Neogastro-
poden (wie Buccinum) nur dann auf, wenn die Exposition vor Erreichen der
Geschlechtsreife erfolgte.

Schadstoffe

Tri-n-butylzinnverbindungen (Tributylzinnoxid, TBTO) (Charakterisierung: BUA 1988;
Kalbfus et al. 1991). TBT wird als Biozid vornehmlich in Schiffsanstrichen, aber auch in
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sehr vielen anderen Verwendungszusammenhéangen (VerguBmassen, Holzschutz,
Textilappreturen, Kihltirme usw.) eingesetzt.

Die in Europa bisher erlassenen TBT-Verbote bzw. freiwilligen Verzichtserklarungen
beziehen sich nur auf kleinere Schiffe/Yachten unter 25 m Lange, die als Hauptquelle der
hafennahen TBT-Eintrdge gelten (vgl. Kalbfus et al. 1991). TBT ist in Japan vollstandig
verboten (Cu-Verbindungen als Substitut; Clare 1995). Ten Hallers (1994) verweist darauf,
dalR eine wichtige Eintragsquelle neben der direkten Freisetzung aus Schiffsanstrichen
auch die Verklappung von Hafenschlick ist, da sich TBT sehr stark im Sediment anreichert.
Hafenbecken sind, besonders in der Nahe von Dockanlagen, wegen Reinigung (Abschliff)
und Neuanstrich der Schiffe stark belastet.

Es wird derzeit eine ziemlich umfangreiche Ersatzstoff-Forschung betrieben (Watermann et
al. 1994; Clare 1995; Pearce 1995).

Kontakt

Dr. Jorg Oehlmann, Internationales Hochschulinstitut Zittau, Markt 23, 02763 Zittau, Tel.
03583-771519; Fax: 03583-771534

Dr. Cato C. Ten Hallers-Tjabbes, Cato Marine Ecosystems, Oosterweg 1, NL-9995 VJ
Kantens, Netherlands, Tel. 0031-5955-1772; Fax 0031-5955-2415

3. Atlantischer Hering (Clupea harengus)

Systematische Stellung

Stamm: Chordata

Klasse: Osteichthyes (Knochenfische)

Ordnung: Clupeiformes (Heringsfische)

Familie: Clupeidae (Heringe)

Gattung: Clupea (Heringe i.e.S.)

Art: Clupea harengus Linné, 1758
Zusammenfassung

Schadstoffbedingte Reproduktionsschaden bei Heringen sind insbesondere in Erbritungs-
experimenten mit laichreif gefangenen Heringen ("innere Schadigung" durch Schadstoff-
belastung der Eier) oder durch experimentelle Aufzucht von Brut in kontaminiertem Wasser
("&ulRere Schadigung” durch Einwirkung des Mediums auf Ei und Larven) untersucht
worden. Sie ergaben eine z.T. starke Verminderung des Anteils Uberlebensfahiger Larven
und erhohte Raten an larvaler, i.d.R. letaler Mi3bildung auf Grund von DDT/DDE- bzw.
PCB-Belastung der Ovarien bzw. des Wassers. Olverschmutzung und
Schwermetallbelastung hatten ahnliche Effekte.



34

Heringe speichern besonders im Muskelgewebe beachtliche Mengen an Organo-
chlorverbindungen. Die vorliegenden Daten aus der Ostsee ergeben bei DDT seit den
70er Jahren eine deutliche Abnahme, bei PCB ebenfalls einen sich allerdings
abschwachenden Trend zur Belastungsverminderung.

Nach dem fast vollstdandigen Zusammenbruch der Heringspopulationen in der Nord- und
Ostsee in den sechziger und siebziger Jahren (Uberfischung) haben fischereiliche Schutz-
maflnahmen zu einer bemerkenswert raschen Erholung der Bestande gefuhrt. Das
verweist darauf, dall wegen der groRen Fruchtbarkeit der Heringe und ihrer
Wanderungsaktivitat (Standortwechsel) die wichtigsten Faktoren, die zu einer
schadstoffbedingten Minderung der Reproduktivitat fuhren (Olschaden,
Organochlorbelastungen, Schwermetalle), die Populationen in ihrem Bestand nicht in
relevantem Malie beeintrachtigen. Insofern ist auch bei hohen und grél3tenteils letalen
MiRbildungsraten, die im Habitat und im Experiment beobachtet werden kdnnen und die
vermutlich auf Schadstoffbelastung zurlckzufiihren sind, nicht ohne weiteres mit einer
Bestandsgefahrdung zu rechnen. Dies gilt offenbar auch fir regionale, Laichgriinde
verseuchende Olbelastungen am Meeresboden. Dazu kommt, daf die Konzentration von
Schwermetallen, die zu Ei- und Larvenschadigungen fuhren, im marinen Lebensraum nur
lokal (Oberflachenfilme, einzelne Belastungsregionen) auftreten durften.

Bei der schadstoffbedingten Verminderung der Reproduktivitat sind aber die
Kombinations- und Additionswirkungen nicht zu vergessen. Sie auf3ern sich in der bei
vielen Fisch-Studien registrierten Tatsache, dal3 die im Habitat wirkenden
Schadstoffkonzentrationen womadglich um GréRenordnungen niedriger sind als jene, die im
Experiment gleiche Effekte auslosen. Vor dem Hintergrund einer starken Belastung der
Populationen durch andere Faktoren wie Uberfischung (vgl. Myers et al. 1995) kann
Schadstoffbelastung jedoch =zur Bestandsgefahrdung beitragen, wie sie in der
Vergangenheit zu beobachten war.

Verbreitung und Lebensweise

Verbreitungsgebiet und Populationsstruktur: Die Familie der Heringe (Clupeidae) zahlt
weltweit Uber 150 Arten. Heringe sind pelagische Schwarmfische, die Uber grol3e
Distanzen wandern. Sie sind im Unterschied zu anderen Speisefischen, etwa den
Dorschartigen, ausgesprochen fettreich und zéahlen wirtschaftlich zu den wichtigsten aller
Fische (noch Mitte der sechziger Jahre entfiel etwa ein Drittel des Weltfischfangs auf
Heringe). Sie sind aber auch die wohl wichtigste Nahrungsquelle fur héherstehende
Pradatoren, also Meeressauger, Seevogel, Seeschildkroten und Raubfische (vgl. Schubert
1980).

Der atlantische Hering (Clupea harengus) bevdlkert den norddéstlichen Atlantik. Er hat eine
komplizierte Populationsstruktur mit stabilen biologischen Gro3gruppen (Unterarten), die
als Ausdruck einer starken inneren Differenzierung der Art angesehen werden. Diese
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Grol3gruppen unterscheiden sich genetisch und anatomisch, insbesondere aber nach
Laichzeiten, Laichplatzen und Laichbedingungen. Die Hauptgruppen sind der atlanto-
skandische Hering (offener Atlantik, norwegische Kuste; Laichzeit Spatwinter bis
Frihsommer); der Schelfhering (vom Schelf westlich der britischen Inseln bis zur Ostsee;
laicht kiistennah zwischen August und Januar); die Kistenheringe der Nord- und Ostsee
(laichen im Winter/Fruhling im Flachwasser). Die am besten untersuchte Gruppe ist die der
Schelfheringe. Ihre verschiedenen Grol3bestéande haben unterschiedliche Laichplatze und
-zeiten sowie Wanderungswege.

Reproduktionsweise: Heringe sind, wie dies fur alle langfristig befischbaren Arten gilt,
reproduktionsfreudige r-Strategen. Sie erzeugen eine sehr hohe Zahl an Eiern und Larven,
von denen aber normalerweise nur ein Bruchteil Gberlebt. Die Reproduktionsstratregie
kann folglich mit dem Stichwort "geringer Aufwand pro Nachkommen" charakterisiert
werden. Unter gunstigen Bedingungen (Temperatur, Nahrungsangebot, reduzierte Zahl der
Frel3feinde usw.) kdnnen grol3e Rekrutierungszahlen erreicht werden, was auch fur die
Erholung Uberfischter Bestande von Bedeutung ist.

Die Heringe (natirliche Lebenserwartung zwischen 12 und 25 Jahren) werden mit drei bis
vier Jahren geschlechtsreif. Ihre Eizahl variiert je nach Laichzeit. Sie ist bei
Sommer/Herbst-Laichern mit einer Grof3enordnung von etwa 60.000 Eiern anndhernd
doppelt so grol3 wie bei Winter/Frihjahrs-Laichern. Die Eier der Sommer/Herbst-Laicher
sind dabei nicht nur zahlreicher, sondern auch kleiner. Beides entspricht dem Umstand,
dal3 sie mit einer groReren Zahl von Frel3feinden konfrontiert werden (was durch die
groRere Eizahl kompensiert werden kann), aber die aus ihnen schlipfenden Larven
zugleich auch ein besseres Nahrungsangebot vorfinden, also mit weniger
Nahrungsreserven ausgestattet sein missen. Eiablage und Embryonalentwicklung
erfolgen am Boden (benthisch), die Larven steigen zum Plankton auf. Larven, Jungfische
(4-9 Monate, eher kistennah) und adulte Heringe treten in grof3en Schwarmen auf; sie
werden passiv verdriftet (Larven) oder wandern aktiv zwischen Nahrungs-,
Uberwinterungs- und Laichgrinden. Diese Wanderungen bedingen wechselnde
Nahrungsgrinde, die unterschiedlich stark kontaminiert sind. Da auch die
Zusammensetzung der Schwarme nicht konstant bleibt, kdnnte hier eine Ursache fur die
stark differierende Schadstoffbelastung von Einzeltieren aus Schwéarmen an gleichem
Fundort liegen (vgl. Bignert et al. 1994).

Bestande: Bei natirlicherweise stark schwankenden Jahresstarken sind die Bestande im
langfristigen Trend deutlich gefallen und heute viel geringer als vor hundert Jahren.
Besonders in den letzten Jahrzehnten unterlag die Bestandsdichte einem enormen Druck.
In den 50er und 60er Jahren brach zuerst der atlanto-skandische Heringsbestand wegen
Uberfischung zusammen, in den 60er und 70er Jahren dann auch die Bestande der
Nordsee (Lozan 1990). Die Heringsbiomasse verringerte sich innerhalb von weniger als 15
Jahren um Uber 95 Prozent. Ausschlaggebend war letztlich die radikale Uberfischung auch
der Jungtierbestande. Daneben spielten generell belastende Lebensbedingungen
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einschlie3lich Meeresverschmutzung eine Rolle, eventuell auch andere naturliche
Faktoren wie Veradnderungen der Verdriftungsverhaltnisse (Weber et al. 1990). Dieser
Trend Uberspielte die allgemeine Steigerung der Fisch-Produktivitat der Nordsee, die
durch als nicht gefahrdet rubriziert wird. In den 90er Jahren hat erneute Uberfischung beim
Nordsee-Hering wieder zu deutlichen Bestandsminderungen, madglicherweise auch zu
einer Rekrutierungsgefahrdung gefihrt (ICES 1995).

Auch in der Ostsee kam es zu einem allerdings nicht alle "Unterarten" betreffenden
Bestandsriickgang. Die Bestande des Ostsee-Frihjahrsherings (Clupea harengus
membras) blieben relativ stabil, die des Ostsee-Herbstherings (Clupea harengus ss.)
gingen dagegen deutlich zuriick und gelten heute in der Roten Liste als stark gefahrdet
(Nowak et al. 1994).

Erndhrungsweise und Stellung in der Nahrungskette: Die Heringe nehmen in der marinen
Nahrungskette den Platz von "Zweitverbrauchern" ein. Sie erndhren sich von
Kleinstlebewesen und stellen ihrerseits u.a. fir Fische, Meeressauger und Seevdgel
wichtige Beutetiere dar.

Die Heringslarven fressen Zooplankton, insbesondere die Larvenstadien niederer Krebse,
sowie Phytoplankton, etwa griine Algen. Jungfische und adulte Heringe leben vornehmlich
von Ruderful3krebsen (Copepoden, insbesondere Calanoiden), von Fischlarven (z.B.
Kabeljau), kleinen Fischen u.a.m. Besonders die fettreichen Copepoden sind eine wichtige
Nahrungsquelle der Heringe. Uber sie werden auch (unpolare) Schadstoffe wie
Organochlorverbindungen aufgenommen. Diese wenig wasserloslichen Schadstoffe
lagern sich an planktische Schweb- und Sinkstoffe an. Sie werden im Geschwebe oder
Sediment von Destruenten (Detritusfressern) und Primarkonsumenten (wie den
RuderfulRkrebsen) in die Nahrungskette eingespeist und von Konsument zu Konsument
weitergereicht.

Bei den Heringen kann deutlich eine Fral3periode - meist im Fruhjahr - von Zeiten
geringerer Nahrungsaufnahme unterschieden werden (Schubert 1980). Bei Ausbildung der
Geschlechtsdrisen tritt die Nahrungsaufnahme stark zurtick, was mit dem Fetthaushalt in
Zusammenhang steht. Der Fettgehalt der Fische schwankt (zwischen 2 und 20
Gewichtsprozent). Er ist neben dem allgemeinen Erndhrungszustand vom
Entwicklungsstand der Keimdrisen und vom Reproduktionszyklus abhangig. Die
Schadstoffbelastung der Fische héngt ihrerseits vom Fettgehalt ab (Hansen et al. 1985;
Olsson/Reutergardh 1986).

Fundorte

Ostsee, Nordsee.
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Schadbilder und Schadstoffbelastung

Habitatbeobachtungen bei Fischen allgemein und bei Heringen: Die Untersuchung von
pelagischen Fischembryonen in einzelnen Meeresgebieten hat seit den ersten
systematischen Beobachtungen in den 80er Jahren vielfaltige Hinweise auf erhdhte Raten
von meist letalen Mi3bildungen bei Fischlarven unterschiedlicher Arten ergeben. Wie
generell im Atlantik (Longwell et al. 1992) zeigen sich in der Ostsee (Westernhagen et al.
1988) und in der Nordsee erhdhte und zunehmende MiRRbildungsraten vornehmlich im
kistennahen Gebiet, im Einzugsgebiet der gro3en Flisse und in (ehemaligen)
Verklappungs- sowie in Olférderungsgebieten, die als starker schadstoffbelastet gelten
konnen (Cameron et al. 1990; Cameron 1992; Cameron et al. 1992; Dethlefsen 1995).
Naturliche Faktoren, die solche MiRbildungen auslésen kdnnen (Temperatur, Salzgehalt,
Sauerstoffkonzentration u.a.) liegen in der Nordsee auf3erhalb des kritischen Bereichs und
kommen als Ursachen kaum in Betracht. Die Annahme, dal3 anthropogene Schadstoffe
hier eine entscheidende Ursache sind, steht auch damit in Einklang, daf? entsprechende
Schadbildbeobachtungen aus friheren Zeiten, zu denen die Nordsee noch weniger
verschmutzt war, nicht vorliegen (Cameron et al. 1990). Die Untersuchungen konzentrieren
sich daher auf die Gonadenbelastung der Elterntiere, speziell der weiblichen Fische
(samenbedingte Verminderungen des Reproduktionserfolges beim Hering wurden nicht
beobachtet; vgl. Westernhagen et al. 1987b), und auf die direkte Exposition der
Fischembryonen. Neben der Bestimmung der Schadstoffbelastung der Tiere vor Ort
kbnnen hierzu Erbritungsexperimente mit laichreif gefangenen Fischen und
experimentelle Prifungen der Ei- und Larvenentwicklung unter Schadstoffeinfluld
herangezogen werden. Mal3 der Reproduktionsbeeintrachtigung ist der sog. "viable hatch"
(Uberlebensfahiger Schlupf), d.h. der Anteil der morphologisch und verhaltensmalig
"normalen” Larven bezogen auf die Gesamtzahl der befruchteten Eier.

Bei den Dbenthisch ablaichenden Heringen liegen neben Meldaten zur
Schadstoffbelastung von Ostsee-Heringen (vgl. u.a. Bignert et al. 1993, 1994) nur wenige
Habitatbeobachtungen zu embryonalen Mif3bildungen vor. Die Aussagen stlitzen sich auf
Erbritungsexperimente mit laichreif gesammelten Fischen und auf Laborversuche, bei
denen Fischeier gegen Schadstoffe exponiert werden. Diese Untersuchungen ergeben
vergleichbare Effekte wie sie auch bei den umfangreichen Habitatbeobachtungen zu
anderen Fischen besonders in der Nordsee festgestellt wurden (Ubersicht zu subletalen
Effekten bei Westernhagen 1988).

Von Bedeutung sind ferner Untersuchungen zur Haufigkeit von Fischkrankheiten adulter
Tiere, die auch zur Verminderung der Reproduktivitat beitragen kdnnen. Bei Heringen hat
sich z.B. der Prozentsatz gefangener Tiere mit teilweise verschmolzenen Wirbeln in den
funfzig Jahren zwischen 1926 und 1975 verdoppelt. Da hier keine nattrlichen Ursachen
gefunden werden konnten, liegt es nahe, einen Zusammenhang zwischen
Schadstoffbelastung von Ei oder/und Biotop und postlarvalen Fehlentwicklungen zu
vermuten (Watermann/Kranz 1990).
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Bei Fischkrankheiten wie -Mi3bildungen ist die Annahme nicht von der Hand zu weisen,
dal3 ihr haufigeres Auftreten in den letzten Jahrzehnten mit der zunehmenden
Schadstoffbelastung einzelner Meeresregionen zusammenhangt (Longwell et al. 1992).
Besonders die Untersuchung von Enzym-(MFO-)Aktivitaten als Ausdruck erhohter
Entgiftungsaktivitaten der Fische und damit als Indikator flr Schadstoffbelastung im Biotop
gibt hier vielfaltige Hinweise (Hansen/Pluta 1994). Allerdings laRt sich dieser
Zusammenhang gegenwartig nicht direkt und durchgéngig beweisen (Dethlefsen 1995).
Das Problem besteht gerade darin, dal3 die physiologischen Mechanismen der Fische bei
larvalen Mi3bildungen wie bei Fischkrankheiten auf natirliche wie anthropogene Faktoren
in gleicher Weise reagieren, so daf} deren jeweilige Anteile schwer zu bestimmen sind.
Zudem ist Uber die Mechanismen der Schadstoffverarbeitung und der schadstoffbedingten
Krankheitsauslésung bei Fischen nach wie vor nur wenig bekannt.

Schlief3lich bleibt zu berlcksichtigen, daf} viele innere Mi3bildungen auch in Erbritungs-
experimenten nicht wahrnehmbar sind und sich u.U. erst spater aufern (Fitness-
Minderung, Absterben). Umgekehrt bedeuten andere Mi3bildungen, z.B. Verminderung der
Larvengrol3e (die von fast allen Forschern als problematisch beurteilt wird), nicht unbedingt
eine Beeintrachtigung der Uberlebenschance der Larven.

Negative Auswirkungen auf den Reproduktionserfolg beim Hering sind genauer untersucht
fur Erddlkohlenwasserstoffe, Organochlorverbindungen (PCB, DDT/DDE und andere) und
diverse Schwermetalle.

Erddlkohlenwasserstoffe: Die Exposition von Eiern bzw. Dottersacklarven von Heringen
gegen die wasserloslichen Fraktionen von Rohdl, die angesichts der Ol-Verschmutzung
der Meere auch fir benthische Eier in kiistennahen Gewéassern oder bei den Olfeldern und
Schiffahrtsrouten nicht ungewdhnlich ist, bewirkt verminderte Schwimmaktivitat und
erhohte Absterberaten der Embryonen sowie abnorme Larvenentwicklungen (besonders
Kopf und Wirbelsdule) und eine Schlupfverzogerung. Solche "Ol-Larven" mit verminderter
Fitness und Uberlebenschance werden bei verschiedenen Fischarten beobachtet; sie sind
generell kleiner. Der Schlupferfolg wurde bei hoheren Konzentrationen drastisch
vermindert. Besonders empfindlich ist das Dottersack-Stadium der Larven. Schadigung der
Mitochondrien und Enzymhemmungen fihren dazu, dafl3 die Larven nicht mehr in der Lage
sind, den Energie- und Stoffvorrat ihres Dottersackes richtig zu nutzen und dadurch
verkimmern. Die genannten Effekte nahmen mit steigender Temperatur zu. Welche Stoffe
im einzelnen verantwortlich sind, ist unbekannt (Kihnhold 1969; Linden 1978;
Westernhagen 1988).

Organochlorverbindungen: Dank ihres hohen Fettgehalts kénnen Heringe unpolare
Organochlorverbindungen stark anreichern (Hansen et al. 1985; Olsson/Reutergardh
1986). Bei Fischen konzentrieren sich Organochlorverbindungen meist in der Leber als
dem fettreichsten Organ (daher die Bedeutung der Dorschleber fir PCB-Magnifikation in
der Nahrungskette Polardorsch - Robben - Eisbaren - sh. die Ubersicht zu Eisbaren). Bei
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den fettreichen Heringen ist dagegen das Muskelgewebe der Hauptspeicherort, noch vor
Leber und Gonaden. Da die Fettreserven bei eierlegenden Vertebraten nicht nur fur den
allgemeinen Energie- und Stoffwechsel, sondern u.a. auch fur die Vitellogenese mobilisiert
werden, werden in ihnen gespeicherte lipophile Schadstoffe dabei freigesetzt und
gelangen u.U. auf diesem Wege in die Oozyten und Eizellen (Dottersack). Dort storen sie
die embryonale und larvale Entwicklung "von innen" her - im Gegensatz zur Belastung der
Eier und Larven durch die Kontamination des umgebenden Mediums (Wasser).

Hansen et al. (1985) haben den Zusammenhang von Schadstoffbelastung und
Schlupferfolg bei Heringsweibchen aus der Ostsee untersucht (Material von 1979).
Hauptkontaminanten waren PCB, DDE und DDD. Nachgewiesen wurden ferner O- und b-
HCH, Dieldrin, Hexachlorbenzol (HCB) und Heptachlorepoxide. Der Schlupferfolg bei den
Erbritungsexperimenten wurde eindeutig durch die PCB- und DDE-Belastung der
Gonaden gemindert. Bei einem Schwellenwert von 120 ng/g Frischgewicht fiur PCB und 18
ng/g fur DDE sank der Uberlebensfahige Schlupf auf unter 50 %. Bei weniger belasteten
Tieren erreichte er bis zu >80%. Jedoch hatten 95% der untersuchten Fische eine
Belastung unterhalb des Schwellenwerts von 120 ng/g. PCB und DDE verstarken sich
offenbar in ihrer Wirkung. Die Schadbilder konnten in der statistischen Analyse aber nur zu
einem kleineren Teil diesen beiden Stoffen zugeordnet werden; nichtidentifizierbare
Organochlorverbindungen spielten offenbar eine bedeutende Rolle.

Diese Ergebnisse stimmen weitgehend mit Beobachtungen bei anderen Fischen aus der
Nord- und Ostsee (z.B. Flunder, Platichthys flesus; Kabeljau, Gadus morhua; Wittling,
Merlangius merlangus) tberein. Bei ihnen konnte wie auch beim Hering keine Auswirkung
einer moglichen Belastung der Hoden der mannlichen Fische auf den Reproduktionserfolg
konstatiert werden. Eine Verringerung der Schlupfrate wurde bei ovarialer Belastung mit
PCB (Flunder und Hering), mit DDE (Hering, Wittling) und Dieldrin (Kabeljau) beobachtet
(Westernhagen et al. 1987 a und b). Der gleiche Zusammenhang zeigte sich auch bei
Streifenbrassen (Morone saxatilis) und der Amerikanischen Flunder (Platichthys stellatus),
bei denen PCBs sowie HCB und DDT den Reproduktionserfolg deutlich schmalerten.
Generell war zu konstatieren, dafd vor Ort sehr viel niedrigere Gewebekonzentrationen der
Schadstoffe reproduktionsschadigend wirkten als im Experiment (zusammenfassend
Cameron 1992). Auch das verweist auf Mehrfach- und Kombinationsbelastungen bzw.
wechselseitige Verstarkung einzelner Schadstoffe.

Aus der Ostsee liegen Langfristdaten tber die PCB- und DDT-Belastung von Heringen vor.
Olsson/Reutergardh (1986) konstatieren bei jungen Heringen (unter vier Jahre), die relativ
standorttreu sind (im Gegensatz zu geschlechtsreifen Heringen), fir die Periode 70er bis
Mitte der 80er Jahre einen deutlichen Abfall der Gesamt-DDT-Belastung. Der relative
Anteil an DDE nahm dabei zu (DDT-Metabolisierung). Bei PCB ist die Aussage nicht so
eindeutig. Neben Regionen mit einem Abfall stehen andere mit relativ konstanter
Belastung. Ostsee-Lummen (Uria alge), die sich von Fisch und speziell Hering ernahren,
zeigen im gleichen Zeitraum fir PCB wie DDT einen eindeutigen Riickgang der Belastung
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im Ei. Bignert et al. (1993, 1994) konstatieren fir die Zeit zwischen 1972 und 1988 einen -
trotz vieler Schwankungen - insgesamt deutlichen, sich aber allmahlich abschwéchenden
PCB-Rickgang bei Heringen. Sie betonen die grol3e Streuung der individuellen Me3werte
(Problem bei gepooltem Material). Bei DDT reichten sie z.B. von 6 bis zu 250 mg/kg
Fettgewicht (vgl. auch Hansen et al. 1985). In einer finnischen Studie (Moilanen et al.
1982) zeigte sich fir einen kirzeren Zeitraum (1972 - 1982) ein ahnlicher Trend bei DDT
und PCB, darlber hinaus aber ein Anstieg der Chlordan-Belastung.

Aus der Nordsee liegen offenbar keine ensprechenden Herings-Untersuchungen vor. Fir
die dort untersuchten Fischarten kann aber gesagt werden, daf3 trotz verminderter Eintrage
Uber die Flusse zwischen 1974 und 1988 aul3er bei DDT weder bei PCB noch bei
Pestiziden eine deutliche Anderung der Gewebekonzentration erkennbar ist
(Westernhagen 1994). Dies durfte auch fir Nordseeheringe gelten.

Neben der Schadstoffakkumulation im Dotter oder Gewebe spielt auch die Belastung
durch das umgebende Wasser, aus dem die Schadstoffe tber Eihaut oder Kiemen
aufgenommen werden kdnnen, eine Rolle.

Schwermetalle: Die Exposition von Heringseiern gegen Kupfer bewirkt schon bei geringen
Konzentrationen einen hohen Anteil von larvalen Mil3bildungen (Blaxter 1977). Der viable
hatch wird gemindert. Westernhagen et al. (1979) fanden einen gleichen, wenn auch
weniger ausgepragten Effekt bei Kadmium. Cd kann bei der Knochenbildung Calcium
verdrangen und bewirkt dadurch Schaden in der Skelett-Entwicklung. Cd und Cu
verstarkten sich wechselseitig in ihrer Wirkung (Westernhagen 1988). Ojaveer et al. (1980)
belegten gleichfalls, dal3 Cd, Cu und Zn Befruchtung und friilhe Embryonalentwicklung
schon bei geringen Konzentrationen negativ beeinflussen. Zn kann je nach Konzentration
vorzeitigen oder verzdgerten Schlupf sowie Mi3bildungen auslésen, wobei wie auch im
Fall von Cd und Cu offensichtlich eine Schadigung der Mitochondrien und dadurch bewirkt
eine Storung des Energiestoffwechsels vorliegen (Ubersicht bei Westernhagen 1988).
Generell sind Larven deutlich empfindlicher gegeniber Metallen als Eier; das gilt auch fur
andere Schadstoffe.

Microlayer-Studien: Schadstoffe treten in konzentrierter Form im Oberflachenfilm mariner
Gewasser auf (Hardy/Cleary 1992). Bei Erbritungsexperimenten in Oberflachenfilm-
kontaminiertem Wasser, das Zn, Cd, Cu, Ni, Fe, Pb und Co, Erdélkohlenwasserstoffe und
Phthalatester, aber keine Chlororganika und Pestizide enthielt (Westernhagen et al. 1987 a
und c; Westernhagen 1988), zeigten sich reproduktionsschadigende Auswirkungen auf
Schlupfzeiten und -raten, viable hatch und Mi3bildungshéaufigkeit, die mit den o.a.
Beobachtungen in Ubereinstimmung stehen. Heringseier erwiesen sich dabei besonders
anfallig gegenuber Metallkontaminationen.
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Wirkmechanismen der Schadstoffe

Soweit ersichtlich liegen keine speziellen Untersuchungen zum Wirkmechanismus der
Schadstoffe bei Heringen vor.

Obwohl viele Mechanismen unklar sind, kdnnen doch einige Effekte auf Ursachen zurtck-
gefuhrt werden (zusammenfassend Westernhagen 1988). Fir die Minderung des
Reproduktionserfolges sind neben direkter Embryotoxizitat einzelner Schadstoffe im Ei die
generelle Reduzierung des Energieumsatzes und Stoffwechsels durch fast alle genannten
Schadstoffe sowie speziell die Hemmung der fir den Eischlupf notwendigen Enzyme
(Chorion-Abbau) von Bedeutung. Ein Haupteffekt schon geringer Konzentrationen von
Metallen, Erddlkohlenwasserstoffen und Chlororganika auf die gegentuber Eiern sehr viel
sensibleren Larven besteht in enzymatischen Hemmungen, die insgesamt die Ausnutzung
des der Larve mitgegebenen Stoff- und Energievorrats im Dottersack behindern. Damit
wird das larvale Wachstum gestort und die Fitness der Larve nachhaltig geschwécht.

Bei Fischen, so auch bei Clupea harengus, bewirken Schadstoffe wie bei anderen
Organismen eine Induktion der mischfunktionellen Oxygenasen des Cytochromsystems
(vgl. Goksoyr et al. 1992) mit entsprechenden Auswirkungen auf die Hormonbalance, die
fur die Entwicklungssteuerung von Belang ist (zur Messung von MFO-Aktivitaten bei
Fischen sh. Hansen/Pluta 1994).

Schadstoffe

Erdolkohlenwasserstoffe

PCB

DDT und Verwandte

a-, t-HCH

Dieldrin

Chlordan

Hexachlorbenzol (HCB)

Heptachlorepoxide

Phthalatester

Schwermetalle (Zink, Cadmium, Kupfer, Nickel, Eisen, Blei, Cobalt)

Kontakt

Dr. Volkert Dethlefsen, Bundesforschungsanstalt fir Fischerei. Institut fir
Fischereibkologie, Aullenstelle Cuxhaven, Deichstr. 12, 27472 Cuxhaven, Tel.
04721/38035, Fax. 04721/53583

Dr. Hein von Westernhagen, Biologische Anstalt Helgoland, Zentrale Hamburg, Notkestr.
31, 22607 Hamburg, Tel. 040/89693-173
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4. Regenbogenforelle (Salmo gairdneri/Oncorhynchus mykiss)

Systematische Stellung

Stamm: Chordata
Klasse: Osteichthyes (Knochenfische)
Ordnung: Salmoniformes (Lachsfische)
Familie: Salmonidae (Lachsahnliche i.e.S.)
Gattung: a) Salmo (Lachse/Forellen)

b) Oncorhynchus (Pazifische Lachse)
Art: a) Salmo gairdneri Richardson

b) Oncorhynchus mykiss (Regenbogenforelle)

Zusammenfassung

Bei Salmoniden untersuchte reproduktionstoxische bzw. -mindernde Effekte betreffen die
Wirkung von Erdoélkohlenwasserstoffen, von Organochlorverbindungen, Schwermetallen
sowie Saurebildnern (pH-Absenkung/Versauerung). Die pH-Wirkung betrifft Salmoniden,
insofern sie als anadrome Fischarten zum Laichen vom Meer in SuRwasserflisse
aufsteigen oder als ortstreue Formen in StRwassern (Flisse, Seen) leben.

Bei den Salmoniden zeigt sich, wie bei anderen Fischen auch, die besondere
Empfindlichkeit der frihen Entwicklungsstadien (Eier, Embryonen, Dottersacklarven,
Fingerlinge) fur Schadstoffwirkung. Diese reproduktionsbeeintrdchtigenden Wirkungen
konnen entweder "von innen" durch die Ovar- und Ei-Belastung oder "von auf3en" durch
Einwirkungen des umgebenden Mediums (Wasser) ausgelost werden.

Bei der Frage, inwieweit Populationen durch die reproduktionstoxische Wirkung anthro-
pogener Schadstoffemissionen beeintrachtigt oder gefahrdet werden, wird die Antwort
anders ausfallen als bei so ausgepragten r-Strategen wie z.B. den marinen Heringen.
Einerseits haben die Habitatverminderung durch FluRBregulationen und die
Gewasserverschmutzung die Lachspopulationen in Europa schon seit Ende des letzten
Jahrhunderts faktisch zum Erléschen gebracht, weil sie keine geeigneten Laichplatze mehr
finden. Zum anderen ist der energetische Reproduktionsaufwand pro Nachkommen bei
den Salmoniden hoher als bei Heringsfischen, da die Wanderformen der Salmoniden
meist nur ein- oder zweimal ablaichen kdnnen und ihre Eizahlen kleiner sind. Der Effekt
reproduktionstoxischer Stoffe dirfte bei ihnen also eher auf den Populationsbestand
durchschlagen. Dies ist bei Zuchtformen (Forellen), die unter kontrollierten Bedingungen
leben, naturlich anders.

Die Untersuchungen an Salmoniden verdienen auch deswegen besonderes Interesse,
weil bei ihnen die Aufklarung des biochemischen Wirkungsmechanismus von
reproduktionstoxischen oder -beeinflussenden Stoffen relativ weit gediehen ist. Dies gilt
neben der Analyse des Cytochrom-Systems speziell fiur die Aufklarung der Rolle
hormonahnlicher Umweltchemikalien im Zusammenhang mit der Vitellogenese.
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Verbreitung und Lebensweise

Die beiden im englischen als "Regenbogenforelle” bezeichneten Arten Salmo gairdneri
und Oncorhynchus mykiss gehoren zwei eng verwandten Gattungen der Unterfamilie der
Salmoninae (Lachsartige) an. (Die einzelnen Arten der Salmoniden sind schwer
gegeneinander abzugrenzen, was auf nahe Verwandtschaft verweist und es ermdglicht,
auch andere Arten dieser Gruppe fur reproduktionsphysiologische Vergleiche
heranzuziehen.) Beide Arten stammen urspringlich von der (nordamerikanischen)
Pazifikkliste, wo sie in die gleichen Flisse zum Laichen aufsteigen. Salmo gairdneri wurde
um 1880 nach Europa eingefihrt (Karbe 1980).

Die Lachsfische sind teils standorttreue, Uberwiegend aber Wanderfische der
Nordhalbkugel, die im Sufwasser (Flisse) ablaichen - also sog. "anadrome”, vom Meer
ins SuRwasser aufsteigende Arten - und teils im SuRwasser (Flisse; Seen), teils an der
Klste oder im offenen Meer leben. Wie bei fast allen Lachsahnlichen gibt es auch bei den
Gattungen Salmo und Oncorhynchus viele ortliche Formen sowie Wander- und ortstreue
Bestéande. Letzteres macht sie fir die Zucht geeignet. Sie sind weitverbreitete
Speisefische, die z.T. leicht in Teichwirtschaften zu vermehren sind. (Die Zucht wird durch
das Fehlen der Eileiter und die Abgabe der Eier in die Leibeshdhle ereichtert, aus der sie
einfach abzustreifen sind.) Die fischereiwirtschaftliche Nutzung der Salmoniden (Wander-
und Zucht-Formen) hat viele Kenntnisse ihrer Lebens- und Reproduktionsweise mit sich
gebracht.

Die pazifischen Lachse sind als Wanderform stéarker an das Leben im Meer angepalidt. Da
der FluRaufstieg auRRerst kraftezehrend ist, laichen sie meist nur einmal ab und sterben
danach.

Bestandsentwicklung: In Europa, wo Lachsfische (besonders Salmo salar, der Atlantische
Lachs) friher in groBen Mengen in den Flussen gefangen wurden, sind sie seit der
Industrialisierung, spatestens seit Beginn des 20. Jahrhunderts, nahezu vollstandig
verschwunden. Salmo salar und Salmo trutta (Meerforelle) gelten daher in Anlehnung an
die "Rote Liste" als vom Aussterben bedroht (Lozan 1990). Die wasserbauliche
Veranderung der FluRRlaufe, die das Aufsteigen der Lachse und die fir sie typische Anlage
von Laichbetten auf kiesigem Grund behindert, und die Verschmutzung der Flisse sind die
wesentlichen Ursachen. Auch die heimischen Bachforellen sind wegen ihres hohen
Sauerstoffbedarfs von der Gewasserverschmutzung stark betroffen. Im Gegensatz zu ihnen
haben sich die eingefiihrten ortstreuen Formen der Regenbogenforellen als robuster
erwiesen. Sie ertragen leichter hohere Temperaturen und sind vergleichsweise weniger
empfindlich gegen Wasserverschmutzung. Sie haben daher die Bachforellen in vielen
Bereichen verdrangt.

Soweit es sich bei den Salmoniden um freilebende Populationen handelt, haben
Befischung und besonders die Einschrankung der Laichplatze, wozu bei den
SuRwasserformen auch die Versauerung von Binnenseen gehoért, zu deutlichen
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Bestandsverminderungen gefihrt. In den nordamerikanischen Great Lakes waren die
Seeforellen (Salvelinus namaycush) schon in den 50er Jahren wegen der Organochlor-
Verschmutzung fast ausgestorben (Walker/Peterson 1991). Freisetzung von Fingerlingen
und die Anlage kinstlicher Laichplatze (in Deutschland speziell fir Salmo trutta) fihren
i.d.R. nicht zu einer bestandigen Wiederbesiedlung. Dies ist nur dort moglich, wo die
umweltbelastenden Faktoren beseitigt worden sind. Ein wesentlicher begrenzender Faktor
ist der fur die Brutentwicklung zu niedrige Sauerstoffgehalt der FlieRgewasser (Lozan
1990). Anders ist natlrlich die Bestandsentwicklung der Zuchtformen, die in Teichen und
Seen gehalten und intensiv bewirtschaftet werden.

Erndhrungsweise: Die Regenbogenforellen sind wie alle Lachsfische Raubfische.
Salmoniden erndhren sich von Kleintieren, Wirmern, Insektenlarven, kleinen Fischen etc.
Sie stehen im Vergleich zu anderen Fischen relativ weit oben in der Nahrungskette, was
sich auch in ihrer Schadstoffbelastung (Biomagnifikation) wiederspiegelt. Dazu kommt ihr
vergleichsweise hoher Fettgehalt im Muskel, der mit der Lebens- und Reproduktionsweise
- Energiereserve flr kraftezehrende Wanderung - in Zusammenhang steht (Karbe 1980;
Rasmussen et al. 1990; Wilson et al. 1995). Sie sind, was besonders fir die Wanderformen
gilt, als Larven, Jungtiere und adulte Formen selbst Beute htéherer Pradatoren (je nach
Habitat verschiedene Arten von Fischen, Voégeln und Saugern).

Reproduktionsweise: Pazifische Lachse (Oncorhynchus) sind Wanderfische. Sie laichen
wie die anderen Lachse in Fluf3oberlaufen. Beim Aufsteigen in die Flisse nehmen sie
faktisch keine Nahrung zu sich und leben von ihrem Fettvorrat im Muskelgewebe. Dies ist
auch die Phase, in der die Gonaden vollstandig ausgebildet werden (Vitellogenese). Ein
grolBer Teil der Lachse stirbt nach dem Ablaichen, da der Aufstieg in die Flisse
aul3erordentlich kraftezehrend ist.

Die Jungfische verbringen etwa zwei bis drei Jahre im Suf3wasser, um dann ins Meer zu
gehen. Sie werden gelegentlich schon im Sul3wasser geschlechtsreif. Sonst steigen sie
spater zum Ablaichen wieder in die Flisse auf, in denen sie als Jungfische aufgewachsen
waren und die sie uUber ihr Duft-Gedachtnis finden kdnnen (Winter/Frihjahrslaicher).

Salmo gairdneri ist ortsstandig. Laichzeit der Regenbogenforelle in Europa ist etwa Marz/
April. Die Eizahl liegt bei bis zu 2.000 pro kg Kérpergewicht. Das gilt als eher kleine Zahl.

Bei den Salmoniden ist der energetische Aufwand pro Nachkommen relativ hoch. Das
zeigt sich besonders bei den Wanderformen. Auf das gesamte Leben bezogen liegt die
Eizahl pro adultem Tier bei nur ein- oder zweimaligem Ablaichen weit niedriger als bei
ausgesprochenen r-Strategen. Schon das verweist darauf, dall schadstoffbedingte
Reproduktivitatsminderung bei den Salmoniden eine grof3ere Rolle spielen durfte als z.B.
bei Heringen.



45

Fundorte

Die vorliegenden Angaben aus Habitat- und experimentellen Beobachtungen stammen,
der weitrdumigen Verbreitung der Salmoniden vornehmlich auf der Nordhalbkugel
entsprechend, teils aus den USA und Kanada, teils aus (nord-)européischen Landern
(England, Deutschland, Skandinavien), ferner aus Neuseeland. Sie beziehen sich sowohl
auf Wander- wie auf ortsfeste Formen, letztere z.T. aus den Great Lakes sowie
kanadischen oder skandinavischen Seen.

Schadbilder und Schadstoffbelastungen

Bei Salmoniden stammen viele der Informationen zu Reproduktionsschaden und repro-
duktionstoxischen Stoffen aus Erbritungsexperimenten (“innere Belastung" via Ovar/Ei/
Dottersack) oder aus der experimentellen Aufzucht unbelasteten Brutmaterials in konta-
miniertem Wasser ("&ufere Belastung" von Ei/Larve/Jungfisch durch das Medium). Auf
beiden Wegen kommt es zu einer Verminderung des "viable hatch" (Rate des
Uberlebensfahigen Schlupfes) und damit der Reproduktionsrate.

Generell ist zu beobachten, dal3 die Fischlarven, besonders Dottersackstadien, gegentber
(aulReren) Schadstoffeinflissen weitaus empfindlicher sind als die Ei-Stadien. Zum einen
sind letztere durch die Ei-Haut gegen das umgebende Medium etwas geschitzt, und zum
anderen sind (besonders die friihen) Larvenstadien sehr sensibel, weil sie Phasen raschen
Wachstums und der Umstellung auf duf3ere Ressourcen darstellen.

Untersuchungen zu reproduktivitatsmindernden Wirkungen einzelner Schadstoffgruppen
betreffen Erdolkohlenwasserstoffe, Organochlorverbindungen, Schwermetalle sowie
Saurebildner (pH-Anderungen).

Erdélkohlenwasserstoffe: Die Empfindlichkeit der Larven gegeniiber Olverschmutzung
zeigt sich bei den generellen Deformationen und Verhaltensstérungen der sog. "Ol-
Larven", die deren Fitness und Uberlebenschancen verringern und damit die
Reproduktivitdt senken. Verminderte Schwimmleistung durch "narkotische" Effekte bewirkt
Stérung der Nahrungsaufnahme und verminderte Fluchtreaktionen. Benz(a)pyren als
Erdol-KW-Bestandteil verzdgert bei Salmo gairdneri Entwicklung und Schlupf und bewirkt
Deformationen des Skeletts, der Augen- und Hirnregion (Hannah et al. 1982,
Kocan/Landolt 1984). Bei Fingerlingen wirken sich schon geringe Olmengen im Wasser
wachstumshemmend aus (Rice et al. 1975 nach Westernhagen 1988).

Organochlorverbindungen: Zur Organochlorbelastung im Habitat liegen eine Reihe von
Daten vor. Eine kirzlich veroffentlichte Studie Uber Seeforellen aus einer industriell
unberiihrten Region Alaskas (Salvelinus namaycush, Schrader Lake, US-Arktis) ergab im
gepoolten Material eine PCB-Konzentration von 6,6 ng/g Frischgewicht im Muskel und
22,8 ng/g in der Leber. Die Werte fur Salmo salar aus arktischen Gewé&ssern liegen um
etwa eine Zehnerpotenz héher (Muir et al. 1992). Es dominierten, wie auch aus anderen
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Untersuchungen bekannt (Muir et al. 1988), die Kongeneren PCB 153 und 138. Die zweite
mengenmaliig bedeutsame Gruppe betraf Chlordan und Chlordan-Abbauprodukte (Trans-
Nonachlor, Heptachlorepoxide). An dritter Stelle stand mengenmalfig DDE. Weiter wurden
nachgewiesen HCH, HCB, Dieldrin. Die Stoffe konnten nur Uber atmospharischen
Ferntransport in diesen See und sein Nahrungsnetz gelangt sein (Wilson et al. 1995).

Seit langerem wird bei Salmoniden beobachtet, dal3 Belastung der Ovarien und damit der
Eier mit Organochlorverbindungen (PCB, DDT) zu verminderter Befruchtung fuhrt, was die
Vermutung einer direkten toxischen und mutagenen Wirkung nahelegt (Jensen et al. 1971
und Butler et al. 1972 nach Westernhagen 1988 sowie Ligurio/Landolt 1985 nach
Westernhagen/ Cameron 1994). Untersuchungen bei den Great Lakes haben gezeigt, daf3
die dortigen Konzentrationen an Dioxinen (PCDDs), Furanen (PCDFs) und PCBs zwar zu
gering sind, um eine erh6hte Mortalitat bei adulten Seeforellen (Salvelinus namaycush)
auszulésen, dal’ sie aber die sensibleren Entwicklungsstadien (Eier, Larven, Fingerlinge)
nachhaltig schadigen (Spitsbergen et al. 1991; Mac et al. 1994). Bei den giftigsten
Kongeneren - planare oder coplanare Moleklle mit seitlichen Chlorsubstituenten, die an
den Aryl-KW-Rezeptor binden und eine 2,3,7,8-TCDD-&ahnliche Wirkung haben - reicht
nach experimenteller Ermittlung eine Konzentration von 0,04 ng TCDD/g Ei-Gewicht fur
eine signifikante Anhebung der Mortalitatsrate (Oncorhynchus mykiss); der LDgg-Wert, bei

dem die Halfte der Organismen abgestorben ist, wird mit 0,065 ng/g angegeben (Walker et
al. 1991).

Ebenso wurde bei Forellen konstatiert, dald DDT und DDT-Abbauprodukte sowie PCB im
Ei den Schlupferfolg (viable hatch) bei hoheren Konzentrationen drastisch mindern kénnen
(Allison et al. 1963; Burdick et al. 1964; Hopkins et al. 1969; Hogan/Brauhn 1975) oder zu
vorzeitigem Schlupfen fihren. Larven von Salmo gairdneri, die im oder als Ei gegen PCB
exponiert waren, zeigen skelettale Mil3bildungen sowie Krimmungen des Korpers (Dacre/
Scott 1971; Hogan/Brauhn 1975). Den meisten Wirkungen liegen vermutlich enzymatische
Stérungen zugrunde, die verhindern, dal3 die Larven den Energie- und Nahrstoffvorrat des
Dottersacks richtig ausnutzen kénnen. Bei Uberlebenden organochlorexponierten Larven
konnen Orientierungs- und Schwimmstérungen beobachtet werden.

Schwermetalle: Die besondere Empfindlichkeit der Larven (und Fingerlinge) gegen
Schwermetallwirkung zeigt sich u.a. in einer deutlichen Wachstumshemmung (Wirkung
von Cd und Cu auf verschiedene Salmoniden). Diese Wachstumshemmung geht, wie auch
bei Organochlor-Belastung, auf eine Stérung des Stoffwechsels zurtick, die verhindert, dal3
die Larven den Eidotter optimal nutzen koénnen. Wie und welche Stoff- bzw.
Energieumsatze im einzelnen durch Enzymhemmung blockiert werden, ist meist unklar.
Zugleich wird beobachtet (Ubersicht bei Westernhagen 1988), daR verschiedene Metalle
(Zn, Mn, Hg, Cu) die Wirkung des fur das Schlipfen entscheidenden proteolytischen
Schlupfenzyms Chorionase (das die Ei-Hulle auflést) hemmen, ein Effekt, der auch ph-
abhangig ist. Wie bei anderen Fischen kann auch bei Salmoniden Cd, das mit Calcium
konkurriert, zu skelettalen Deformationen der Larven und dadurch bedingter
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Reproduktionsminderung fiihren (bei Fingerlingen von Salmo salar; Rombough/Garside
1984). Derselbe Effekt wurde fur Hg und Pb auch bei anderen Salmoniden berichtet
(Ubersicht: Westernhagen 1988).

pH-Einflisse: Wahrend marine Organismen kaum mit bedeutenden pH-Schwankungen zu
rechnen haben, ist dies bei den Salmoniden mit ihrem Wechsel ins Sti3wasser anders.
Hier wirkt sich bei Wander- wie ortsstandigen Formen die anthropogene
Gewasserversauerung deutlich schadigend aus. Berichtete Effekte einer pH-Absenkung,
wie sie gegenwartig auch versauerten Binnengewassern entspricht (Lydersen et al. 1990),
sind bei Salmo gairdneri, Oncorhynchus mykiss und anderen Salmoniden eine
Verminderung der Befruchtungsrate (dies konnte auch eine Folge reduzierter
Spermienbeweglichkeit sein); allgemeine Schadigung des Embryos, &ahnlich wie bei
Schwermetall- und Organochloreinwirkung; "Aufweichung" der Ei-Hulle, was wegen der
mechanischen Belastung des Laichs in den sog. Laichgruben der Salmoniden von
Bedeutung ist und durch Platzen der Eier zum Verlust der Brut fihren kann; Aktivitats- und
Wachstumsverlangsamung des Embryos als Ausdruck generell reduzierten Stoffwechsels;
Verzogerung und Stoérung des Schlupfs durch Reduzierung der Chorionase-Aktivitat mit
der Folge, daf} die innere Ei-Hulle nur unvollstandig aufgel6st wird und die Larven nicht
richtig schlipfen konnen. Eine generelle Schadigung der Brut ergibt sich aus pH-
abhangiger Stérung der Osmoregulation (Hagenmaier 1974; Kwain/Rose 1985; Kugel et
al. 1990; LaCroix et al. 1990; Ubersicht bei Nelson 1982, Westernhagen 1988 und
Norrgren/Degerman 1993).

Alkylphenole: zu deren hormonahnlicher Wirkung bei Oncorhynchus mykiss und Salmo
gairdneri sh. unten.

Wirkmechanismen der Schadstoffe

Physiologie: Uber physiologische Mechanismen (Enzymhemmung, Stérung der Osmore-
gulation, Elementsubstitution u.a.m.) wurde im Zusammenhang mit den verschiedenen
Schadstoffen berichtet. Sie verweisen generell darauf, daf} reproduktionstoxische bzw. -
mindernde Effekte auf sehr unterschiedlichen Wegen, durch sehr unterschiedliche Stoffe
und in verschiedenem Malie bzw. verschiedener Weise bei den einzelnen
Entwicklungsstadien (Befruchtung; Ei-Entwicklung; embryonales Wachstum; Schlupf-
Prozel3; Entwicklung der Dottersacklarven; Fingerling-Stadium) zustande kommen.
Trotzdem ist allen Mechanismen gemeinsam, dal3 sie durch Umweltschadstoffe ausgeldst
werden und den Reproduktionserfolg der Population einschranken, ggfs. nachhaltig stéren.

Cytochromsystem: Zur Induktion des Systems der Kdrperentgiftung und Stoffausscheidung
bei Salmoniden (wie Fischen allgemein) liegen eine Reihe von Untersuchungen vor. Sie
betreffen die schadstoffbedingte Induktion von Isoenzymen des hauptsachlich in der Leber
lokalisierten Cytochromsystems (MFO-System, Phase [) und damit verbunden der
Konjugations-Enzyme des Ausscheidungssystems, die die Metaboliten in eine
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wasserldsliche und damit auscheidbare Form zu bringen haben (Phase II). Die Aktivierung
dieses Systems kann Uber die Enzymaktivitaten gemessen werden und stellt einen
komplexen Indikator fur Schadstoffbelastung von Gewassern dar (zum Cytochromsystem
der Fische: Goksoyr/Forlin 1992; zur Methode: Hansen/Pluta 1994). Meist werden
gekafigte (Jung-)Fische in schadstoffbelasteten Gewéssern gehalten und die
entsprechenden Enzymaktivitaten anhand von Modellstoffen durchgemessen. (Zu
entsprechenden Untersuchungen sh. z.B. Lindstrom-Sepp&/Oikari 1990, die Salmo
gairdneri in finnischen Seen am Ausgang von Papiermihlen hielten, oder Vigano et al.
1994, die mit Oncorhynchus mykiss die Schadstoffbelastung vor und nach dem Zulauf von
abwasserfihrenden Vorflutern im italienischen Po pruften.)

Hormonahnliche Stoffe: Da die Vitellogenin-Synthese bei weiblichen Fischen
hormongesteuert wird und méannliche Fische gleichermal3en lber das entsprechende Gen
verflgen, kann die Induktion der Vitellogenese bei mannlichen Fischen Aufschlul3 tber die
hormonahnliche Wirkung bestimmter Schadstoffe geben. Dies gilt z.B. fir Nonylphenole,
von denen Soto et al. (1991) zuerst gezeigt hatten, dal3 sie bei Saugern hormonahnlich
wirken. White et al. (1994) wiesen diese Hormonwirkung fur eine ganze Gruppe von
Alkylphenolen nach, bei denen es sich um Abbauprodukte von Alkylphenolpolyethoxylaten
handelt, die u.a. in Industriereinigern eingesetzt werden und bioakkumulieren (Ahel et al.
1993). In Untersuchungen von Sumpter et al. ergab sich anhand der in-vitro- Induktion der
Vitellogenese bei Hepatocyten von Oncorhynchus mykiss, dal3 diese hormon&hnliche
Wirkung auch bei Fischen auftritt, und dal3 die Alkylphenol-Konzentration in Abwéassern
von offentlichen Klaranlagen ausreicht, um eine dstrogen-stimulierte Vitellogenin-Synthese
bei mannlichen Regenbogenforellen (Salmo gairdneri) auszulésen (Jobling/Sumpter 1993;
Sumpter/Jobling 1995).

Bei der Vitellogenese wird das fur die Fischeier bestimmte Dottereiweil3 produziert. Vitello-
genin ist ein groRes Lipoglykophosphoprotein, das von den Hepatocyten der Leber unter
der Kontrolle verschiedener Hormone, darunter insbesondere R-Ostradiol, zum Zeitpunkt
der Ovar-Entwicklung ins Blut sekretiert wird. Das Vitellogenin tritt im Blut in sehr hoher
Konzentration auf (Anstieg der Konzentration auf etwa das Millionenfache) und wird gezielt
von den Oozyten resorbiert und fur die Oogenese gespeichert (Tyler et al. 1988). Die
hormonelle Kontrolle der Vitellogenese wird u.a. Uber einen Hormon-Rezeptor ([3-
Ostradiol-Rezeptor) vermittelt, der die Expression des Vitellogenin-Gens steuert. Dieses
Gen, das auch bei méannlichen Forellen vorhanden ist, wird nur aktiv, wenn die hormonelle
Induktion funktioniert. Ma&nnliche Salmoniden reagieren auf das Vorhandensein
entsprechender Hormone jedoch &ul3erst sensibel und zeigen ggfs. einen Anstieg ihres
Vitellogenin-Blutspiegels (Sumpter/Jobling, 1995).

Die Arbeitsgruppe von Sumpter konnte erstens die Hormonsteuerung der Vitellogenese in
vitro demonstrieren (Jobling/Sumpter 1993) und zweitens nachweisen, dafd im Abflul3 von
Klaranlagen und in einem britischen FlulR insgesamt, bevorzugt in der Nahe von Vorflutern
von Klaranlagen, die Nonylphenol-Konzentration fir eine "Verweiblichung” mannlicher
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Forellen, gemessen an der Vitellogenin-Synthese, ausreicht (Sumpter/Jobling 1995). lhre
Untersuchungen legen ferner den Schluf® nahe, dal? Xenobiotika mit dstrogener Wirkung
artubergreifend, im vorliegenden Fall vermutlich bei allen Fischen entsprechende Wirkung
zeigen.

Die Bedeutung dieser Befunde ist noch nicht klar und bedarf der in situ-Prufung: die
mdoglichen Effekte kdonnen in einer Stérung der normalen Sexualdifferenzierung bei
Fischen (Verméannlichung/Verweiblichung) in den friihen Entwicklungsstadien und/oder
bei adulten Fischen mit entsprechenden Auswirkungen auf die Reproduktionschancen
liegen. Da von den mefRRbaren Konzentrationen hormondahnlicher Stoffe in aquatischen
Systemen nicht ohne weiteres auf entsprechende Effekte riickgeschlossen werden kann -
wie umgekehrt auch nicht aus experimentellen Daten auf Habitat-Effekte, bei denen die
wirksamen Konzentrationen oft bedeutend niedriger liegen - sind neben Erhebungen zur
Stoffbelastung von Okosystemen mit hormon&hnlichen Umweltchemikalien Studien an
Wild-Populationen von Fischen angezeigt, um mogliche Effekte und ihre Ursachen zu
prufen.

Schadstoffe

PCBs

DDT und Abbaubauprodukte
PCDDS (Dioxine)
PCDFs(Furane)

Chlordan und Verwandte
HCH (Lindan)

HCB (Hexachlorbenzol)
Dieldrin
Erdolkohlenwasserstoffe
Alkylphenole

Schwermetalle: Cd, Cu, Zn, Mn, Hg, Pb
Saurebildner (pH-Absenkung)

Kontakt

Prof. Dr. John Sumpter, Department of Biology and Biochemistry, Brunel University,
Uxbridge, Middlesex UB8 3PH, Grol3britannien, Tel. 0044/895/274000, Fax
0044/895/274348

5. FluRseeschwalbe (Sterna hirundo)

Systematische Stellung

Stamm: Chordata

Klasse: Aves (Vogel)

Ordnung: Charadriformes (Wat- und Moéwenvagel)
Unterordnung Lari (Mbwenartige)

Familie: Sternidae (Seeschwalben)
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Gattung: Sterna (Seeschwalben)
Art: Sterna hirundo Linné, 1758
Zusammenfassung

Die Seeschwalben sind global verbreitete Méwenvogel. Die Mehrzahl ihrer Arten lebt im
tropischsubtropischen Raum. Sterna hirundo ist ein Zugvogel der (gemalfigten) palaearc-
tischen Region und briitet in zahlreichen Kolonien u.a. im sidlichen Nordseeraum. Uber-
winterung in sudlichen Regionen (Westafrika). FluRRseeschwalben kommen in Deutschland
an Binnengewassern faktisch nicht mehr vor. Sie gelten als stark gefahrdet.

FluBseeschwalben sind fischfressende Nahrungsspezialisten. Die Aktivitat ihres
korpereigenen Entgiftungssystems (MFO-System) ist natirlicherweise gering, wie bei
anderen fischfressenden Seevoégeln auch. In den 50er bis 70er Jahren wurden
dramatische Populationseinbriche beobachtet. Seitdem haben sich die Bestande im
Nordseeraum jedoch wieder Uberraschend gut erholt. Neben der Verminderung der
Pestizidbelastung der Vogel und der Eier ist hierfur offenbar das wegen der Nordsee-
Eutrophierung verbesserte Nahrungsangebot verantwortlich. (Das verweist darauf, daf3 die
Populationsentwicklung von sehr vielen Faktoren abhangig ist, die sich wechselseitig
kompensieren bzw. "maskieren" kdnnen.)

Zur Schadstoffbelastung von Flul3seeschwalbeneiern liegen seit den 80er Jahren
Langfristuntersuchungen vor. Sie ergeben bei deutlicher regionaler Differenzierung neben
einer Verminderung der Pestizidbelastung eine nach wie vor hohe Belastung mit
Organochlor-Industriechemikalien, speziell PCB, sowie mit Quecksilber. Diese Belastung
ist im Vergleich mit anderen Seevogelarten bei Seeschwalben besonders hoch.
Reproduktionsvermindernde resp. -toxische Effekte als Folge der PCB-Belastung konnten
fur hbherbelastete Brutkolonien (Elbe) eindeutig nachgewiesen werden.

Uber die biologischen Effekte der Schadstoffbelastung von FluRseeschwalben und ihren
Gelegen ist neben der Verminderung der Schlupfrate weniger bekannt. Amerikanische
Untersuchungen verweisen auf Stérungen im Sexual- und Brutverhalten, auf verminderte
Fertilitdt, auf embryonale Mi3bildungen und Stérungen bei der Geschlechtsausbildung
("Intersex-Formen"). Es wurden Anhaltspunkte fur Auswirkungen der Schadstoffbelastung
(PCB, Dioxine) auf das MFO-System (Enzyminduktion) und (z.T. damit verbunden) das
hormonelle System gefunden.

Verbreitung und Lebensweise

Verbreitungsgebiet: Die Flu3seeschwalbe ist ein in Europa, in grof3en Teilen Asiens und
Nordamerikas verbreiteter Zugvogel, der an den européischen Kiisten bis hinunter zur
Adria briutet (Cramp et al. 1985). Sterna hirundo ist bei uns Sommervogel und Gberwintert
meist aullerhalb Europas (Westafrika), wobei Wanderung bis nach Sudafrika nicht
ungewohnlich ist.
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Der urspringliche Lebensraum der Flul3seeschwalbe umfal3t breite Strome mit Kies- und
Sandbanken, Seen, felsige und sandige Kusten. Die Flul3seeschwalbe lebt also sowohl an
Meeren wie an SufRgewassern. In Deutschland und weiten Gebieten Europas ist der
binnenlandische Lebensraum der Flul3seeschwalben durch FluBbegradigungen,
Entwéasserung und ahnliche Eingriffe jedoch weitgehend eingeengt worden. Anders noch
als zur Jahrhundertwende beschranken sich daher in Deutschland die Populationen der
FluBseeschwalbe auf die Astuare der groRen Flisse, die Meereskiiste und die ihr
vorgelagerten Inseln (vgl. Boecker 1980; Bauer/ Thielcke 1982). Wie andere Zugvdgel sind
auch die FluRseeschwalben in Europa auf die Kistenregionen fur ihre Reproduktion
angewiesen. Darunter spielt besonders die sudliche Nordsee, an deren Kisten viele
international bedeutende Populationen von See-, Kisten- und Wasservdgeln briten und
Nahrung suchen, eine wichtige Rolle. Sie gilt als eines der fur Vogel weltweit
bedeutendsten Gebiete.

Bestandsentwicklung: Im l&ngerfristigen Vergleich sind die FluRseeschwalbenbesténde in
Deutschland stark zuriickgegangen. Das gilt auch fur die kurzfristigere Entwicklung seit
den 50er Jahren (Becker/Erdelen 1987; Becker 1991), wobei Umweltbelastungen und der
kontinuierliche Verlust von Brutplatzen entscheidende Ursachen sein dirften. Zwischen
1950 und 1970 verminderte sich im deutschen Wattenmeer die Zahl der Brutpaare um
etwa 80 Prozent (Sterna hirundo und Sterna paradisea). Der starke Einbruch der Bestande
im niederlandischen Wattenmeer zwischen 1964 und 1968 (Gelegeverluste und Vergiftung
junger und adulter Tiere) war die unmittelbare Folge einer spater abgestellten
Pestizidverseuchung (Cyclodiene: Dieldrin, Endrin und Telodrin) durch eine Fabrik bei
Rotterdam (Walker 1990). An der deutschen Nordseekiiste in den 60er Jahren bei
FluBseeschwalben wie bei anderen See-, Wat- und Entenvégeln beobachtete
Bestandsrickgange wurden auf die gleiche Ursache zuriickgeflhrt.

Seit den 70er Jahren haben sich die FluRseeschwalbenbestéande, wenn auch auf deutlich
reduziertem Niveau, so doch kontinuierlich wieder erholt. Dies gilt generell fur
fischfressende Seevogel (zusammenfassend Hartwig et al. 1990a). Diese Erholung wird in
erster Linie mit einer Uberkompensation von reproduktionseinschrankenden Faktoren -
Umweltbelastung, Verlust von Brutplatzen - durch das wegen der Eutrophierung der
Nordsee verbesserte Nahrungsangebot an Kleinfischen in Verbindung gebracht (Hartwig
et al. 1990a und b; Becker 1991). Die relativ giinstige Erndhrungssituation erleichtert die
Aufzucht der Jungen und vermindert auch die Brutverluste (Raub von Eiern und Jungen
durch Mowen, Ratten), da die adulten Tiere zur Nahrungssuche die Nester nicht so lange
verlassen missen. Die FluRseeschwalben gelten in Deutschland und den Niederlanden
unverandert als stark gefahrdet resp. bedroht (Nowak et al. 1994; Halterlein et al. 1995).

Der Populationsanstieg wird gegenwartig in erster Linie durch Mangel an geeigneten
Nistplatzen begrenzt. Zu beachten ist die starke jahrliche Schwankung der Bestande.
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Dal3 bei den Seeschwalben die Bestandsentwicklung auch von Faktoren beim Vogelzug
und in den Uberwinterungsgebieten abh&ngig ist, zeigen Untersuchungen bei Sterna
caspia (Raubseeschwalbe). Der deutliche Riickgang der Brut-Populationen dieser grofdten
Seeschwalbe in Schweden, Finnland und Estland ist u.a. die Folge ihrer Bejagung zum
Schutz der Fischerei im tropischen Westafrika (Mindungsgebiet des Niger in Mali).
Werden Elternvogel auf der Reise in das Uberwinterungsgebiet geschossen, gehen auch
die mitfliegenden Jungvogel zugrunde, weil sie sich in den ersten Monaten noch nicht
ohne das jeweilige Elterntier, dem sie sich angeschlossen haben, erndhren kénnen (Staav
1994).

Erndhrungsweise: FluRseeschwalben fressen fast ausschlieBlich kleinere Fische,
daneben wasserlebende Schalentiere (Garnelen, Kleinkrebse), Fischbrut, Wirmer,
Muscheln/Schnecken u.a. Die Zusammensetzung der Nahrung ist hinsichtlich der am
haufigsten vorkommenden Beutetiere (Fische) standort- und jahreszeitenspezifisch
(Becker et al. 1987). Bei den von Murk et al. (1994; Murk et al., unpubl.) untersuchten
Seeschwalbenpopulationen an der niederlandischen und belgischen Kiiste waren dies
z.B. hauptsachlich Hering, Sprotte und Stint, ferner Insekten. Die Jungen werden mit der
gleichen Beute aufgezogen.

Die FluRseeschwalben treffen einige Wochen vor der Eiablage im Brutrevier ein. Fur das
Gelege mussen sie grol3e Mengen an Fett und Protein mobilisieren (vgl. Denker et al.
1994). Da sie keine grol3en Fettreserven mitbringen, wird die Vitellogenese in erster Linie
aus der Nahrungsaufnahme im Brutrevier gespeist. Deren Schadstoffbelastung wird auf
Eier und Kuken Ubertragen. Dies ist anhand regionaler Differenzen in der
Schadstoffbelastung der Gelege zu erkennen und macht sie flr Biomonitoring geeignet
(vgl. Becker et al. 1992a; Murk et al., unpubl.). Wenn sich in Vergleichsuntersuchungen
verschiedener Seevogelarten bei den FluBseeschwalben eine besonders starke
Schadstoffbelastung im Ei zeigte, so hangt das mit ihrer hohen Trophiestufe zusammen
(Hartwig et al. 1990b; Becker 1991).

Reproduktionsweise: FluRseeschwalben sind relativ langlebige Vogel mit vergleichsweise
geringer Reproduktionskapazitat. Sie briten in Kolonien, méglichst stets wieder am
gleichen Ort. In groReren Brutvogelrevieren sind sie mit anderen Mdéwenartigen
vergesellschaftet, suchen aber abgegrenzte Brutkolonien zu bilden. Sie erscheinen an der
Nordseekiiste Ende April/Anfang Mai und beginnen etwa drei Wochen spater mit dem
Brutgeschaft (Mai/Juni). Das Nest (eine einfache Nestmulde, moglichst auf kiesigem
Grund) befindet sich meist frei am Boden. Es werden i.d.R. 2 - 3 Eier gelegt. Die Brutzeit
betragt drei Wochen, die Jungen sind mit 3 - 4 Wochen fligge, werden aber noch fir
langere Zeit geflttert. Das Brutgeschaft wird von beiden Elterntieren gemeinsam betrieben
(Boecker 1980).

Der von Jahr zu Jahr sehr stark schwankende Bruterfolg ist wesentlich von der Kiken-
sterblichkeit abhangig. Untersuchungen von Becker et al. ergaben hierbei als
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Hauptfaktoren Witterungseinflisse (auch Flut), Nahrungsversorgung und Pradatoren.
Zwischen Schlupferfolg (hatching success) und der Rate der fligge gewordenen Jungen
(fledging success) besteht eine groRe Differenz. Becker et al. fanden fir drei
FluRseeschwalben-Kolonien am Jadebusen (Oldeoog, Wilhelmshaven, Augustgroden) als
Durchschnitt der Jahre 1980 bis 1987 einen hatching success von 86 %, einen fledging
success von 34 % und eine absolute Durchschnittszahl von 0,79 fligge gewordenen
Jungen pro Gelege. Diese Durchschnittszahl entspricht nach ihren Angaben etwa den
internationalen Vergleichszahlen aus Europa, liegt aber unter der nach Angaben aus
Nordamerika fur die Stabilisierung der Populationen notwendigen Grof3e von 1,1 fliggen
Kiken/Gelege. Die von Becker et al. untersuchten Populationen schienen in den 80er
Jahren jedoch stabil zu sein (vgl. Becker 1991). Die Eiverluste haben teils externe
Ursachen (Rauber, Flut, Eiabsammlung), teils sind sie schadstoffbedingt (Eischalen-
verdinnung und -bruch, keine oder geschadigte Embryonalentwicklung; Becker et al.
1993).

Die Schadstoffbelastung wirkt im wesentlichen tUber die Belastung von Ovar, Ei und Dotter
und damit primar auf den Schlupferfolg; eine langerfristige Reproduktionsschadigung
durch entsprechende Schadstoffe sollte sich also in einem Rickgang des hatching
success &auf3ern. Der Bruterfolg insgesamt wird hauptsachlich durch die (jahrlich stark
schwankenden) Gefahrdungen bei der Aufzucht der Jungen (fledging success) moduliert.
Eine Verminderung des Schlupferfolgs wird aber langfristig auch auf den Bruterfolg
insgesamt durchschlagen, zumal - wie die angefiuihrten Daten zeigen - angesichts der
hohen Kikensterblichkeit der Spielraum fur die Stabilisierung der Populationen nicht grof3
ist.

Fundorte

Hier werden Beobachtungen von der deutschen, niederlandischen und belgischen Kuste
der sudlichen Nordsee sowie von verschiedenen Fundorten in den USA, darunter auch
den Great Lakes, berichtet.

Schadbilder und Schadstoffbelastungen

Bei Seeschwalben liegen in erster Linie Daten zur Belastung mit potentiell reproduk-
tionstoxischen Schadstoffen aus systematischen Feldstudien vor.
Hauptuntersuchungsobjekt sind abgesammelte Eier und das Schicksal der Gelege. Uber
die biologischen Effekte der Kontamination ist weniger bekannt. Experimentelle
Untersuchungen werden normalerweise nicht mit Seevdgeln durchgefihrt. Fur die
Interpretation konnen aber Laborstudien zur Reproduktionsphysiologie bei Vogeln
herangezogen werden.

Von besonderem Gewicht sind Langfristuntersuchungen zur Organochlor- und
Quecksilberbelastung der Eier von Flu3seeschwalben und anderen Seevdgeln der
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deutschen Nordseekiiste. Diese Untersuchungen geben fur die Jahre 1981, 1985, 1986
und fur 1987 - 1990 regional nach Brutkolonien differenzierte Daten, die fir die
Zusammenhange zwischen Schadstoffbelastung und Reproduktions- resp. Schlupferfolg
aufschlul3reich sind (vgl. Becker et al. 1992a und b, Becker et al. 1993; Denker et al. 1994).
Sie erméglichen auch den Vergleich zwischen verschiedenen Seevogelarten.

Schadstoffbelastung: Die in diesen Untersuchungen gefundenen
Ruckstandskonzentrationen in den Eiern von Sterna hirundo schwanken von Jahr zu Jahr
stark, weisen im Trend der 80er Jahre bei O- und bP-HCH (Lindan), DDT, Hg und PCB eine
Zunahme, bei R-HCH und Hexaclorbenzol (HCB) dagegen eine Abnahme auf.
Hochstwerte im Untersuchungszeitraum wurden 1987 erreicht. Die regional starkste
Belastung ergab sich im Elbe-Astuar und in der Deutschen Bucht vor der Elbmiindung. Die
Kolonien am Jadebusen waren demgegeniber am wenigsten belastet.

Mitte der sechziger Jahre wurden in Eiern von Flu3seeschwalben aus dem deutschen
Wattenmeer sehr hohe Pestizidriickstdnde gefunden. Die Werte lagen fir Dieldrin bei 0,7
mg/kg Frischeigewicht, fur Endrin bei 0,24 mg/kg und fur DDE bei 0,54 mg/kg (Becker
1994). Nachdem bei Pestiziden in den 70er Jahren die Rickstandskonzentrationen im
organischen Material als Folge der Anwendungsverbote fur Dieldrin, Endrin und DDT
deutlich abgenommen hatten und z.T. kaum noch nachweisbar waren (Dieldrin, Endrin),
wurde in den 80er Jahren auf absolut betrachtet niedrigem Niveau wieder ein
Belastungsanstieg beobachtet (Becker 1992b). Insgesamt hat sich die Pestizidbelastung
aber sehr deutlich vermindert.

Anders ist der Trend bei den den sog. Industriechemikalien. Hier wurden fir PCB
gegenuber den 70er Jahren unverandert hohe, gebietsweise auch zunehmende
Ruckstande im Ei gemessen. Der Anteil der hoherchlorierten, persistenten Kongenere am
Ruckstandsgemisch nahm zu. Zusammen mit Quecksilber ist PCB der
Hauptbelastungsfaktor. Hexachlorbenzol (HCB) war demgegenuber riucklaufig. Bei
Quecksilber gehort die bei FluRseeschwalbeneiern mit 7 mg/kg am Elbeastuar gemessene
Belastung zu den hdchsten international gefundenen Werten (Becker 1994).

Die starken jahrlichen Belastungsschwankungen werden u.a. durch Hochwasser der
Flusse verursacht, das die Flu3sedimente ausrdumt und damit hohere Schadstofffrachten
in die Nordsee spult. Beim Vergleich von 11 Seevogel-Arten war die Belastung des Eis mit
PCB als Hauptkontaminanten bei FluRseeschwalben am starksten (Becker et al. 1992a;
Denker et al. 1994). Zugleich ist der Metabolisierungsgrad der PCB bei Sterna hirundo
niedrig. Es wird also vergleichsweise viel PCB gespeichert (und vermutlich
nichtmetabolisiert Gber die Vitellogenese an das Ei weitergegeben). Die hohe Belastung
wird mit der Stellung in der Nahrungskette erklart, der geringe Metabolisierungsgrad mit
einer durch den Aufenthalt im kontaminierten Brutrevier nur zeitweiligen Induktion von
PCB-umsetzenden Enzymen des MFO-Systems.
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Einen Zusammenhang zwischen Nahrung und Ei- resp. Kiken-Belastung ergaben auch
Untersuchungen an der niederlandischen und belgischen Kuste. Die Eibelastung mit
polyhalogenierten Kohlenwasserstoffen war am geringsten bei den
Seeschwalbenkolonien, bei denen neben Fisch Insekten einen bedeutenden Futteranteil
ausmachten; sie waren am héchsten dort, wo Hering und Stint die Hauptbeute der Végel
darstellten (Murk et al., unpubl.).

Reproduktionsschaden - Schadstoffbelastung und Schlupferfolg: Becker et al. (1993)
haben den Zusammenhang zwischen Schadstoffbelastung und Schlupfrate flr 1988 in
einer hochbelasteten Brutkolonie aus dem Elbe&dstuar und einer nur wenig belasteten
Kolonie vom Jadebusen verglichen. In beiden Kolonien gingen etwa gleichviel Eier durch
externe Faktoren verloren (Pradatoren usw.). Die um 6 - 8 Prozent niedrigere Schlupfrate
im Elbeastura wird auf die deutlich héhere Schadstoffbelastung der Eier zurtickgefuhrt. Die
spater gelegten Eier weisen i.d.R. hohere Belastungswerte auf, was fir den
Zusammenhang zwischen Schadstoffaufnahme aus dem Brutrevier und Ei-Belastung
spricht. Derselbe Zusammenhang wurde bei Raubseeschwalben von den Great Lakes
(Yamashita et al. 1993) und bei FluRseeschwalben von der niederlandisch/belgischen
Kiste beobachtet (Murk et al., unpubl.)

Bei den nichtgeschlipften Eiern lag der PCB-Gehalt (134 Mikrogramm pro Ei) um rd. 20
Prozent Uber dem Durchschnittsgehalt der Gelege (112 Mikrogramm). Sieben PCB-
Kongenere, darunter das toxische PCB 138, sowie héherchlorierte PCB-Kongenere waren
in diesen Eiern signifikant starker angereichert als im Durchschnitt der Gelege. Bei drei
Vierteln der nicht geschlipften Eier hatte offenbar keinerlei Embryonalentwicklung
stattgefunden; ein Viertel der Eier enthielt abgestorbene Embryonen. Da die DDE-
Ruckstande in den Eiern deutlich unter den Werten lagen, die sich in anderen Fallen als
kritisch fur den Schlupferfolg erwiesen hatten, wird die verminderte Schlupfrate in
Ubereinstimmung mit Befunden bei anderen Vogeln auf PCB-Belastung zuriickgefiihrt. Der
aus Laborstudien abgeleitete kritische Wert fur PCB, der zur Schadigung der
Eientwicklung fuhrt, scheint bei 3-5 mg/kg Frischei-Masse zu liegen. Ob die Eier Gberhaupt
befruchtet waren, konnte nicht tberprift werden. (Die Frage, ob eine hohe PCB-Belastung
die Fertilitat der Elterntiere beeintrachtigt, bleibt hier insofern ungeklart.) Uber eine dhnlich
hohe PCB-Belastung von Flul3seeschwalbeneiern aus dem Scheldeastuar berichten
Stronkhorst et al. (1993, nach Becker 1994).

Einen Zusammenhang zwischen Organochlorbelastung der Eier und
Reproduktionsschadigung fanden auch Yamashita u.a. (1993) bei der Raubseeschwalbe
von den Great Lakes. Das zweite Gelege war hier deutlich starker Organochlor-belastet,
und die Schadensrate dieser Eier lag deutlich tber jener des ersten Geleges.

Im Unterschied zu anderen Vogelarten wirkte sich der hohe Quecksilbergehalt der stark
belasteten Eier aus dem Elbeéastuar (6-7 mg/kg) nicht auf die Bruchfestigkeit der Eischalen
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und den Bruterfolg aus, obwohl bei anderen Vogelarten schon 0,5 mg/kg als kritisch fur
den Bruterfolg angesehen werden (Becker 1994).

Der Schlupferfolg lag bei beiden von Becker et al. untersuchten Kolonien, also auch der
stark belasteten aus dem Elbeéastuar, noch im Rahmen des insgesamt "Ublichen". Im
Elbeastuar erreichte die Organochlorbelastung der Eier allerdings ein kritisches Niveau.
Die standortbedingte Minderung des Reproduktionserfolgs um 6 - 8 Prozent gegeniber
dem Durchschnitt zeigt dies deutlich. Im Vergleich zu anderen in der internationalen
Literatur aus friheren Jahren berichteten Reproduktionseinbriichen bei Seeschwalben
scheint die Schadstoffbelastung hier aber noch im unteren Bereich der kritischen Werte zu
liegen.

Reproduktionsschéden - MiR3bildungen, Verhaltensstérungen, Fertilitdts-Einschrankung:
Fry hat bei einer Seeschwalbenpopulation vor der Kiiste von Massachusetts verschiedene
Reproduktions-Anomalitaten beobachtet (referiert bei Mestel 1994). Die Seeschwalben
suchten regelmaRig in einem PCB-verseuchten Hafen nach Nahrung. Bei den
untersuchten Embryonen ergaben sich bei einem Grof3teil (11 von 15) Fehlsteuerungen
der Gewebebildung, die zur Anlage von mannlichen Gonaden in den Gewebeteilen
fuhrten, die weibliche Gonaden ausbilden sollten. Fry vermutet, dal’3 diese "intersex"-
Mannchen spéter ein anormales Brutverhalten zeigen, wie es auch bei anderen (See-
)Vogeln beobachtet wird (Fry 1994, 1995; Mestel 1994). Zugleich vermutet er anhand
anderer Untersuchungen, dafd die Fertilitat dieser Vogel stark eingeschrankt sein durfte,
auch wenn sie briten (das ist insofern bedenkenswert, als bei den von Becker et al.
untersuchten FluRseeschwalben-Eiern ohne Embryonalentwicklung nicht zu klaren war,
ob sie Uberhaupt befruchtet waren.)

Wirkmechanismen der Schadstoffe

Hauptséchlich untersucht sind Auswirkungen von PCB als dem wichtigsten Organochlor-
Kontaminanten. Verschiedene Autoren verweisen in diesem Zusammenhang darauf, dal3
unter Berucksichtigung von Toxizitatsaquivalenten und Mengen die toxischen PCB-
Kongenere eine gréliere Bedeutung als Dioxine haben (vgl. Beyerbach et al. 1990; Walker
1990; Yamashita et al. 1993).

Im Artenvergleich verschiedener Seevigel weisen Flul3seeschwalben eine hohe PCB-
Belastung auf. Zugleich setzen sie vergleichsweise wenig PCB um (Becker et al. 1992a;
Yamashita et al. 1993; Denker et al. 1994).

Die PCB-Stoffwechselaktivitdit wird gemessen am relativen Anteil hoherchlorierter
Kongenere am PCB-Gemisch, das im Untersuchungsmaterial gefunden wird. Dieses
Verfahren ist moglich, weil die niedrigchlorierten Kongenere leichter abgebaut werden
kbnnen; damit steigt bei entsprechender Enzymaktivitdt der Anteil der hdherchlorierten.
(Die Kongeneren-Zusammensetzung des in die Nahrungskette eingeschleusten
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technischen PCB ist unbekannt; als Referenzsubstanz wird daher hilfsweise eine 1:1-
Mischung aus Clophen A 60 und Arochlor 1254 zugrundegelegt.) Seehunde kénnen z.B.
PCB sehr viel besser metabolisieren als Seevdgel, speziell Seeschwalben. Bei ihnen ist
der Anteil der persistenten hochchlorierten PCB an deren Kongenerengemisch daher grof3.
Zugleich ist der Anteil der besonders toxischen (coplanaren oder nahezu coplanaren) non-
und mono-ortho-PCBs bei Seehunden gegenlber Seevogeln/Seeschwalben
vergleichsweise gering, weil sie diese PCBs besser abbauen kénnen (Beyerbach et al.
1990).

Das gespeicherte PCB ist weitgehend wirkungslos und entfaltet seine toxischen
Eigenschaften erst, wenn es aus dem Fettspeicher mobilisiert und in der Leber durch die
mikrosomalen MFOs abgebaut wird. Dieser Abbau der PCBs stellt das eigentliche
Belastungs-Problem dar. Insofern ist die FluBseeschwalbe mit ihrem niedrigen
Abbaupotential bei relativ hohem PCB-Gehalt also zunachst weniger stark betroffen, da die
Schadstoffe "ruhen". Bei starker Mobilisierung der Reserven (Hungerperiode; auch:
Embryonalentwicklung) tritt dann die Belastung auf. Die hohe Konzentration von PCB im
Ei ist also dann Indiz fur ein hohes (repro-)toxisches Potential, wenn dieses gespeicherte
PCB auch umgesetzt wird. Das ist, da der Eidotter Nahrung und Reservesubstanz des sich
entwickelnden Embryos darstellt, aber sicher der Fall, und hier dirfte auch eine Erklarung
fur den hohen Anteil an nichtentwickelten oder abgestorbenen Embryonen an den starker
PCB-kontaminierten Standorten liegen, die Becker et al. gefunden hatten.

Die MFO-Aktivitaten von fischfressenden Végeln und anderen spezialisierten Pradatoren
sind (anders als bei Vogeln, die ein breites Nahrungsspektrum haben, z.B. Méwen) bei
artgemaler Erndhrung generell gering. Offenbar haben diese Nahrungsspezialisten
normalerweise einen nur geringen Bedarf fur die Entgiftung lipophiler Xenobiotika (Walker
1990). In den kontaminierten Brutrevieren (in den untersuchten Fallen: sudliche
Nordseekisten, Great Lakes) mul3 insofern erst eine Enzyminduktion erfolgen. Yamashita
et al. (1993) fanden z.B., dal3 bei Raubseeschwalben die Toxizitatsaquivalente der
Organochlorriickstande des zweiten Geleges mehr als doppelt so hoch waren wie in den
Eiern des ersten Geleges. Sie bringen das mit der Aufkontaminierung im Brutrevier
(Biomagnifikation der Schadstoffe) und mit Enzyminduktion in Zusammenhang, die beim
Ruckstandsabbau zur Anreicherung hdohertoxischer Abbauprodukte fihrt. Die
Untersuchungen von Murk et al. (1994; unpubl.) belegen ebenfalls enzyminduzierende
Wirkungen von polyhalogenierten Kohlenwasserstoffen mit Auswirkungen auf die
Konzentration von einzelnen Hormonen.

Die Enzyminduktion bei Organismen mit normalerweise geringer MFO-Aktivitat durch
Organochlorkontamination, wie sie bei Sterna hirundo u.a. Seevdgeln beobachtet wird,
kann im UGbrigen auch die Sensibilitdt gegentiber anderen Schadstoffen verstarken. Walker
(1990) vermutet, dal Vogel mit einem angeregten MFO-System bei Olunfallen sensibler
gegenuber Kohlenwasserstoffen sind und damit mehr carcinogene Metaboliten
produzieren als normalerweise (Kombinationswirkung).
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In jungster Zeit sind auch Hinweise fir eine Wirkung von PCB und anderen Organochlor-
verbindungen auf das endokrine System bei Sterna hirundo gefunden worden. Fry weist
darauf hin, dal3 verschiedene Organochlor-Pestizide (DDT, Dicofol, Kepone, Methoxychlor)
und einzelne PCB-Kongenere weiche Ostrogen-Rezeptor-Bindungsaktivitaten haben oder
zu aktiven Ostrogenen metabolisiert werden. Die Deposition von Ostrogenen resp.
Ostrogen-Vorlaufern in Vogeleiern filhrt nach seinen Untersuchungen bei mannlichen
Embryonen zu anormaler Ausbildung des Reproduktionstrakts (Verweiblichung des
Hodengewebes, Eileiter-Ausbildung) und bei weiblichen Embryonen gleichfalls zu
Stérungen in der Gewebedifferenzierung. Spater komme es zu Stérungen im Brutverhalten.
Entsprechende Beobachtungen bei verschiedenen Moéwen, Flu3seeschwalben und
Rosenseeschwalben werden aus den USA (Kalifornien, Michigan, Washington und
Massachusetts) berichtet (vgl. Fry 1994, 1995; Mestel 1994).

Schadstoffe

HCB (Hexachlorbenzol)
Octachlorstyrol

PCB

DDT und Verwandte

a-, 3-, t-HCH (Hexachlorcyclohexan)
Cyclodiene (Dieldrin, Endrin, Telodrin)
Schwermetalle (HQ)

Kontakt

Dr. Peter Becker, Institut fur Vogelforschung, An der Vogelwarte 21, 26368 Wilhelmshaven,
Tel. 04421/968914

6. Seehund (Phoca vitulina)

Systematische Stellung

Stamm: Chordata
Klasse: Mammalia (Sauger)
Ordnung: Carnivora (Raubtiere)
Familie: Phocidae (Hundsrobben/Seehunde)
Unterfamilie: Phocinae (Seehunde)
Gattung: a) Phoca
b) Pusa
) Halichoerus
Art: a) Phoca vitulina Linné, 1758
Seehund

b) Phoca hispida Schreber, 1775
Eismeer-Ringelrobbe
) Halichoerus grypus Fabricius, 1791

Kegelrobbe
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Zusammenfassung

Der Seehund Phoca vitulina gehdrt mit einer Reihe eng verwandter Robben zur
Unterfamilie Phocinae (Seehunde). Verschiedene Robben dieser Unterfamilie
(Kegelrobbe, Ringelrobbe) werden hier mit behandelt.

Die Seehundbestande des Wattenmeers und der Ostsee sind seit den 50er Jahren
drastisch zuriickgegangen. Neben Uberjagung und Verstérung wird dafir auch die
Organochlorverschmutzung beider Habitate verantwortlich gemacht. Die Erholung der
Bestande seit Mitte der 70er Jahre (SchutzmaRnahmen, Uberschreiten des Schadstoff-
Maximums) wurde 1988 durch die Morbilivirus-Epidemie mit einem Einbruch der
Populationen um rd. 60 % unterbrochen, hat sich danach aber fortgesetzt. Die
Bestandsminderung wird u.a. auf Organochlor-verursachte Reproduktionsschadigungen
zurickgefuhrt, die Teil eines  komplexeren  Krankheitsbildes  sind. Far
Reproduktionsschédigungen gibt es auch experimentelle Belege. Gleiches qilt fur die
organochlorbedingte Schadigung des Immunsystems von Seehunden. PCB und
DDT/DDE sind dabei die Hauptfaktoren. Fir ihre biochemische und physiologische
Wirkung liegen detailliertere Modellvorstellungen vor, die das hormonelle System und das
System der mischfunktionellen Oxygenasen (Cytochrom-P450) betreffen.

Im deutschen Verbreitungsgebiet gilt Phoca vitulina als stark gefahrdet, die Kegelrobbe als
vom Aussterben bedroht (Nowak et al. 1994).

Verbreitung und Lebensweise

Verbreitungsbiet: Seehunde sind zirkumpolar an allen eisfreien atlantischen und
pazifischen Kisten der Nordhalbkugel anzutreffen. Sie leben in der gemaRigten Zone.
Dies unterscheidet sie von fast allen anderen Robben, die in der kélteren Region rund um
die Eiskante des Nordpolgebietes beheimatet sind. Kegelrobben haben ein &hnliches
Verbreitungsgebiet wie Seehunde. Die ortsfeste Lebensweise von Phoca vitulina wird
auch als Ursache fur einen auffallenden Trend zur Bildung von regional verbreiteten
Unterarten gesehen (Pedersen 1974).

Die Seehunde fuhren eine ausgesprochen amphibische Lebensweise. Fir Fortpflanzung,
Haarwechsel und Ruhe sind sie auf das Trockene angewiesen (Sand; Fels). Ihre Nahrung
finden sie im Wasser, das - wie der Korperbau zeigt - ihr eigentliches Element ist. Sie
gehen auch ins Suflwasser. In der Arktis bewohnen sie nur Stellen, die auch im Winter
eisfrei sind.

Bestand: Global werden die riucklaufigen Bestdnde auf 200.000 bis 400.000 Tiere
geschatzt (Pedersen/Wendt 1979; Schwarz/Heidemann 1994).

Grol3e Seehundbestande gibt es im Wattenmeer, im Gebiet Kattegat/ Skagerak/ Studwest-
norwegen, um die Orkney-Inseln, in der Wash-Bay (Grol3britannien) und um Island. In der
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Ostsee finden sich kleinere Populationen. Der Bestand im Bereich der Nord- und Ostsee
wurde fur Mitte der 80er Jahre auf Gber 67.000 Exemplare geschatzt, davon allein 25.000
in britischen Gewassern und 21.000 um Island (Reijnders et al. 1990).

Die Seehundbestande im Wattenmeer der deutschen und hollandischen Nordseekisten,
die fur 1900 auf eine GréfRenordnung von 37.000 Stick geschatzt wurden (Reijnders
1992), sind durch Uberjagung, Stérung an den Rast- und Wurfplatzen und einen deutlichen
Abfall der Reproduktionsrate seit den 50er Jahren drastisch reduziert worden. Bis Mitte der
70er Jahre waren die Bestande auf etwa 4.000 Stick zuriickgegangen.
SchutzmalZnahmen fuhrten zu einer deutlichen Erholung des Bestandes. 1988 brach er
durch die Morbilivirus-Epidemie erneut zusammen (Rickgang um 60 %). Eine &hnliche
Entwicklung qilt fur die Seehundpopulationen der Ostsee, die jedoch nur im westlichen
Teil von der Seuche betroffen wurden. (Die 0stlich angesiedelte Population von
Kalmarsund wurde nicht betroffen, obwohl, wie die Antikérperbildung bei Kegel- und
Ringelrobben zeigte, die gesamte Ostsee mit dem Virus infiziert war; Olsson et al. 1992a.)
Seitdem haben die Seehundpopulationen sich bemerkenswert gut erholt. 1995 wurde der
Bestand im Wattenmeer auf 9.100 Exemplare geschatzt, was dem Niveau vor Ausbruch
der Epidemie entspricht (Wattreport aktuell v. 20.05.1995). Ihre Populationskurve zeigt
jedoch, dal} die Kapazitatgrenze des Lebensraumes im Wattenmeer noch langst nicht
erreicht ist (Schwarz/Heidemann 1994).

Erndhrung: Robben und Seehunde sind Nahrungsopportunisten, die sich von den jeweils
hauptsachlich vorkommenden Fischarten erndhren. Bevorzugt sind dies im Wattenmeer
Plattfische und Dorschartige. Die Erndhrungsgewohnheiten der verschiedenen Robben
sind nach Art und Region unterschiedlich, was sich auch auf ihre Schadstoffbelastung
auswirkt. Z.B. waren nach Angaben von Blomkvist et al. (1992) in der Ostsee jeweils die
Hauptbeute bei Kegelrobben Kabeljau, Hering und Lachs, bei Ringelrobben Hering,
Schnépel (Coregonus lavaretus), Oncocottus quadricornis und Krustentiere, bei Phoca
vitulina Aal, Flundern, Schnapel und Muscheln.

Je nach Nahrungsangebot kommt Beutewechsel vor, der reproduktionstoxische Bedeutung
erlangen kann. Die PCB-Belastung der Ostsee ist seit den 70er Jahren rucklaufig
(Blomkvist et al. 1992; Helander/Bignert 1992). Das gilt auch fir die Belastung der
Seehunde, trifft fir Kegelrobben aber nicht zu. Dies wird u.a. mit einem Beutewechsel der
Kegelrobben erklart, die von Heringen auf die stark im Bestand angestiegenen Dorsche
umgestiegen sind. Da Robben bei gutem Nahrungsangebot bevorzugt nur den hinteren
Teil der erbeuteten Fische fressen, hatte sich bei einem solchen Beutewechsel die
Aufnahme von PCB wegen des gestiegenen Nahrungsanteils an fettreicher und starker
PCB-kontaminierter Dorschleber stabilisiert (Olsson et al. 1994). Beim Hering ist ein
allméahliches Abklingen der PCB-Belastung seit den 70er Jahren zu konstatieren, was fur
Dorschleber nicht gilt (Heinisch et al. 1994).
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Jungrobben fressen Krebs- und andere niedere Seetiere, Garnelen, spéter Fisch
(Hilzheimer 1921; Schwarz/Heidemann 1994). Der Nahrungsbedarf der erwachsenen
Tiere ist (was fur die Schadstoffaufnahme von Bedeutung ist) grol3. Eine weibliche
Kegelrobbe (100 kg Gewicht) fril3t pro Tag etwa 7 kg Fisch (Bergmann/Olsson 1986).

Wahrend der Paarungszeit fressen die Seehunde nur wenig. Ihre Unterhautspeckschicht
("blubber") wirkt dann als Nahrungsreservaoir.

Reproduktionsweise: Seehunde (Lebenserwartung zwischen 30 und 40 Jahren) erlangen
mit etwa 3-4 Jahren Geschlechtsreife. Die Paarung erfolgt im Spatsommer, ebenso der
Haarwechsel. Die Jungen - i.d.R. nur eines pro Jahr - werden nach einer Tragezeit von
etwas Uber 11 Monaten zwischen Ende Mai und Juli geboren. Nach spatestens zwei
Wochen sind sie wassertauglich. Die rasch wachsenden Jungen werden etwa anderthalb
bis zwei Monate lang gesaugt. Die Muttertiere kdnnen nach der Geburt erneut trachtig
werden. Die Sterblichkeit der Jungtiere ist hoch. Im Wattenmeer sterben rd. 60 % der
Jungen im ersten Jahr (Reijnders et al. 1990). Die Seehundbestande werden, wie viele
andere Tierpopulationen auch, in erster Linie Uber die Mortalitat der Jungtiere reguliert.

Die Eiimplantation erfolgt bei Seehunden verzdgert gegen Ende OKkt./Anf. Nov.
(embryonale Diapause von 2 - 3 Monaten). Die fotale Wachstumsphase dauert etwa 8 - 8,5
Monate (vgl. Reijnders 1986, 1990). Dies ist deswegen von Belang, weil bei Organismen
mit verzdgerter Implantation eine besondere Schadstoffempfindlichkeit vermutet wird (vgl.
Sandell 1990).

Fundorte

Wildlife Beobachtungen zur Populationsverminderung, Schadstoffbelastung und zu
reproduktionstoxischen Effekten bei Seehunden und anderen Robben liegen aus dem
Wattenmeer und aus dem Bereich Ostsee/Skagerak/Kattegat vor, ferner von der
norwegischen Kiste. "Semifield-" und experimentelle Untersuchungen wurden besonders
in den Niederlanden und Schweden durchgefihrt.

Schadbilder und Schadstoffbelastung

Neben Habitatbeobachtungen (Untersuchungen an tot gefundenen oder erlegten Robben)
werden halbexperimentelle Daten (Futterungsexperimente mit Seehunden in Aufzucht-
stationen) sowie experimentelle Untersuchungen an Mustela vison (Mink, amerikanischer
Nerz) als Labortier herangezogen. Die Untersuchungen an Minks sind aussagekraftig, weil
Robben von arctoiden (d.h. marder- bzw. barenéhnlichen) Landraubtieren abstammen und
mit Mustela vison eng verwandt sind (Pedersen/Wendt 1979). Minks sind Fischfresser mit
vergleichbarer Reproduktionsphysiologie.
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Habitatbeobachtungen: Im Wattenmeer wie in der Ostsee wurde seit den flinfziger Jahren
ein deutlicher, z.T. dramatischer Populationsriickgang bei Seehunden beobachtet, dessen
Hauptursache im Ruckgang der Reproduktionsrate zu sehen ist (Reijnders 1986, 1990;
Helander/Bignert 1992).

Im Wattenmeer zeigte sich eine Differenzierung der Reproduktionsrate: sie war
insbesondere im westlichen (niederlandischen) Teil stark abgefallen. Mitte der siebziger
Jahre setzte eine Erholung der Bestande ein. Aber noch 1987 zeigte sich eine regional
unterschiedliche Geburtenrate (Anteil der Jungen an der Gesamtpopulation). Im westlichen
Teil des Watts lag die Geburtenrate bei 13 %, im nordlichen Teil (Schleswig-Holstein) bei
21 % (Reijnders et al. 1990). Experimentelle Untersuchungen (s.u.) verwiesen auf einen
Zusammenhang zwischen der Organochlor-, speziell PCB-Verschmutzung des Watt und
der verminderten Geburtenrate. Der Nord-West-Gradient fand sich auch bei der
Untersuchung der PCB-Belastung im Speck adulter Seehunde. Die PCB-Konzentration
lag bei Tieren aus dem niederlandischen Watt bei 700 ppm, aus dem schleswig-
holsteinischen Watt bei 75 ppm und aus dem Kattegat/Skagerak bei 20 ppm (Reijnders et
al. 1990). Die hohe PCB-Konzentration im niederlandischen Watt wurde mit dem
Rheineinzugsgebiet in Verbindung gebracht.

Der rapide Populationsriickgang bei Robben und Seehunden in der Ostsee wurde
gleichfalls im wesentlichen auf eine Verminderung der Reproduktionsrate zurtickgefuhrt. In
den 70er und frihen 80er Jahren fand man bei 50-60 % der untersuchten weiblichen
Ringelrobben und Seehunde eine Verengung bzw. einen Verschlul3 des Uterus, bei
Kegelrobben in etwa 40 % der Félle. Diese pathologischen Schaden gehen auf erhéhte
PCB-Belastung zurtick (Helle et al. 1976; Bergmann/Olsson 1986). Sie werden als Teil
eines umfassenderen Krankheitsbildes bei Robben interpretiert. Neben Uterusverengung
und -verschlu3 gehdren dazu Knochenschadigungen, die auch bei Seehunden im
deutschen Wattenmeer beobachtet wurden, Schadigungen der Nebennierenrinde, ein
verminderter Vitamin A- und Schilddrisenhormon-Spiegel und eine generell verminderte
Immun-Kompetenz bei Seehunden (Swart et al. 1994) sowie das Vorkommen von
Fehlgeburten (vergleichbar mit den Beobachtungen bei Zalophus californianus, DelLong et
al. 1973). Fur diesen Krankheitskomplex werden Organochlorverbindungen, speziell PCB
und DDE, verantwortlich gemacht (zum Mechanismus s.u.; vgl. als Ubersicht Reijnders
1994 und Olsson et al. 1994).

Die deutliche Erholung der Bestdnde in beiden Verbreitungsgebieten seit Mitte der
siebziger Jahre wird - neben reproduktionsforderlichen SchutzmalRnahmen wie der
Einrichtung von storungsfreien Schutzzonen und Einstellung der Bejagung - der
allmahlichen Reduzierung der Schadstoffbelastung der Nahrungskette und der Tiere selbst
zugeschrieben. Dies gilt besonders fir PCB und DDT (Blomkvist et al. 1992;
Helander/Bignert 1992; Olsson et al. 1992b). Bei Kegelrobben ist im Gegensatz zu
anderen Robben jedoch nur die DDT-, nicht die PCB-Belastung zuriickgegangen (vgl. 0.).
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Die PCB-Belastung der Bestande ist nach wie vor beachtlich. Dafur durfte auch das hohe
Ausgangsniveau der Daueraufnahme von PCB in den sechziger und siebziger Jahren
verantwortlich sein, das z.T. Uber die Laktation der Muttertiere weitergegeben worden ist.
Da die (nachgewiesene, sh. Reijnders 1986, 1994) Fertilitatsschadigung durch PCB zu
einem "Stau" der Schadstoffbelastung in eben deswegen nicht mehr reproduktiven
Alttieren fuhrt, wird ein Teil der Schadstoffe dadurch aber aus der Generationenkette
ausgeschieden, verbleibt jedoch nattrlich in der Biosphare.

Bergmann und Olsson haben 1986 die tagliche PCB-Aufnahme von Robben anhand der
Belastung ihrer Beutetiere kalkuliert. Bei reiner Heringsnahrung kamen sie fur
Kegelrobben damals auf etwa 70 Mikrogramm PCB/kg Korpergewicht am Tag. Bei einer
Mischnahrung mit Dorschleber-Anteil liegt dieser Wert deutlich hoher. Hierbei handelt es
sich um saisonale und sich jahrlich wiederholende Daueraufnahmen. Sie liegen in der
GrolRenordnung der - nur kurzfristig aufgenommenen - Tagesdosen, die in Japan die
Yusho-Krankheit ausgel6st haben.

Bei der Morbilivirus-Seuche 1988 gingen etwa 60 % der Bestande zugrunde. Zwischen
durch die Seuche umgekommenen und Uberlebenden Robben lieRen sich keine
bedeutsamen Unterschiede in der Schadstoffbelastung nachweisen. Dies gilt speziell auch
fur Organochlorverbindungen. Die PCB- und DDE-Methylsulfon-Konzentration war in toten
Robben jedoch bemerkenswert hoch (Brandt et al. 1992; Olsson et al. 1992 b). Es wird
vermutet, dal? das Ausmald des Populationseinbruchs durch eine generelle Schwachung
der Immunabwehr speziell der Seehunde (Kegelrobben waren kaum betroffen) begtinstigt
wurde. FUr diese Immunschwachung wird die hohe Schadstoffbelastung, speziell mit
CKW, bei den Seehunden der Nord- und Ostsee verantwortlich gemacht. Die PCB-

Belastung lag bei ihnen gegeniber antarktischen Robben um den Faktor 103 hoher,
gegenuber Ringelrobben von Spitzbergen um das 34-fache. Dazu kommt, bedingt durch
die Eutrophierung der Nord- und Ostsee, eine unnatirlich starke Keimbelastung
(Schwarz/Heidemann 1994).

Experimentelle Beobachtungen: Wahrend sich aus den umfangreichen Studien zur
Schadstoffbelastung der Robben, wie sie insbesondere mit dem schwedischen Seal-
Projekt vorgenommen wurden, keine eindeutigen Beweise fir die mitverursachende Rolle
der Organochlorbelastung bei der Morbillivirus-Seuche erbringen lieRen (s.0. genannte
Befunde; Olsson et al. 1992a), belegen experimentelle Studien die Annahme einer
Schwachung des Immunsystems (Swart et al. 1994).

Zwei Vergleichsgruppen gefangener Seehunde (Aufzuchtstation Pieterburen) wurden mit
Fisch aus der stark belasteten Ostsee und aus dem wenig belasteten Atlantik gefittert, um
die jeweilige umweltspezifische Belastung zu simulieren. Die tagliche
Organochloraufnahme aus Ostseefisch lag je nach Substanz um das drei- bis Uber
zehnfache Uber der aus Atlantikfisch. Bei Aryl-Kohlenwasserstoff-(Ah-)Rezeptor-bindenden
Organochlorverbindungen lag das Verhaltnis in TCDD-Aquivalenten bei 1:10. Die
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Uberprufung wichtiger Parameter des Immunsystems (Vitamin A/Retinol, weiRe
Blutkdrperchen, Immunassay-Studien zum Nachweis antigener Substanzen) ergab eine
signifikante funktionelle Schwachung der Zellen des angeborenen wie des erworbenen
Immunsystems nach chronischer Organochlor-Exposition ("Ostsee-Gruppe"). Zwar lassen
auch diese Ergebnisse keine eindeutige Antwort auf die Frage nach der Bedeutung der
Schadstoffbelastung fir das Ausmall der Seuche zu, da die Todesrate auch bei
unbelasteten Robben sehr hoch ist. Sie verweisen aber auf eine eindeutig
schadstoffbedingte Vorschadigung durch Schwachung des Immunsystems.

Mit einer ahnlichen Versuchsanordnung (zwei Gruppen weiblicher Seehunde, Fitterung
mit Fisch aus dem westlichen Wattenmeer resp. dem Nordost-Atlantik, der sich signifikant
hinsichtlich PCB und DDE-Gehalt unterschied) konnte auch die Reproduktionstoxizitat von
PCB nachgewiesen werden (Reijnders 1986, 1990, 1994). Die zwei Jahre lang Uber die
Nahrung verabreichte Tagesdosis lag im Fall der Watt-Gruppe bei 1,5 mg PCB und 0,4 mg
DDE, im Fall der Atlantik-Gruppe bei 0,22 mg PCB und 0,13 mg DDE. Beide Gruppen
unterschieden sich eindeutig hinsichtlich des Reproduktionserfolgs. Die jeweils zwolf
weiblichen Tiere hatten eine normale Ovulation, aber es wurden von ihnen gegeniber 10
aus der mit Atlantik-Fisch gefutterten Gruppe nur 4 aus der Gruppe mit hdherbelasteter
Nahrung trachtig. Parallele Hormonuntersuchungen ergaben, daf’ die Stérung offenbar im
zeitlichen Umfeld der Implantationsphase eintritt. Diese Ergebnisse stehen in Einklang mit
Untersuchungen an Minks, bei denen nach PCB-Exposition Ovulation, Paarung und
Implantation ungestort erfolgen, danach aber der Embryo geschéadigt wird (Abort,
Resorption u.d.). Dieser Effekt wird schon durch geringe PCB-Konzentrationen (25
Mikrogramm/Tag) ausgeldst und tritt sowohl bei Fiutterung mit belastetem Fisch wie bei
reiner PCB-Gabe auf.

Bei den experimentellen Untersuchungen bleibt zu bericksichtigen, daf3 die
Langfristbelastung der Robbenpopulationen mit Chlororganika - deren Konzentration seit
den 50er und 60er Jahren kontinuierlich zunahm und die akkumuliert und z.T.
intergenerationell tber die Laktation weitergegeben wurden - experimentell nicht zu
simulieren ist. Gleiches gilt fur die Wechselwirkung verschiedener Schadstoffe.

Schadstoffbelastungen: Sehr detaillierte MeRergebnisse zur Belastung der drei
Robbenarten liegen aus dem schwedischen Seal-Projekt vor, das Kontaminationsdaten
aus den 70er und 80er Jahren, auch im Zusammenhang mit der Virusseuche, aus der
Ostsee und von der schwedischen Westkuste erarbeitet hat (Olsson et al. 1992a und b).

Dabei zeigten sich bei Metallen (Frank et al. 1992) Konzentrationen, die gemessen an
jenen aus anderen europdischen, arktischen oder kanadischen Gewassern als "normal”
gelten konnen. Kegelrobben waren am starksten belastet. Es ergab sich kein
Zusammenhang zur Virusseuche.

Bei Organohalogenen differierte die Belastung zwischen den Arten (Kegelrobben i.d.R. am
starksten belastet) sowie nach Alter, Region und Gesundheitszustand der Tiere. Seehunde
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aus der Ostsee waren starker belastet als Seehunde von der schwedischen Westkiiste
(Kattegat/Skagerak). Die PCB-Konzentration (Haraguchi et al. 1992) in jungen Seehunden
war in der Ostsee etwa doppelt so hoch wie vor der schwedischen Westkuste; bei DDT lag
das Verhaltnis bei 1:4 (Blomkvist et al. 1992). Die Konzentrationen der Organohalogene
variierten streng gekoppelt, mit Ausnahme der Dioxine und polychlorierten Camphene.
Gegenuber polychlorierten Diphenylethern, Camphenen und Chlordan-Verbindungen
(Anderson/ Wartanian 1992) lagen die PCB- und DDT-Konzentrationen generell hoher.
Die Dioxinkonzentrationen (Bergek et al. 1992) waren gering - was entweder geringe
Kontamination oder hohes Abbauvermdgen bedeutet.

Bei den persistenten PCB-Kongeneren zeigt sich eine gewebespezifische Variation des
Kongenerenmusters sowie deutliche Konzentrationsdifferenzen. Die Akkumulation im Hirn-
Gewebe ist niedriger als in anderen Organen (Bernhoft/Skaare 1994).

Die schon global in marinen S&ugern und Vogeln nachgewiesenen Chloraromaten
Tris(chlorphenyl)methan bzw. -methanol wurden in Ringelrobben im ppb/ppm-Bereich
nachgewiesen (Zook et al. 1992; vgl. Jarman et al. 1992).

Das Maximum der Kontamination war Mitte der 70er Jahre erreicht. Seitdem ist ein -
partieller resp. differenzierter - Rickgang der genannten Schadstoffe in Biotop,
Nahrungskette und Robben zu konstatieren.

Bei den persistenten PCB-Kongeneren zeigen sich gewebespezifische Konzentrations-
unterschiede und eine vergleichsweise geringe Anreicherung im Gewebe des Hirns.

Wirkmechanismen der Schadstoffe

Der langfristige Rickgang der Reproduktionsraten der Seehundpopulationen im
Wattenmeer und in der Ostsee wird als Teil und Ausdruck des geschilderten
Krankheitskomplexes verstanden, zu dem neben der primaren Schadigung der
Nebennierenrinde sekundére Schaden an Haut und Klauen, an Knochen, Blutgefal3en,
Verdauungs- und Reproduktionstrakt (Uteruslasionen) gehéren (Bergmann/Olsson 1986;
Olsson et al. 1994; Reijnders 1994). Generell verweisen die Schaden auf
Stoffwechselstérungen, Immunsuppression und hormonelle Imbalancen. Die
Nebennierenschadigungen im Sinne einer Hyperplasie gelten als primére Schadigung, die
die anderen Schaden auslost. Der vermutete Wirkmechanismus verlauft u.a. Uber eine
Erh6hung der Glucocortikoid-Werte im Blut. Experimentelle Studien an Ratten zeigen, dal3
PCB, in geringerem Mal3e auch DDT diesen Mechanismus auslésen kann. Die Analyse
der Kongeneren-Verteilung gibt Anlal3 zu der Hypothese, dal} die PCB- resp. DDT-
Abbauprodukte DDE- und PCB-Methylsulfon als verursachende Schadstoffe eine
vermutlich bedeutendere Rolle spielen als koplanare Verbindungen incl. Dioxin (Olsson et
al. 1994).
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Uber die Mechanismen der PCB-Wirkung selbst (Aufnahme, Verteilung, Metabolisierung/
Ausscheidung) ist noch wenig bekannt. Die Untersuchungen von Reijnders stitzen hier
die Vermutung, dal3 PCB- und DDT-Methylsulfon, d.h. nicht die Ausgangssubstanzen
(PCB, DDT), sondern deren Metaboliten, eine herausragende Rolle bei der Verursachung
des Schadbildes spielen.

Bei der Metabolisierung von organischen Xenobiotika wie von Steroidhormonen u.a. endo-
biotischen Verbindungen UUber das System der mischfunktionellen Oxygenasen
unterscheiden sich auch eng verwandte Organismen beachtlich. Die Unterschiede im
Metabolisierungsvermégen hangen vermutlich von der Isoenzymstruktur des Cytochrom-
Systems ab. So kbénnen Seehunde offenbar recht gut PCB-Kongenere mit ortho- und meta-
positionierten H-Atomen in Kombination mit einem ortho-Chlor-Substituenten abbauen.
Ringelrobben kénnen das nicht so gut. Robben kdnnen, im Gegensatz zu Cetaceen
(Waltieren), Kongenere mit benachbarten Wasserstoff-Atomen in meta- und para-Stellung
unabhéngig von der Zahl der Chlorsubstituenten abbauen. Solche Unterschiede in der
Fahigkeit zur Biotransformation von Xenobiotika fihren zu unterschiedlichen Kongeneren-
Mustern in den Organismen, die erkennen lassen, welche PCB abgebaut werden kénnen
und welche nicht bzw. welche Enzyme resp. Enmzymfamilien jeweils vorhanden sind oder
fehlen. Bei den Robbenarten treten solche artspezifischen Unterschiede auf.

Toxikologisch ist die Wirkung von "Muttersubstanzen" von jener ihrer Metaboliten zu unter-
scheiden. So fuhrt bei Seehunden und Robben z.B. die Hydroxilierung eines PCB-
Kongeners (PCB-77) zu einer deutlichen Verminderung des Plasmaspiegels von Vitamin
A und Thyroid-Hormon. Beides kann von einer gesteigerten Empfindlichkeit fir mikrobielle
Infektionen (Immunsuppression) begleitet sein (Reijnders 1994). Das stimmt Uberein mit
den Beobachtungen von Swart u.a. (1994) hinsichtlich einer PCB-verursachten
Immunschwache bei Seehunden, die mit einer Verminderung der Aktivitat von nattrlichen
Killer-Zellen und T-Lymphozyten verbunden ist.

Schadstoffe

PCB und Abbauprodukte

PCDDs (Dioxine)

PCDFs (Furane)

Hexachlorbenzol (HCB)

Dieldrin

3-HCH

sDDT und Abbauprodukte

PCC (Camphene wie Toxaphen u.a.)
SCHL (Chlordan und Verwandte)
Tris(chlorphenyl)methan und -methanol
Schwermetalle (As, Cd/alterszunehmend, Co, Cr, Cu, Fe, Hg/alterszunehmend, Mn, Ni, Pb,
Se/alterszunehmend, V, W, Zn.
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7. Eisbar (Ursus Maritimus)

Systematische Stellung

Stamm: Chordata

Klasse: Mammalia (Sauger)

Ordnung: Carnivora (Raubtiere)

Familie: Ursidae (GroR3béren)

Gattung: Ursus (Echte Béren)

Art: Ursus maritimus Phipps, 1774
Zusammenfassung

Ursus maritimus steht als "top-predator” an der Spitze der strukturell einfachen
Nahrungskette des nordlichen Polarmeeres. In dieser Nahrungskette (Zooplankton-Fische-
Robben-Eisbaren) mit einer sehr engen Bindung des Eisbaren an Robben kommt es zu
einer beachtlichen Biomagnifikation von lipophilen Schadstoffen. Nachdem man in der
Arktis bei sich von Fischen und Robben erndhrenden Inuits (Eskimos) hohe
Schadstoffbelastungen im  Korperfett gefunden hatte, wurden entsprechende
Untersuchungen auch an freilebenden Eisbaren vorgenommen. Bei Eisbaren als
langlebigen Grof3sdugern sind in diesem Zusammenhang nur wildlife-, keine
experimentellen Beobachtungen maglich.

Bisher liegen eine Reihe detaillierter Untersuchungen zur Belastung von Eisbaren mit
potentiell reproduktionstoxischen Stoffen (Schwermetalle, Organochlorverbindungen) vor.
Dabei wurden z.T. Schwellenwerte der Belastung erreicht und deutlich Uberschritten, die
bei anderen eng verwandten Saugern (Robben, Minks) Zu
Reproduktionsbeeintrachtigungen fihren.

Die Reproduktionsentwicklung bei Ursus maritimus scheint derzeit stabil zu sein, obwohl
in einem Fall (Hudson-Bay, Kanada) eine zwar nur leichte, aber doch dauerhafte
Reproduktivitatsminderung berichtet wird. Reproduktionstoxische Effekte bei freilebenden
Eisbaren sind bisher nicht beobachtet worden. Sie gelten aber auf Grund der vorliegenden
Belastungsdaten als denkbar, wobei besonders PCB als kritischer Stoff angesehen wird.
Bei der Bewertung der Schadstoffbelastung sind die Besonderheiten der Ernahrungs- und
Reproduktionsweise der Eisbaren zu beachten, die zu einer hohen Ubertragungsrate der
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Schadstoffe von Muttertieren auf die Jungen mit entsprechender Belastung in friihen
Entwicklungsstadien fuhren.

Verbreitung und Lebensweise

Lebensraum: Die Eisbaren leben am Rande der treibeisbedeckten Meere der
Nordhalbkugel, zirkumpolar (Uspenski 1979). Es werden sechs gesonderte Populationen
unterschieden: Wrangel Inseln/West-Alaska, Nord-Alaska, Kanadische Arktis, Gronland,
Spitzbergen/Franz-Josefs-Land, Zentral-Sibirien (DeMarter/Stirling 1981). Eisbaren leben
als Einzelganger (Ausnahme: Weibchen mit Jungen), wobei sie z.T. ausgedehnte
Wanderungen auf der Suche nach robbenreichen Gebieten unternehmen. Bevorzugtes
Habitat sind periodisch aktive Eisflachen, da dort Robben am haufigsten anzutreffen sind
und der Jagderfolg am grof3ten ist. Ab Oktober/November gehen die Eisbaren, in einigen
Regionen nur die trachtigen Weibchen, an die Kiste und graben Eis- bzw. Schneehdhlen,
in denen sie Uberwintern und die Jungen werfen. Die sehr schwer zu bestimmende
Gesamtzahl der Eisbaren wird gegenwartig auf tber 20.000 Exemplare geschatzt. Die
Populationen gelten (nach friiheren Einbriichen auf russischem Territorium) als insgesamt
stabil. Fur die Hudson-Bay wird ein langsamer Riuckgang der Reproduktivitat berichtet
(Polischuk et al. 1995).

Ernahrungsweise: Eisbaren sind reine Fleischfresser (Ramsay/Hobson 1991). Sie
ernahren sich in erster Linie von Eismeer-Ringelrobben (Phoca hispida, im Fruhjahr zu
rund 50 Prozent Robbenjunge), von denen sie bei guter Nahrungsversorgung bevorzugt
Fett/Speck ("blubber”) und Haut fressen. Daneben spielen Bartrobben (Erignathus
barbatus) als Beute eine untergeordnete Rolle, ferner Aas von marinen Grol3saugern,
Kleinsauger, Eier, Vogel. Die Eisbaren stehen an der Spitze der strukturell einfachen
Nahrungskette des polaren Meeres (Phyto-/Zooplankton, Crustaceen, Fische, Robben,
Eisbaren), so dal} die Bioakkumulation und -magnifikation von lipophilen Schadstoffen
direkt verfolgt werden kann (Muir et al. 1988). Fur ihre Erndhrungsweise ist der Wechsel
von einer u.U. nur kurzen Frel3phase (Hyperphagia, 8 - 10 Wochen Dauer) im
Frahjahr/Frihsommer und langen Fastenperioden kennzeichnend, die je nach Region bei
Eisrickgang auch den Sommer, immer aber den Winter betreffen (Uspenski 1979). In der
HauptfreR3zeit bauen die Eisbaren eine Unterhautfettschicht von 5 - 10 cm Stérke auf, die
einen Gewichtsanteil von fast 50 Prozent an der Kérpermasse erreichen soll. In der
Fastenperiode wird sie wieder mobilisiert und bis auf etwa 10 Gewichts-Prozent abgebaut
(Polischuk et al. 1995).

Reproduktionsweise: Eisbaren (Lebenserwartung 25-30 Jahre) haben, wie bei grol3en,
langlebigen Saugern zu erwarten, eine niedrige Reproduktionsrate. Sie erholen sich daher
von Populationseinbriichen nur langsam. Die aktive Reproduktionszeit der Weibchen liegt
bei etwa 15 Jahren mit Geburtsintervallen von durchschnittlich 3 Jahren. Letzteres hangt
mit der langen Aufzuchtdauer der Jungen zusammen. Die durchschnittliche
Jahresreproduktionsrate wird, bezogen auf die gesamte Lebensphase, mit 0,27 angegeben
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(DeMaster/Stirling 1981). Ein Eisbarenweibchen kommt in seinem Leben auf hdchstens 6 -
7 Wrfe mit 10 - 15 Jungen (Uspenski 1979).

Der Reproduktionszyklus ist in bemerkenswerter Weise an Ernahrungsweise und Habitat
angepaldt (Ramsay/Stirling 1988). Paarung und Befruchtung erfolgen im Fruhjahr, die
Implantation des Eis beim Weibchen erst im Herbst, nach der Frel3periode (verztgerte
Implantation, wie bei Seehunden und Robben). Die weiblichen Tiere beziehen im
Oktober/November Hohlen, die sie nicht vor Februar/Marz verlassen. Die fotale
Wachstumsperiode ist mit etwa drei Monaten sehr kurz, und die im Dezember geworfenen
Jungen (eines, hochstens drei) haben ein Durchschnittsgewicht von nur ca. 600 Gramm.
Es folgt ein intensiver Wachstumsschub der Jungen, die bis zum Verlassen der H6hlen auf
etwa 10 kg Gewicht kommen. Der kurzen fotalen Entwicklungsperiode entspricht eine
insgesamt lange Phase postnataler Bindung an die Mutter. Die Jungen werden nach
anderthalb bis zwei Jahren, manchmal noch spéter entwohnt. Die Trachtigkeit des
Weibchens und die ersten Monate der Stillzeit mit der hochsten Laktationsrate - also die
energetisch aufwendigsten Phasen der Reproduktion - fallen bei den Eisbaren vollstandig
in die Fastenperiode ohne Wasser- und Nahrungsaufnahme. Einzige Nahrungsreserve ist
in dieser Periode das Korperfett. Hier kann eine weitgehende Ubergabe akkumulierter
lipophiler Schadstoffe an die Jungen uber die Laktation erfolgen. Eisbaren haben von allen
terrestrischen Saugern zudem die fettreichste Milch.

Fur den Reproduktionserfolg hat der Erndhrungszustand der weiblichen Tiere
entscheidende Bedeutung. Die Verzogerung der Eiimplantation bis ans Ende der
FreBperiode ist offenbar vom Blut-Fett-Gehalt abhangig und kénnte einen
Schutzmechanismus gegen Tréachtigkeit bei schlechtem Ernédhrungszustand darstellen
(&hnliche Regulationsmechanismen sind von anderen Saugern bekannt).

Fundorte

Die vorliegenden wildlife-Beobachtungen stammen aus der kanadischen Arktis, von Spitz-
bergen (Norwegen) sowie in wenigen Fallen aus Gronland (Danemark) und der
ehemaligen Sowjetunion.

Schadbilder und Schadstoffbelastung

Es liegen Daten zur Belastung mit potentiell reproduktionstoxischen Schadstoffen bei
Eisbaren vor, die z.T. Aussagen zu zeitlichen Verdnderungen, zur Bioakkumulation, zu
regionalen Unterschieden, zur Dynamik der Schadstoffbelastung im Reproduktionszyklus
und zur Schadstoffibertragung vom Muttertier auf die Jungen enthalten. Dazu kommen
erste Beobachtungen zur Reproduktionsentwicklung und Hypothesen zu Auswirkungen
der Schadstoffbelastung auf den Reproduktionserfolg.
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Schadstoffbelastung: Untersuchungen (kanadische Arktis) von Leberproben auf 22
Elemente (1982) ergaben melRbare Schadstoffbelastungen (Schwermetalle), speziell mit
Hg. Die Hg-Konzentration war u.a. abhangig vom Nahrungs-Anteil von Bartrobben
(Erignathus barbatus), die Hg selbst ernahrungsbedingt starker akkumulieren (Norstrom et
al. 1986).

Bei Untersuchungen auf Spitzbergen, ferner in Gronland, ergaben sich geringere Hg-
Belastungen. Die Werte fur andere Schwermetalle und essentielle Elemente lagen in
vergleichbaren, toxikologisch nicht bedenklichen Gréienordnungen (sie galten als "relativ
gering”; Norheim et al. 1992). Bei den norwegischen Untersuchungen (1978 - 1989)
zeigten sich im zeitlichen Verlauf keine relevanten Belastungsveranderungen.

Gewebeuntersuchungen auf Organochlorverbindungen (Kanada, 1982-1984) ergaben
eine melbare Belastung mit PCB, Chlordan, DDT u.a., Chlorbenzol, HCH, Dieldrin etc. 80
% der Organochlorbelastung entfiel auf PCB und Chlordan. Die Chlordan-Konzentration
war 1984 gegeniber 1969 vier mal so hoch, die der anderen Organochlorverbindungen
doppelt so hoch. Der DDT-Level zeigte demgegeniber keine Veranderung (Norstrom et al.
1988). Die Konzentrationen waren in der hohen Arktis am geringsten, am hdchsten
dagegen in der zivilisationsnahen, starker verschmutzten Hudson-Bay.

Die PCB-Konzentrationen aus gepoolten Fettgewebeproben von Ursus maritimus aus der
kanadischen Arktis waren 6 bis 15 mal grof3er als die Konzentration im Speck von Phoca
hispida aus der gleichen Region. Fir einige Eisbaren aus Kanada und Norwegen wurden
PCB-Konzentrationen > 70 Mikrogramm/kg Fett nachgewiesen (Norstrom et al. 1988).
Gewebekonzentrationen in der GroRenordnung dieses Schwellenwertes sind bei anderen
marinen Saugern mit Reproduktionsfehlern in Verbindung gebracht worden (Letcher et al.
1994; Bandiera et al. 1995). PCB gilt insofern bei Ursus maritimus als kritischer Stoff.

Bei der Untersuchung auf Spitzbergen fanden sich ebenfalls in erster Linie PCBs und
Chlordanverwandte Verbindungen. Unter letzteren dominierte das Hauptabbauprodukt von
Chlordan, Oxychlordan. Die entsprechenden Werte fir Oxychlordan lagen in der
kanadischen Untersuchung hdher, was mit einem starkeren Einsatz von Chlordan seit dem
DDT-Verbot in den USA in den friihen siebziger Jahren in Verbindung stehen kénnte. Die
PCB-Konzentrationen waren in Spitzbergen etwas hdher als in Kanada. Dabei entsprach
das PCB-Kongeneren-Muster jenem, das auch in Kanada gefunden worden war.

Eine hohe PCB-Belastung ergab auch eine neue norwegische Studie. Die PCB-
Belastung stieg hier mit dem Alter der Tiere; die hdochsten Werte wurden bei erwachsenen
Méannchen gefunden, die niedrigsten bei jungen Eisbéaren. Die Retinol- (Vitamin A-) und
Thyroidhormon-Konzentrationen waren damit negativ korreliert (Skare et al. 1994). Die
Oxychlordan-Werte stimmten mit den friher gefundenen Werten Uberein. Die HCB-
Konzentration war gering, Dioxine und Furane wurden, wenn uberhaupt, nur in sehr
geringen Konzentrationen gefunden (Kleivane et al. 1994).
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Nachgewiesen wurde im Eisbarfett (wie bei Robben und Menschen, Kanada) ferner
Photoheptachlor, ein Abbauprodukt des Insektizids Heptachlor, das auch in technischem
Chlordan enthalten ist und als dessen giftigste Komponente gilt (Zhu et al. 1995). Eine bis
dahin nicht beobachtete Organochlorverbindung stellt das in Vdgeln und Saugern
gefundene, offenbar global verbreitete Tris (4-chlorphenyl)methanol resp. -methan dar. Die
hdchsten Konzentrationen fanden sich in Eisbaren (Jarman et al. 1992).

Die Metabolisierung von einzelnen Organochlorverbindungen (Uber das MFO-System) bei
Ursus maritimus, auf die die unterschiedlichen Bioakkumulationsfaktoren in der
Nahrungskette hinweisen, fuhrt zur Anreicherung von Methylsulfon-Metaboliten von PCBs,
DDE u.a. Chlororganika. Deren Abbauprodukte sind gleichfalls toxisch (Letcher et al.
1995).

Mogliche reproduktionstoxische Effekte: Reproduktionstoxische Effekte sind bisher nicht
nachgewiesen, werden aber von allen mit dem Problemkreis befal3ten Forschergruppen flr
maoglich erachtet. Norheim et al. (1992; Spitzbergen) halten in diesem Zusammenhang
PCBs fur den wegen ihrer hohen Konzentration kritischen Belastungsstoff. Skare et al.
(1994) teilen diese Ansicht. Das von ihnen untersuchte sample war fur diesbezilgliche
Aussagen jedoch zu klein. Auch Kleivane et al. (1994) betonen die reproduktionstoxischen
Effekte von PCBs in den vorgefundenen Konzentrationen bei anderen verwandten
Saugern (Robben, Minks), heben aber hervor, dafl} fir Eisbédren noch nicht genigend
Fakten zur Beurteilung der Sachlage verflugbar sind. Gleicher Ansicht ist Norstrom (1996,
pers. Mitt.). Auch Uber die langerfristige Wirkung der inzwischen wegen der hohen
Jungtierbelastung als chronisch zu bezeichnenden Organochlor-Exposition ist bisher noch
nichts Substantielles bekannt (Polischuk et al. 1995).

Lipophile Schadstoffe werden mit der sehr fettreichen Milch von der Mutter auf die
Jungtiere Ubertragen. Die Besonderheiten der Erndhrung (Wechsel von Hyperphagia und
Fastenperioden; fast ausschlieBliche Erndhrung von Robben) und des
Reproduktionszyklus  (verzogerte  Ei-Implantation und verkirzte  Fotalperiode,
Zusammenfallen von Tragzeit und postnataler Laktation mit der Fastenperiode) bewirken
hier die Aufakkumulation der Schadstoffe in der Mutter und ihre anschliel3ende
Anreicherung im Jungtier. Bei der Mutter nimmt mit Fortdauer der Fastenperiode die
Konzentration von Organochlor in Fett und Milch zu; Ausnahmen bilden DDT und HCH,
die offenbar metabolisiert werden. Die relative Belastung des Muttertieres steigt damit bis
zum Ende der Fastenperiode auf das Doppelte. Der Transfer zum Jungen nimmt ebenfalls
zu, zumal dessen Milchaufnahme in den frihen Lebensphasen besonders grof3 ist (sie
geht von anndhernd 470 g/Tag im ersten Jahr auf etwa 130 g/Tag im zweiten Lebensjahr
zurick). Per saldo erreicht die Schadstoffbelastung beim Jungtier im ersten Lebensjahr ein
Maximum, das noch deutlich GUber dem Belastungswert der Mutter liegt. Gerade dies ist
eine sehr empfindliche Entwicklungsphase, in die u.a. das intensive Wachstum des
fettreichen Hirn- und Nervensystems fallt.
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Ob diese friihe Belastung die Uberlebenschance der Jungen mindert oder Entwicklungs-
probleme auslost, ist noch unbekannt. Polischuk et al. (1995) verweisen jedoch darauf,
dal3 angesichts dieser Belastungsdynamik "die Méglichkeit von Organochlor-induzierten
Effekten nicht ausgeschlossen werden (kann) und einer der Faktoren sein (kdnnte), die
den langsamen Rickgang der Reproduktivitat der Eisbaren der westlichen Hudson-Bay
bewirken." Generell scheinen Arten mit verzégerter Implantation besonders empfindlich fur
schéadliche Reproduktionseffekte zu sein (Sandell 1990).

Wirkmechanismen der Schadstoffe

Biomagnifikationsfaktoren: Die Schadstoffanreicherung ist in der Nahrungskette des Polar-
meeres deutlich nachweisbar. In der Nahrungskette spielen fur die Eisbaren die Eismeer-
ringelrobben (Phoca hispida) und fir diese der Polardorsch (Boreogadus saida) als
Hauptnahrungsquelle die jeweils entscheidende Rolle. Polardorsche erndhren sich von
Zooplankton (Copepoden, Amphipoden) (Mef3torf 1980; Muir et al. 1988).

Bei PCB ergab sich eine Anreicherung um den Faktor 103 von 0,0037 mg/kg im
Dorschmuskel auf 0,68 mg/kg im Robbenspeck und 4,50 mg/kg im Eisbarfett (Muir et al.
1988). Bei anderen Stoffen (DDT, DDE) findet bei Ursus maritimus gegeniiber Robben
eine Abreicherung statt (Biomagnifikationsfaktor < 1), was auf Metabolisierung hinweist.
Die Spitzbergen-Untersuchung ergab ahnliche Bioakkumulationsfaktoren fir PCBs und
DDE wie die kanadische Untersuchung (Norheim et al. 1992). Die Dominanz jeweils
unterschiedlicher PCB-Kongenere bei den einzelnen Stufen der Nahrungskette ist
ebenfalls ein Zeichen fur artspezifische Stoffwechselvermogen.

Organochlor-Stoffwechsel: Eisbaren haben die Fahigkeit, bestimmte PCB-Kongeneren
und DDE durch ihr MFO-System zu metabolisieren. Sie kbnnen aul3erordentlich effektiv
zahlreiche Organochlor-Verbindungen, die sie Uber ihre Hauptnahrung, die Robben,
aufnehmen, eliminieren (Polischuk et al. 1995). Wahrend bei DDT/DDE gegeniber den
Beutetieren (Robben) eine Abreicherung stattfindet, werden bei den PCBs trotz dieses
Abbauvermégens sehr viel hohere Konzentrationen gefunden. Diese hohen
Konzentrationen geben zu der Vermutung Anlal3, dal3 Eisbaren durch die bei anderen
Organismen nachgewiesenen reproduktionstoxischen Effekten von PCBs besonders
gefahrdet sein kdnnten (s.o0.). DalR es bei gegebenem PCB-Abbauvermdgen dennoch zu
einer PCB-Anreicherung kommt, hangt offenbar damit zusammen, dal3 PCBs mit einer
nichtchlorierten meta-para-Stellung zu Arenoxiden abgebaut werden kénnen, wahrend in
dieser Position chlorierte PCB-Kongenere nicht metabolisiert werden kdnnen. Daher ist
das PCB-Muster im Eisbarfett gegeniber jenem von Robben spezifisch ausgepragt
(Letcher et al. 1994, 1995; Bandiera et al. 1995; Kleivane et al. 1994). Generell wird auf
Grund der artspezifisch variierenden MFO-Funktion ein "Filtermechanismus" fur
Organochlorverbindungen mit der Auspragung unterschiedlicher Anreicherungsmuster auf
den verschiedenen Stufen der Nahrungskette beobachtet.
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Die Aktivitdt PCB-abbauender MFO-Enzyme nimmt von terrestrischen Saugern tGber Vogel
zu marinen Saugern ab. Die Arenoxide sind cancerogen. Sie werden Uber Gluthation-
Konjugation zu Methylsulfon-Metaboliten abgebaut, die gleichfalls als toxisch gelten und
sich bei Eisbéaren anreichern.

Schadstoffe

PCB und Abbauprodukte
Chlordan

Photoheptachlor

DDT und Abbauprodukte
Chlorbenzol

HCH (Lindan)

Dieldrin

Toxaphen
Tris(4-chlorphenyl)methanol
22 Metalle und Nichtmetalle
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Dr. Ooystein Wiig, Norske Zoologisk Museum, Oslo, Norwegen, Tel. 0047/22851600; Fax
0047/22851837

lIl: Umweltschadstoffe und Reproduktionsschaden - Bewertung der
Ergebnisse

In diesem Abschnitt werden die wichtigsten Ergebnisse der einzelnen Ubersichten aus Teil
I zum Zusammenhang von beobachteten Reproduktionsschaden bei sieben in
Nordeuropa beheimateten Tierarten und verursachenden Schadstoffen, insbesondere von
Umweltchemikalien mit endokriner Wirkung ("endocrine disruptors") zusammengefal3t. Um
was fur Arten handelt es sich? Wie sehen die beobachteten Schadbilder und vermuteten
Wirkmechanismen aus? Was wissen wir Uber die Schadstoffe? Und welche Bedeutung
haben die Schaden fiir Populationen und Okologie?

1. Charakterisierung der Arten

1.1 Systematische Stellung

Die sieben untersuchten Arten - Seestern, Wellhornschnecke, Hering, Regenbogenforelle,
FluRseeschwalbe, Seehund und Eisbéar - gehdren zu unterschiedlichen Stammen und
Klassen des Tierreichs. Neben zwei Invertebraten - Seestern und Wellhornschnecke als
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Vertreter der Stachelhauter und Mollusken - wurden besonders Wirbeltiere untersucht:
zwei Fische, ein Vogel und zwei S&uger. Eisbar und Flu3seeschwalbe sind terrestrische
Tiere, die anderen leben im Wasser. Die untersuchten Arten reprasentieren insofern auch
unterschiedliche Reproduktionsweisen; sie decken jeweils besondere Lebensraume ab.
Wirbeltiere sind in unserem Zusammenhang nicht zuletzt deswegen interessant, weil sie
physiologisch in vieler Hinsicht mit dem Menschen verwandt sind. Das schlie3t das
System der hormonellen Regulation von Stoffwechsel und Entwicklung ein. Befunde bei
Wirbeltieren tber reproduktionstoxische Chemikalienwirkungen sind also auch mit Bezug
auf den Menschen beachtenswert.

1.2 Lebensraum

Unabhangig von ihrer sehr unterschiedlichen systematischen Stellung, Reproduktions-
und Lebensweise ist allen untersuchten Arten weitgehend gemeinsam, dal} sie durch ihre
Stellung in der Nahrungskette mit dem kistennahen Meeres-Biotop Nordeuropas
verbunden sind. Seestern, Wellhornschnecke, Hering und Robben leben in Nord- und
Ostsee, die an der Kiste britenden Seeschwalben gehdren ebenfalls zum marinen Biotop
und ernahren sich hauptsachlich von Meerestieren. Dies gilt auch fur die Eisbéaren, die das
Schelfeis der weiter nordlich gelegenen Polarregion bewohnen. Die Regenbogenforellen
sind teils ortsstandige SulRwasserbewohner, teils Wanderformen, die sich wie die meisten
Salmoniden zeitweilig im Meer aufhalten. Die Arten kommen also im nordeuropaischen
Raum vor; die Schadbilder, Uber die berichtet wird, wurden auch in dieser Region
beobachtet; jedoch werden auch Befunde aus anderen Regionen (besonders
Nordamerika) mit herangezogen.

Der Nord- und Ostseeraum mit den grof3en FluRastuaren zahlt global zu den hoch
belasteten Meeresregionen (vgl. Riecken u.a. 1994; Lozan et al. 1990; Lozan u.a. 1994).
Insofern leben gerade jene Arten an "hot spots" der Umweltverschmutzung, die alle
Entwicklungsstadien oder zumindest wichtige und sensible Reproduktionsphasen im
Nord- und Ostseeraum verbringen. Das sind Seestern, Wellhornschnecke und Robben als
Dauerbewohner; Hering und Forellen, insofern sie sich hier zumindest zeitweilig aufhalten
und laichen resp. als Larvenstadien aufwachsen, sowie die Seeschwalbe, die hier britet
und ihre Jungen aufzieht.

Demgegeniuber bewohnt der Eisbar meist ein kaum vom Menschen besiedeltes, “zivilisa-
tionsfernes” Habitat. Zwar leben auch seine unmittelbaren Beutetiere in relativ enger
Bindung an dies polare Biotop. Aber sie kommen - und dadurch auch der Eisbar - mit der
zivilisatorischen Schadstoffbelastung Uber den Ferntransport von Umweltchemikalien in
Kontakt (atmosphéarische Verfrachtung Uber die "globale Destille", Meeresstromungen,
Andriftung von kontaminiertem Eis aus grof3en Flussen, die ins Polarmeer muinden).
Zudem reichern sich diese Schadstoffe in der Nahrungskette (Plankton-Fische-Robben)
an.
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Im Unterschied zu Binnengewassern wirken in kistennahen Meeres-Gewassern relativ
hohe Verdinnungsfaktoren bei Schadstoffeintragen. Das ist bei der Interpretation der
Ergebnisse und im Vergleich mit den historischen und aktuellen Befunde aus Binnenseen
(z.B. Great Lakes oder Lake Apopka) zu beachten. Die Folgen der
Konzentrationsanreicherung von Umweltchemikalien in Flissen bzw. mehr oder weniger
abgeschlossenen Astuaren zeigen sich aber z.B. deutlich bei den erhohten
Belastungsraten und -effekten in der Wester-Schelde oder im Elbeastuar (Einbriche bei
Seesternpopulationen und bei FluBseeschwalben).

Gerade in der N&ahe der groRen Astuare und der Kiiste finden sich relativ hohe Schadstoff-
konzentrationen im Sediment. Dieses "Depot" stellt tGber Gleichgewichtsreaktionen und
wegen der Remobilisierung der Schadstoffe durch Mikroorganismen und niedere, im
Boden lebende Tiere, die in die Nahrungskette gelangen, eine Quelle standiger
Neueintrdge von persistenten Umweltchemikalien in die Biosphére dar. Neben der langen
Verweildauer solcher Schadstoffe in den Organismen selbst und in der Nahrungskette ist
diese Remobilisierung eine der Ursachen fiir die fortdauernde Biotop-Belastung auch nach
Einstellung oder Verminderung von Schadstoffeintragen durch Verbote und
Verwendungseinstellung. Auch werden bei verschiedenen Schadstoffen nach einer Phase
deutlicher  Konzentrationsabnahme in den Gewé&ssern weitgehend stabile
Grundbelastungen festgestellt, die auf solche Remobilisierungseffekte zurtckgefihrt
werden kdnnen. In Kistennéhe, aber auch auf hoher See, werden aul3erdem lokal erhohte
Schadstoffkonzentrationen beobachtet, die mit dem Schiffsverkehr (Schiffahrtsrouten,
Hafen, Werften) oder Verklappungsgebieten und Olfeldern in Zusammenhang stehen.
Periodisch schwankende Schadstoffkonzentrationen kénnen auch auf Hochwasser zurtick-
gehen, die die FluRBbetten ausrdumen und entsprechende Schadstoff-Frachten ins Meer
spulen.

1.3 Trophiestufe

Fast alle untersuchten Arten stehen in der Nahrungskette weit oben. Als "top-Pradatoren”
erndhren sie sich von anderen mehr oder weniger hoch stehenden und rauberisch
lebenden Organismen und laufen damit Gefahr, Schadstoffe Uber die Nahrungskette in
bereits angereicherter Form aufzunehmen und zu akkumulieren.

Fur die Bioakkumulation von Umweltchemikalien ist die Nahrungskette bei terrestrischen
Tieren von ungleich gré3erer Bedeutung als bei aquatischen Lebewesen. Wassertiere
nehmen Schadstoffe auch Uber ihre Koérperoberflaichen (Haut, Kiemen) aus dem
umgebenden Medium auf. Die verfigbaren Daten bei Seesternen, bei aasfressenden
Schnecken (wie der Wellhornschnecke) und bei Robben und Eisbaren belegen jedoch,
dal3 die Nahrungskette fir die Schadstoffbelastung auch bei diesen Wasserbewohnern
eine entscheidende Rolle spielt. Darauf verweisen z.B. auch die Belastungsunterschiede
zwischen den Eiern von Flu3seeschwalben aus unterschiedlichen Habitaten.
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Asterias ist Fleisch- und Aasfresser, ebenso die Wellhornschnecke; Heringe, die auf einer
eher mittleren Trophiestufe stehen, erndhren sich primér von Zooplankton, Kleinkrebsen
und -fischen; auch die Regenbogenforellen leben auf relativ hoher Trophiestufe von
tierischer Beute. Seeschwalben, Robben und speziell der Eisbéar sind ausgesprochene
"top-Préadatoren”. Sie sind z.T. ausgepragte Nahrungsspezialisten und damit auch
physiologisch im Gegensatz zu "Allesfressern" auf ein relativ enges Spektrum an Nahrung
eingestellt. Dies wirkt sich u.U. auf ihre Kapazitdit zum Schadstoffabbau aus
(Ausdifferenzierung der Enzyme des Cytochromsystems).

1.4 Einnischung und Verbreitungsgebiet

Keine der untersuchten Tiergruppen ist an einen lokal oder hinsichtlich der
Nahrungsbeziehung eng umrissenen Raum gebunden. Alle Arten besiedeln eher grof3e
Raume mit jahreszeitlich wechselnden Umweltbedingungen.

Hier liegt ein fur viele Arten der hoheren Breitengrade charakteristisches Moment. Im
Unterschied zu eng eingenischten und eher auf konstante Umweltbedingungen angepal3te
Organismen haben sie Toleranzen gegen die naturlichen Schwankungen ihrer Lebensbe-
dingungen (Temperaturen, Nahrungsangebot usw.) entwickelt. Eindrucksvoll Iaf3t sich das
z.B. beim Eisbaren mit seiner Wanderungsaktivitat, langen Fastenzeit und daran
angepaliten Reproduktionsweise studieren. Eine solche evolutive Anpassung betrifft
jedoch nur naturliche Schwankungen der Lebensbedingungen und gilt nicht fir die heute
abrupt auftretenden, kinstlichen Belastungsfaktoren wie z.B. Xenobiotika. Solche neuen,
krankmachenden Belastungsfaktoren wirken demgegeniber eher als Extinktionsfaktoren.

Chancen, den neuen Belastungen auszuweichen oder sie abzupuffern, gibt es fur die
Organismen kaum. Zum einen sind die Beutebeziehungen besonders bei den Arten mit
einfacher Nahrungskette und geringer Moglichkeit des Nahrungswechsels mehr oder
weniger eng festgelegt (Seestern, Seehund, besonders Eisbar). Dann sind bei einzelnen
Arten die Individuen bzw. Populationen auch stark ortsgebunden. Das gilt z.B. fur
Seesterne  und  Wellhornschnecken, zumal bei letzteren verdriftungsfahige
Entwicklungsstadien nicht ausgebildet werden. Damit sind sie punktférmigen
Chemikalienbelastungen ausgeliefert. Dies gilt ebenso fur die Seeschwalben, die zwar
Zugvogel sind, aber an ihre Brutreviere und die umliegenden Fanggrinde gebunden
bleiben. Auch die Seehunde bilden relativ ortsstandige lokale Populationen. In diesen
Fallen lassen sich ortsspezifische Belastungen eindeutig nachweisen, die von deutlich
lokalisierbaren  Reproduktionseinschrankungen (Seeschwalben im  Elbe-Astuar;
Seehundpopulationen mit unterschiedlicher Belastung in der Ostsee) bis zum punktuellem
Verschwinden der Art reichen (Wellhornschnecke in TBT-belasteten Meereszonen).
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1.5 Reproduktionsstrategie

Die Robustheit einzelner Arten gegentber Schwankungen der Umweltbedingungen hangt
auch von ihrer "Reproduktionsstrategie” ab. Bekanntlich unterscheidet man Arten, die sich
uber sehr groRe Nachkommenzahlen mit geringer individueller Uberlebensrate vermehren
(r-Strategen), von jenen, die physiologisch-energetisch und hinsichtlich der Aufzucht viel in
eine kleine Nachkommenzahl mit groRerer Uberlebenschance investieren (K-Strategen).
R-selektierte Arten konnen sich besser an rasch entstehende, temporare Habitate
anpassen, sie rasch besiedeln und ihre Ressourcen ausniitzen. Sie reagieren damit auf
stark fluktuierende Umweltbedingungen; ihre Populationsdichte zeigt im zeitlichen Verlauf
ausgepragte Schwankungen. Im umgekehrten Extrem zeichnen sich k-selektierte Arten
durch langlebige Generationen, vergleichsweise hohe Uberlebensraten sowie
gleichmalige und zeitlich konstante Populationsdichten aus. Zwischen beiden Extremen
gibt es flieBende Ubergange. K-selektierte, langlebige Arten mit vergleichsweise spét
eintretender Geschlechtsreife und Stellung weit oben in der Nahrungskette durften generell
gegenuber subletalen Effekten von Umweltchemikalien anféllig sein, weil bei ihnen
Bioakkumulation und -magnifikation mit einer langen Aufnahmedauer von Schadstoffen
zusammenkommen.

K-Strategen sollten populationsdkologisch gegentber anthropogenen Eingriffen in ihren
Lebensraum, besonders solchen mit reproduktionstoxischer Wirkung, auf die Dauer
anfalliger sein. Bei der fur sie charakteristischen, langsameren Generationenfolge wirken
sich subletale Effekte auf der Populationsebene erst allmahlich aus, sind dann aber nur
schwer rickgangig zu machen. Umgekehrt konnen r-selektierte Arten auch mit sehr starken
Populationseinbrichen in relativ kurzer Zeit durch hohe Reproduktionsraten fertig werden,
wenn die Belastungsfaktoren wegfallen oder kompensiert werden. Eindrucksvolles
Beispiel ist hier die Erholung der Heringsbestande. Seestern, Wellhornschnecke, Hering
und Forellen gehoren zu den (mehr oder minder) r-selektierten, Seeschwalbe, Seehund
und Eisbar zu den k-selektierten Arten.

1.6 Stabilitat der Populationen und aktueller Gefahrdungsgrad

In nur wenigen Fallen waren bei den untersuchten Arten die Populationen in der
Vergangenheit stabil. Drastische, von natlrlichen Schwankungen zu unterscheidende
Einbriche mit lokaler oder regionaler Bedeutung kamen in vielen Fallen vor und gingen
i.d.R. auf menschliche Aktivitaten zurick.

Ausnahmen sind hier Seesterne und Eisbaren. Bei Asterias werden nur lokale Bestands-
minderungen als Folge von punktueller PCB- und Cd-Belastung berichtet (z.B. Wester-
Schelde); im Fall der Eisbaren scheinen die Populationen im grof3en und ganzen stabil zu
sein. Regionale Einbriiche in der Vergangenheit hingen mit Bejagung zusammen.
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Bei den anderen Arten mul3 dagegen von deutlichen Populationseinbriichen gesprochen
werden:

Wellhornschnecke:
90er Jahre: regional begrenzte, massive Bestandsreduzierung durch Imposex als Folge von TBT-
Vergiftung;

Hering:
60er/70er Jahre: fast vollstandiger Populationszusammenbruch in Nord- und Ostsee als Folge von
Uberfischung; Erholung nach SchutzmalRnahmen, aber erneute Bestandsverminderung in den 90er
Jahren;

Regenbogenforelle:

Die natirlichen Bestande sind schon seit langem reduziert durch die Zerstérung der Habitate
(FluBlaufe; Laichzonen) durch FluRregulation und Gewasserverschmutzung; kinstliche
Bestandserhaltung;

FluRseeschwalbe:

Langfristiger Populationsriickgang durch Habitatzerstérung und einschréankung (Brutreviere). In
den 50er-70er Jahren sehr starke Populationseinbriiche im Nordseekiisten-Bereich u.a. im
Zusammenhang mit Pestizid-Belastung: Erholung durch SchutzmafRnahmen;

Seehund:

Drastischer Riickgang seit den 50er Jahren als Folge von Uberjagung, Entwertung der Wurf- und
Ruheplatze und schadstoffbedingter Reproduktionsminderung; die Morbilivirus Epidemie 1988 stand
vermutlich mit einer schadstoffbedingten Immunschwéchung in Zusammenhang; Erholung auf
niedrigerem Niveau durch Schutzmal3nahmen.

FluBseeschwalbe und Robben gelten heute in ihrem Bestand als stark gefahrdet. Die fur
die Nordsee in niederlandischen und deutschen Projekten nachgewiesene
Bestandsminderungen bei Wellhornschnecken sind ein Alarmsignal. Der Hering wird
heute nach der Erholung seiner Bestdnde nicht mehr als geféahrdet eingestuft. Fir alle hier
untersuchten  Wirbeltierarten gilt, dal3 ihre Populationen nur noch durch
SchutzmalRnahmen gegen menschliche Natureingriffe gesichert werden kénnen: Schutz
vor Uberjagung und Uberfischung; Einrichtung von Ruhe- und Schutzzonen, in denen die
Jungen aufgezogen werden kdnnen; kinstliche Stablisierung von Bestdnden durch Zucht
und Aussetzung von Jungtieren, wie im Fall von Forellen und Lachsahnlichen. Zudem geht
die Bestandserholung in einzelnen Féllen auch auf durchaus nicht unproblematische
Umstande zurick, z.B. die Eutrophierung der Nordsee, die das Nahrungsangebot fur
hoherstehende Pradatoren (FluRseeschwalben, Robben) deutlich verbessert hat.

1.7 Stellung im Oko-System

Die Stellung der einzelnen Arten im Oko-System ist schwer zu bewerten. Die sich auf-
drangende Frage lautet: was passiert, wenn eine der Arten in ihrem Bestand durch
zusatzliche Strel3faktoren (hier: reproduktionsmindernde Umweltchemikalienbelastung) so
geschadigt wird, dall sie wunter den fir den Populationserhalt notwendigen
"Minimalbestand" gedrtickt wird und durch ihren Ausfall das Artengeflige eines Biotops
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nachhaltig verandert wird. Diese Frage ist eindeutig meist nur fir den gegenteiligen Fall zu
beantworten: Wenn eine Art in einem Oko-System heimisch wird, in dem sie bisher nicht
vertreten war, kommt es oft zu einer raschen Destabilisierung des Artengefiges. Dann
namlich, wenn sie als neuer "top-Préadator" auftritt und selbst keine natirlichen Feinde hat,
sich also rasch auf Kosten anderer Arten vermehren und ausbreiten kann. Solche Falle
sind in grofRer Zahl aus der mit dem Kolonialismus einsetzenden Geschichte der globalen
anthropogenen Artenverfrachtung bekannt.

Das Aussterben einzelner "top-Pradatoren”, die als Rauber den Bestand ihrer Beute kurz
halten, wird i.d.R. zu einer starkeren Vermehrung der Beutetiere fihren. Sterben die
Eisbéren aus, werden sich die Robben besser vermehren kdnnen. Aber deren Bestand
wird unter naturlichen Bedingungen nicht nur durch die Eisbaren reguliert, sondern auch
durch eine Vielzahl anderer Faktoren wie z.B. das Angebot an Nahrung, Rast- und
Wurfplatzen etc. In Regionen mit gréf3erer Artenfllle als der Arktis stehen aul3erdem die
verschiedenen "top-Pradatoren" untereinander in Nahrungskonkurrenz, der Wegfall der
einen wird dann durch starkere Vermehrung anderer kompensiert. Auch weiter unten im
Oko-System kdénnen einzelne Arten einander vertreten. So wei niemand, was passiert,
wenn die Wellhornschnecken weiter durch TBT ausgerottet werden. Es ist denkbar, daf3
dann andere Aasfresser ihre Stelle als Gesundheitspolizei im Oko-System des
Meeresbodens einnehmen.

Die biologische Vielfalt, die Okosysteme insgesamt erst stabil halt, wird auch dann
bedroht, wenn einzelne Arten auf "Schadstoffresistenz” hin selektiert werden. Diese
“innerartliche" Einschrankung von biologischer Vielfalt (Verminderung der genetischen
Variabilitat) macht sie u.U. anféalliger gegentber anderen Belastungsfaktoren, was ihre
Anpassungsfahigkeit mindert. Das Uberleben einer Art ist im Ubrigen auch von
Mindestgroien der Populationen abhéngig; werden sie unterschritten, treten ahnliche
Mechanismen der Einschrankung von genetischer Variabilitdt sowie der Anfalligkeit fur
Populationszusammenbruch durch zufallige Umweltveranderungen auf.

Die Frage nach der Stellung der einzelnen Arten im Oko-System ist also einerseits schwer
zu beantworten, und andererseits ist sie auch nicht recht befriedigend. Denn das globale
Artensterben, das heute als eine neue Aussterbewelle von erdgeschichtlicher Dimension,
aber mit neuer, namlich anthropogener, Ursache abrollt (Eldredge 1994; Wilson 1995;
Heywood 1995) und zu dem die Belastung der Organismen mit Xenobiotika als ein
Strel3faktor unter anderen kraftig beitragt, signalisiert, dall die Umweltbedingungen
insgesamt ungesunder fur Mensch und Tier geworden sind. Gerade deswegen wird
Biomonitoring betrieben, mit dem Gefahren durch Schadstoffbelastung unserer Umwelt
frihzeitig erkannt und weitergehende Schéaden verhindert werden sollen. Die Zerstérung
der natirlichen Lebensbedingungen und -voraussetzungen des Menschen aul3ert sich
heute u.a. im Artensterben. Es ist insofern ein nicht zu Ubersehendes Warnsignal fir
unsere eigene Spezies.
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2. Schadbilder

Schadigungen des Reproduktionsvermogens treten, wie die im Teil 1l referierten wildlife-
und experimentellen Befunde zeigen, in vielfaltiger Form auf. Sie werden mit
unterschiedlichen Schadstoffen in Verbindung gebracht, und sie haben unterschiedliche
biochemische und physiologische Ursachen. Die Schadigungen manifestieren sich teils
bei den Elterntieren, teils bei den Jungen. Zu den Schadbildern gehdrt die - nur mit grof3em
analytischem Aufwand nachzuweisende - Schadstoffbelastung der Organismen. lhre
Kenntnis ist eine der Voraussetzungen, um den Ursachen der manifesten
Reproduktionsschaden auf die Spur zu kommen.

Da die einzelnen Arten unterschiedlich gut untersucht worden sind, ist der Kenntnisstand
uber Schadstoffbelastung, Effekte und Schadbilder auch sehr disparat. Bei den im Rahmen
grolRer Projekte erforschten Robben weil3 man inzwischen z.B. eine Menge uber die
Belastung mit den unterschiedlichsten Umweltchemikalien, es gibt Zeitreihen und
genauere Vorstellungen Uber die Krankheitsverursachung. Bei Buccinum dominiert ganz
der TBT-Effekt; andere Schadstoffe wurden hier kaum ins Auge gefal3t. Der
unterschiedliche Informationsstand hat insofern nur zum Teil mit der realen Belastung der
verschiedenen Organismen zu tun.

2.1 Elterntiere und Junge - wo wirken die Schadstoffe?

Bei den wildlife-Beobachtungen und den damit vergleichbaren experimentellen
Beobachtungen - Erbritungsexperimente mit Fischbrut; Vermehrungsexperimente in
Aufzuchtstationen fir Seehunde - kann zuerst unterschieden werden zwischen
schadstoffbedingten Reproduktionsschaden, die bei den umweltbelasteten Elterntieren (im
folgenden als erste Generation bezeichnet) auftreten (z.B. als Stérung der Gametogenese),
und solchen, die sich aus der Weitergabe von Schadstoffen von den Elterntieren - der
Mutter - auf die Jungen (die zweite Generation) ergeben. Diese Weitergabe erfolgt teils
Uber den Eidotter, teils Gber die Erndhrung des Embryos im Uterus oder Gber die Milch der
Mutter. Solche Uber das Muttertier vermittelten Schadstoffbelastungen der 2. Generation
kobnnen sich z.B. als embryonale Entwicklungsstérungen, als Mibildungen, als
verminderte Schlupfrate oder als Infertilitat manifestieren.

Vier der sieben untersuchten Arten - Seestern, Wellhornschnecke und beide Fische -
laichen im Wasser. Damit werden bei ihnen die sensiblen Entwicklungsstadien (Larven,
Fingerlinge) Uber die "innere" Belastung des Eidotters und tber das umgebende, "aulRere"
Medium  umweltbelastenden  Faktoren  ausgesetzt. Dabei zeigt sich in
Fischuntersuchungen, dal3 die Larven schadstoffempfindlicher sind als die durch die
Eihtlle zumindest teilweise geschitzten Fruhstadien. Bei Voégeln und Saugern stellen die
feste Eischale bzw. der Uterus fir den Embryo eine gewisse Barriere gegeniber
Umweltbelastungen dar, die nicht von der Mutter Ubertragen werden. Auch die
Plazentaschranke bei den hoheren Saugern (Placentalia) kann bei einigen Schadstoffen
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als eine solche Schutz-Barriere wirken; gerade bei lipophilen Stoffen, zu denen viele der
reproduktionsschadigenden Chemikalien gehdren, wirkt sie nicht.

Die Unterscheidung nach Belastung in der ersten und zweiten Generation ist sinnvoll, weil
sie einen Zugang zu der Frage ertffnet, wo und wie die Schadstoffbelastung eigentlich
wirkt: ob es sich um direkte physiologische Auswirkungen bei den Elterntieren (Bsp.
Induktion der Vitellogenese bei mannlichen Forellen durch ein Umweltdstrogen) oder
primar um eine Uber die Generationenfolge und die Exposition in den besonders sensiblen
pranatalen Entwicklungsstadien - im Ei oder Uterus - vermittelte Wirkung bei den Jungen
der zweiten Generation handelt. Gerade bei langlebigen Wirbeltieren, speziell Saugern,
kommt dem zweiten Belastungspfad besonderes Gewicht zu. Darauf basiert ja auch die
Ostrogen-Hypothese.

Die Schadstoffbelastung der Eltern- und speziell der Muttertiere ist fur beide
Belastungsformen von entscheidender Bedeutung. Die hierzu vorliegenden Daten werden
in der folgenden Ubersicht den beobachteten Schadbildern vorangestellt. Die
Schadstoffbelastung der Tiere kann auch als Indikator fir Trends in der Belastung der
Biotope und der Organismen selbst genommen werden, sofern Zeitreihen vorliegen
(Monitoring). Hinweise dazu finden sich in den Ubersichten in Teil II.

2.2 Schadstoffbelastung und reproduktionstoxische Schaden bei den einzelnen
Arten

Aus den Feldbeobachtungen liegen 2z.T. Informationen ({ber die Anreicherung
verschiedener Umweltchemikalien in den Organismen vor. Naturlich sind nur Daten zu
Stoffen verfugbar, nach denen man gesucht hat. Da die Befunde aus verschiedenen
Regionen stammen, zu verschiedenen Zeiten erhoben wurden und untereinander nur
schwer vergleichbar sind, wird hier auf quantitative Angaben und Vergleiche verzichtet.
Die Zusammenstellungen informieren in Kurzform dariber, welche Umweltchemikalien
von Bedeutung sind, mit welchen reproduktionstoxischen Schadbildern sie in
Zusammenhang stehen bzw. gesehen werden und wie die Befunde zu bewerten sind.

Asterias rubens (Seestern)

a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT, Dieldrin

diverse Erdolkohlenwasserstoffe
Schwermetalle: Cadmium, Zink, Quecksilber

b) Beobachtete Schadbilder: In der Eltern-Generation reichern sich Uber die Nahrungskette
aufgenommene Umweltchemikalien - hier PCB und Cadmium - in den Speicherorganen
(Darmventrikel) und den Gonaden an. Der Schadstoff geht auf Ei- und Samenzellen tber. Es
werden eine verminderte Grol3e der Seesterne (Wachstumsstorung), eine Degeneration ihrer
Eizellen, ein vermindertes Gewicht der weiblichen Gonaden und Sterilitat beobachtet.
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Diesen Schadbildern liegt offenbar eine Stérung der hormonell gesteuerten Vitellogenese,
speziell des fir ihre Induktion wichtigen Steroid-Metabolismus im MFO-System, durch PCB- und
Cd-Exposition in der Elterngeneration zugrunde.

In der 2. Generation zeigen sich besonders bei frihen Embryonalstadien Mil3bildungen sowie
Entwicklungsstorungen, die als "Reifeverzogerung" gekennzeichnet werden. Sie gehen auf die
PCB-Belastung der Oozyten zurlick. Der Bestandsriickgang an den untersuchten Standorten
(belgische Kanalkiste, Scheldemiindung) steht vermutlich mit beiden Schadigungsformen in
Zusammenhang.

c) Bewertung: Eindeutige reproduktionsschadigende Effekte, besonders durch PCB- und
Cadmium-Belastung; Stérung der hormonellen Regulierung durch die Schadstoffe als (eine?)
Ursache nachgewiesen; Mechanismus (Enzymschadigung) im einzelnen noch ungeklart; keine
bekannten Auswirkungen auf der Populationsebene.

Buccinum undatum (Wellhornschnecke)

a) Gefundene Schadstoffe:
Tributylzinn

b) Beobachtete Schadbilder: Bei Buccinum wird in der ersten Generation - wie bei weit Uber
hundert anderen marinen Schneckenarten - eine bis zur Sterilitdt reichende Mi3bildung des weib-
lichen Genitaltrakts durch zuséatzliche und tberlagernde Ausbildung mannlicher Geschlechts-
organe beobachtet (Imposex).

Diese Mif3bildung wird durch die Aufnahme von Tributylzinn aus der Nahrung und dem
Umgebungswasser bei Jungtieren vor Erreichen der Geschlechtsreife induziert. Mit dem Alter
nimmt die TBT-Sensitivitat ab. Die vermannlichende Wirkung von TBT liegt in seiner Blockade
der Aromatisierung von Androgenen zu Ostrogenen durch das MFO-System. Mit dem dadurch
bedingten Anstieg der Testosteronkonzentration im Gewebe wird die Ausbildung méannlicher
Geschlechtsmerkmale ausgelost. Eine TBT-Ubertragung auf die zweite Generation (iiber
Eidotter) ist bisher nicht nachgewiesen.

c) Bewertung: eindeutige reproduktionsschadigende Effekte durch TBT-Belastung; Stérung der
hormonelle Steuerung der Gewebedifferenzierung; Mechanismus (Enzymsschadigung mit
androgenem Effekt) eindeutig; Auswirkung auf Populationsebene mit regionaler Bedeutung,
inzwischen auch fiir die Deutsche Bucht nachgewiesen.

Clupea harenqus (Hering)

a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT/DDE/DDD, Lindan (HCH), Chlordan, Dieldrin, Hexachlorbenzol
(HCB), Heptachlorepoxide

Im Umgebungswasser diverse Erdélkohlenwasserstoffe und Schwermetalle (Cadmium, Zink,
Quecksilber, Kupfer, Nickel, Eisen, Blei, Cobalt)

b) Beobachtete Schadbilder: Generell wird in Nord- und Ostsee eine Zunahme von Mi3bildungen
bei Fischlarven registriert. Beim Hering ist ein Zusammenhang zwischen Schadstoffbelastung
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der Gonaden von Heringsweibchen (DDT/DDE sowie PCB) und verminderter Schlupfrate sowie
erhohter Mi3bildungsrate bei den Larven durch Erbritungsexperimente belegt.

Dies verweist auf embryonale Entwicklungsstorungen bzw. direkte Embryotoxizitat durch
Ubertragung des Schadstoffs vom weiblichen Tier auf die zweite Generation (Eidotter).
Nachgewiesen ist auch eine Schadigung von Eiern und Larven durch Schadstoffe im
umgebenden Wasser (Schwermetalle; Erddlkohlenwasserstoffe).

Hinsichtlich der Mechanismen gibt es nur Vermutungen. Sie beziehen eine Stérung der
hormonellen Regulation tber die Induktion des MFO-Systems ein.

c¢) Bewertung: Reproduktionsschadigende Effekte durch verschiedene Schadstoffe sind
eindeutig, ohne dal3 die Mechanismen klar waren. Hormonelle Stérungen als eine mogliche
Ursache nur vermutet. Effekte auf der Populationsebene nicht bemerkbar.

Salmo gairdneri/Oncorhynchus mykiss (Regenbogenforelle)

a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT/DDE/DDD, Lindan (HCH), Chlordan, Dieldrin, Hexachlorbenzol
(HCB), Heptachlorepoxide, PCDD/PCDF

Im Umgebungswasser: diverse Erddlkohlenwasserstoffe und Schwermetalle (Cadmium, Zink,
Quecksilber, Kupfer, Blei, Mangan) sowie Alkylphenole (Nonylphenol)

b) Beobachtete Schadbilder: Ahnlich wie beim Hering belegen Erbriitungsexperimente bei
Forellen einen Zusammenhang zwischen Schadstoffbelastung der Gonaden (DDT und DDT-
Abbauprodukte; PCB) und vermindertem Schlupferfolg sowie erhéhter larvaler Mi3bildungsrate
als reproduktionsmindernden Effekten in der zweiten Generation. Dazu kommt eine Vermin-
derung der Befruchtungsrate bei organochlorbelasteten Fischen (vermutlich direkte Folge der
Toxizitat/Mutagenitat der Schadstoffe).Eier, besonders aber friihe Larvenstadien sind sehr
empfindlich gegen Schadstoffe im Umgebungswasser (Schwermetalle), die wachstums-
hemmend und mi3bildend wirken und den Ei-Schlupf durch Enzymschédigung behindern. In die
gleiche Richtung wirkt eine pH-Absenkung (Gewéasserversauerung).

Alkylphenol induziert bei mannlichen Forellen in der ersten Generation Vitellogenese, wirkt also
wie ein Ostrogen. Dieser Effekt zeigt, dal eine Stérung der hormonellen Regulierung bei Fischen
durch Umweltchemikalien mdglich ist. Seine biologische Auswirkung ist noch unklar.

c) Bewertung: Reproduktionsschadigende Effekte durch verschiedene Organochlor-
verbindungen und Schwermetalle eindeutig; Mechanismen hierbei noch unklar. Geschlechts-
spezifische Stérung der hormonellen Regulierung durch 6strogene Wirkung einer Umwelt-
chemikalie (Nonylphenol) nachgewiesen. Auf Populationsebene keine Effekte beobachtet.

Sterna hirundo (FluRseeschwalbe)

a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT, HCH (Lindan), Dieldrin, Endrin,
Telodrin, Hexachlorbenzol (HCB)

diverse polyhalogenierte Kohlenwasserstoffe
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Schwermetalle: Quecksilber

b) Beobachtete Schadbilder: Bei FluRseeschwalben ist die Anreicherung reproduktionstoxischer
Umweltchemikalien (verschiedene Pestizide; PCB) bei der Eltern- Generation (Belastung des
Ovars) und ihre Ubertragung auf die zweite Generation (Eidotter, Embryo) nachgewiesen.
Vergleichsuntersuchungen zeigen, dal3 bei hdherer Belastung des Eis die Schlupfrate (ein
wesentlicher Faktor fur den Bruterfolg) signifikant zurtickgeht (Elbeastuar: um 6-8% verminderte
Schlupfrate). Dies wird mit der erhéhten PCB-Belastung erklart. Die regional hohe Hg-Belastung
der Eier wirkt sich offenbar nicht negativ auf den Bruterfolg aus.
Auf eine hormonéhnliche Wirkung der PCB-Belastung weisen Mi3bildungen bei der
Gonadenanlage hin (Verméannlichung, "intersex-Mannchen"), fir die eine Einschrankung ihrer
Fertilitat und Anomalien beim Brutverhalten vermutet werden.
¢) Bewertung: Reproduktionsschadigende Effekte eindeutig. Auswirkungen auf die hormonelle
Regulierung vermutet, Mechanismen aber noch unklar. Auf der Populationsebene bleiben die
regional eindeutigen Effekte noch im Rahmen naturlicher Schwankungen.

Phoca vitulina (Seehund)

a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT/DDE, polychlorierte Camphene,
polychlorierte Diphenylether, Chlordan,
Tris(chlorphenyl)methan

diverse Schwermetalle

b) Beobachtete Schadbilder: Mit PCB- und DDE-kontaminiertem Fisch gefitterte
Seehundweibchen zeigen eine signifikant verminderte Fruchtbarkeit. Als Ursache wird eine
hormonelle Stérung im zeitlichen Umfeld der Implantationsphase angenommen (keine Implan-
tation des befruchteten Eis oder Abort des Keims/Embryos).

Die langfristige Abnahme der Seehundpopulationen geht auf eine Minderung ihrer Reproduktivitéat
zurtick, die vermutlich mit verminderter Fruchtbarkeit in Verbindung steht. Sie wird als Teil eines
umfassenderen Krankheitskomplexes verstanden, zu dem u.a. Schadigungen der
Nebennierenrinde, Immunschwachung und Schadigung des Uterus (Verengung bis Verschlul3)
gehdren. Die Uteruslasionen reduzieren die Fruchtbarkeit.

Diese Schaden werden durch Schadstoffaufnahme tber die Nahrungskette in der Eltern-
generation und durch Weitergabe der Schadstoffe Uiber die Milch in der zweiten Generation
ausgelost. Es handelt sich z.T. um Entwicklungsstérungen, was auf eine besondere Empfind-
lichkeit der Jungtiere verweist. Offenbar spielen auch hier eine Stdrung im Bereich des
Entgiftungsmechanismus (MFO-System) und dadurch ausgeltste Imbalancen im Hormonspiegel
eine verursachende Rolle.

c) Bewertung: Eindeutige reproduktionsschadigende Effekte (bei PCB und DDE gut belegt);
Storung der hormonellen Regulation als Ursache wahrscheinlich, genauer Mechanismus noch
unklar. Reproduktivitdtsminderung Teil einer umfassenderen Schadigung der Organismen, bei
der hormonelle Stérungen eine Rolle spielen. Auswirkungen auf der Populationsebene werden
vermutet (Teilursache des Populationsriickgangs in der Vergangenheit).

Ursus maritimus (Eisbar)
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a) Gefundene Schadstoffe:

Chlororganika: PCB, DDT/DDE, Chlordan, Dieldrin, Lindan
(HCH), Chlorbenzol, Photoheptachlor, Tris(4-chlorphenyl)methan
Schwermetalle: Hg u.a.

b) Beobachtete Schadbilder: Reproduktionstoxische Effekte sind bei den schwer zu unter-
suchenden Eisbéren bisher nicht belegt, werden aber angesichts einer hohen Schadstoff-
belastung weiblicher Tiere besonders mit PCB und dessen nachgewiesener Ubertragung auf die
Jungen fir maglich gehalten. Sie kénnten Anzeichen einer verminderten Reproduktivitat von
Eisbaren in einer starker kontaminierten Region (westliche Hudson-Bay, Kanada) erklaren. Die
Belastung der Jungen erreicht kurz nach der Geburt und damit in einer sensiblen Phase
intensiven Wachstums ihr Maximum. Die Belastungen konnen Werte erreichen, die bei
vergleichbaren Sédugern (Robben, Minks) reproduktionstoxische Effekte auslosen.

c) Bewertung: Reproduktionsmindernde Effekte von Umweltchemikalien nicht belegt aber
ebenso wie Auswirkungen auf das Hormonsystem vermutet.

2.3 Zusammenfassung: Reproduktionsschadigende Effekte bei den untersuchten
Arten

In der Ubersicht 2 sind die wichtigsten Ergebnisse zusammengefafit. Die Ubersicht zeigt:
Bei sechs der sieben Arten, Uber die hier berichtet wird, sind reproduktionsschadigende
Effekte durch Umweltchemikalien nachgewiesen; beim Eisbéren werden sie vermutet. In
funf der sechs Félle hdngen die reproduktionsschadigenden Effekte u.a. mit einer Stérung
der hormonellen Regulation zusammen; die Umweltchemikalien wirken sich als
"endocrine disruptors” stérend auf das Hormonsystem aus. In allen Fallen geht die
Vermutung dahin, dal3 eine Schadigung des korpereigenen Entgiftungssystems vorliegt,
dal3 das Cytochrom-System mit den mischfunktionellen Oxygenasen also ein Ansatzpunkt
der Schadwirkung ist. Wie diese Wirkung im einzelnen ausgeldst wird - ob durch Blockade
von Enzymen, deren Schadigung oder durch Enzymaktivierung, oder durch direkte
hormoné&hnliche Wirkung Uber Rezeptorbindung - ist offenbar von Fall zu Fall verschieden
und meist noch unklar. Das Ergebnis ist jedoch in allen Fallen eine Stdrung der
Hormonbalance und dadurch ausgel6st eine Fehlsteuerung von Entwicklungsprozessen.
Die Ubersicht zeigt auch, daR in allen Fallen das weibliche Geschlecht den ersten
Ansatzpunkt bietet: die Schadwirkung wird meistens, ob sie in der Elterngeneration oder
bei den Jungen auftritt, Gber die weiblichen Gonaden, die Oozyten und das Dottereiweil}
bzw. die Milch der Muttertiere "vermittelt”.

Ubersicht 1: Reproduktionsschadigende Effekte bei den untersuchten Arten
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Art Schadstoffe Reprot [ Geschl. [ Hormon | Wirkungsmechanis
(nur ausgewahlte) oX. / -stérun- | mus ”
Effekte. | Gener'® | gen
Asterias PCB; CD; ferner: DDT, |ja w; ja MFO/Enzymblockade/
rubens Dieldrin, Erdol-KW, 1+2 -induktion
Schwermetalle
Buccinum TBT ja w; ja MFO/Enzymblockade/
undatum 1 -zerstoérung
Clupea DDT;PCB; ferner: div. ja w; ? MFO?
harengus Chlororg., Erdol-KW, 2
Schwermetalle
Salmo gairdneri/ | DDT; PCB; Nonylphenol | ja w,2; ja ?/6strogene Wirkung
Oncorhynchus | ferner: div. Chlororg., m,1;
mykiss Erdol-KW,
Schwermetalle
Sterna PCB; ferner: div. ja w; ja MFO?/Enzyminduktio
hirundo Chlororg., PHK, Hg 2 n
Phoca PCB; DDE; ferner: div. |ja w; ja MFQO?
vitulina Chlororg., 1+2
Schwermetalle
Ursus PCB; ferner: div. ? (w; ? (MFO) ©
maritimus Chlororg., 1+27?)°
Schwermetalle

? = unklar, vermutet. 1 = Elterngeneration; 2 = Embryo/Junge; w = weiblich; m = mannlich.
a) Effekt vermittelt Uber weibliches/mannliches Geschlecht; Wirkung in der 1. und/oder 2. Generation. b) "endocrine disruptor" (z.B.

Enzymschadigung) bzw. direkte hormonéahnliche Wirkung als Ursache einer Stérung der hormonellen Balance. c) hypothetisch, da
reproduktionsmindernder Effekt nur vermutet.

In einem Fall - dort, wo eine direkte, hormonahnliche Wirkung tber die Rezeptorbindung
nachgewiesen werden konnte (Vitellogenese bei Fisch-Mannchen) - zeigte sich auch bei
mannlichen Fischen in der Eltern-Generation eine direkte (6strogene) Schadstoffwirkung.
Die Uber die Mutter auf die nachste Generation Ubertragene Schadstoffwirkung kann sich
dort (in der zweiten Generation) auf beide Geschlechter auswirken. Dies stimmt mit
anderen Befunden zur hormonellen Wirkung von Umweltchemikalien tberein (vgl. Teil I,
Abschnitte 4 und 5). Einschrankend ist zu bemerken, dal® die direkte Schadigung der
mannlichen Reproduktionsfunktionen (verminderte Samenproduktion, Samenschadigung
usw.) bei Tieren noch schwerer nachzuweisen ist als beim Menschen, wo
epidemiologische Untersuchungen mit sehr gro3er Fallzahl méglich sind.
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3. Schadstoffe

Stoffe, Uber die man etwas weil3

Bei den sieben untersuchten Arten hat die Schadstoffanalytik alle Stoffgruppen der
Ubersicht 1 (Chemikalien mit Verdacht auf reproduktionsschadigende Wirkung) und viele
der dort aufgelisteten Stoffe sowie noch eine Reihe weiterer Umweltchemikalien zutage
gefdrdert, die auch aus anderen Zusammenhé&ngen der Toxikologie einschlagig bekannt
sind (vgl. Toppari et al. 1995; UBA 1995; Larsen 1995; Reichart/Bunke 1995; Samsoe-
Petersen/Pedersen 1995).

In den Kreis der Stoffe, Uber deren reproduktionsschadigende Wirkung und
Wirkmechanismen man im Zusammenhang mit wildlife-Beobachtungen genauere
Vorstellungen hat, gehéren PCBs und einige Pestizide (Chlororganika) sowie
verschiedene Schwermetalle. Dazu kommen TBT, ferner Nonylphenol. Bei vielen
Stoffgemischen (Erdol-Kohlenwasserstoffe; Abflisse von Klaranlagen oder Papiermuhlen)
weild man zwar, dal3 sie schadlich wirken, kennt aber weder die verantwortlichen Stoffe
noch die Mechanismen.

Insgesamt zeigt die Ubersicht, daR Stoffe, die auch das System der hormonellen
Regulation desorganisieren kénnen, fur die Auslésung von Reproduktionsschaden eine
besonders wichtige Rolle spielen.

Die Gruppe der Umweltchemikalien, die man im Zusammenhang mit wildlife-
Beobachtungen von  Reproduktionsschaden  detaillierter auf  Wirkung und
Wirkmechanismen hin untersucht hat, ist nach wie vor klein. Das ist nicht verwunderlich.
Denn dies sind die Stoffe, die in der Vergangenheit mit drastischsten Effekten in
Verbindung gebracht wurden und die die Forschung dann aufgegriffen hat. Dal3 es sich bei
den vergleichsweise gut untersuchten PCB um Uber 200 strukturdhnliche, aber nicht
identische Molekile handelt (Kongenere), die von den Organismen zu verschiedenem
Grad abgebaut werden kdnnen und die dabei unterschiedlich wirken, ergab sich erst im
Zuge der Erforschung dieser Schadstoffe. Dazu hat sich erst sukzessive und bisher auch
nur teilweise aufklaren lassen, wie die Entgiftungssysteme der einzelnen Organismen
arbeiten. Dal3 sie sich zwischen den Organismenklassen und -Arten hinsichtlich ihrer
Stoffverarbeitungskapazitat  unterscheiden und sich  daraus unterschiedliche
Belastungsmuster der Organismen ergeben, gehort zu den neueren Entdeckungen. Die
jungste Beobachtung, dal3 DDE durch seine Rezeptorbindung eine antiandrogene
Wirkung hat, ist finfzig Jahre nach dem Start der groRrdaumigen DDT-Verwendung
gemacht worden. Das sagt viel Uber den Zeitverzug, der zwischen der Freisetzung von
Stoffen und der Erkenntnis ihrer organismischen Wirkung besteht.

Andere Stoffe mit (in vitro) nachgewiesener hormoneller Wirkung, wie z.B. die Phthalate,
tauchen im Zusammenhang mit den sieben untersuchten Arten nicht oder nur am Rande
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auf. Das heil3t nur, dal3 bei den Untersuchungen bisher nach ihnen nicht systematisch
gesucht worden ist.

Das Problem der toxikologischen Forschung besteht - neben den Nachweisproblemen -
darin, dal3 sie auf Krankheiten, Entwicklungsstérungen und Mi3bildungen erst im
Nachhinein reagiert und dal3 sie es dabei mit einer oft unauflésbaren Vielzahl von
Schadstoffen, Schadbildern und Wirkmechanismen zu tun hat. Wahrend man vieles tber
die akute Wirkung von Schadstoffen weil3, bleibt gerade die Langzeitwirkung von
Chemikalien weitgehend im Dunkeln. Dies gilt selbst fur relativ intensiv erforschte Gebiete
wie etwa die Krebsentstehung. Die meisten Erkenntnisse hat man erst in der Folge von
Zufallen und katastrophalen Unféllen gewonnen. Dies hangt z.T. mit der Vernachléassigung
der Toxikologie zusammen; schliel3lich profitieren die Chemiekonzerne vom Verkauf der
Chemikalien, nicht von der kostentrachtigen toxikologischen Forschung. Hier missen sie
politisch zur Vorsorge gezwungen werden. Es ergibt sich aber auch aus der Vielzahl und
der Menge freigesetzter synthetischer Verbindungen, deren Wirkungen auf die Biosphére
im einzelnen kaum vorhersagbar sind. Gesellschaftliche Einsicht in diesen
Zusammenhang und Vorsorgepolitik verlangen daher ein viel restriktivere Handhabung bei
Stoffprifung und -Genehmigung als Ublich, insbesondere die Berlcksichtigung von
Gruppenverdacht auf Schadwirkungen, wie er z.B. bei Chlororganika besteht.

Was man wissen mif3te

Das DDE-Beispiel zeigt, dald der Toxikologie langst bekannte Stoffe zusatzlich subletal
schadigende Eigenschaften haben, die bisher nicht bekannt waren. Die Zahl solcher Stoffe
ist mit Sicherheit grof3. Dies zahlt, wie auch die Diskussion bei dem vom Umwelt-
Bundesamt veranstalteten Symposium tber "Umweltchemikalien mit endokriner Wirkung"
vom Marz 1995 (UBA 1995) ergab, zu den wesentlichen Informationsdefiziten, denen nur
mit systematischer Stoffiberprifung auf reproduktionstoxische resp. hormonéhnliche
Wirkung zu begegenen ware. Tests hierfur liegen z.T. vor bzw. sind in Entwicklung.

Zum zweiten ist es unbedingt notwendig, mehr tber die Wirkmechanismen in Erfahrung zu
bringen. Dies macht tiefergehende experimentelle Studien mit einzelnen Stoffen und
Organismen notwendig.

Fur die Schadstoffwirkungen spielen Konzentrationen eine wesentliche Rolle. Dabei
kommt es jedoch letztlich auf die Gewebekonzentrationen in den Organismen an, nicht nur
auf die Konzentration im umgebenden Medium. Die Akkumulierbarkeit persistenter
Umweltchemikalien kann auch bei nur schwach wirkenden Substanzen zur Anreicherung
zu effektiven Wirkungs-Dosen fiihren. Dabei mufd gerade mit Blick auf reproduktionstoxisch
wirksame Stoffe bertcksichtigt werden, daR die Organismen in sensiblen
Entwicklungsphasen (Embryonalentwicklung, Neugeborene) viel empfindlicher sind als in
"erwachsenem" Zustand, dall also in diesen Phasen auch sehr geringe
Stoffkonzentrationen irreversible Schaden auslésen konnen.
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SchlieBlich ist der Bereich der Synergismen, der Kombinationswirkung unterschiedlicher
Belastungsstoffe ein weitgehend unerforschtes Gebiet (vgl. Jacobi/Witte 1995). Auch durch
Synergismen kdnnen Wirkschwellen herabgesetzt werden.

Notwendige Stoffregulation

Zu den Stoffen mit nachgewiesener oder vermuteter reproduktionsschadigender bzw.
hormoneller Wirkung gehdren sowohl solche, fir die in der Bundesrepublik Verwendungs-
verbote bzw. Verwendungseinschrankungen bestehen, wie solche, die bisher weitgehend
oder vollig unreguliert sind.

1. Regulierte und teilregulierte Stoffe

Zur ersten Gruppe der regulierten bzw. teilregulierten Umweltchemikalien gehéren u.a. die
PCB (PCB-Verbotsverordnung von 1989); zahlreiche Pestizide, darunter DDT (DDT-
Gesetz, 1972); PCP (PCB-Verbotsverordnung 1989) sowie Dioxine und Furane. Bei
Tributylzinn bestehen Verwendungsbeschrankungen, ebenso gibt es
Reduktionsbemihungen bei Schwermetallen und Alkylphenolethoxylaten (APEOS).

Unabhangig von diesen Verwendungsverboten bzw. -einschrdnkungen werden die Stoffe
jedoch weiter in die Biosphare eingetragen, und zwar aus

- Altlasten (Emissionen aus noch bestehenden Anwendungsformen,
- Entsorgung, Deponien etc.: PCB, PCP);

- weitergehender Anwendung (TBT; Schwermetalle; APEOS);

- Ferntransport Uber den Luft- und Wasserweg.

Bei diesen Stoffgruppen ist daher auf weitere Verminderung von Stoffeintragen aus
Entsorgung oder noch erlaubten Anwendungsbereichen zu drangen sowie auf eine weiter-
gehende Regulierung auf der internationalen Ebene, um den Ferntransport sowie die
Einleitung aus anderen Anrainer-Staaten im Bereich von Nord- und Ostsee zu vermindern.

2. Nicht regulierte Stoffe

Viele Pestizide (Alachlor; Aldicarb; Dithiocarbamat-Fungizide wie Maneb, Zineb,
Mancozeb, Metiram, Ziram; Dicofol; 2,4-D, Lindan; Metribuzin; Trifluralin), bei denen eine
hormonelle Wirkung vermutet oder nachgewiesen ist, sind noch zugelassen. Bei den
Alkylphenolethoxylaten besteht wie auch bei Schwermetallen nur eine teilweise
Beschrankung und die sehr gro3e Gruppe der Phthalate ist unreguliert. Dazu kommen
weitere Stoffe, wie z.B. das in der Auskleidung von Konservendosen enthaltenen
Bisphenol-A.

Bei allen diesen Stoffen ist nicht nur eine weitergehende Prifung auf ihre hormonelle bzw.
reproduktionsschadigende Wirkung notwendig, sondern es sind bereits heute angesichts
der toxikologischen und 0&kotoxikologischen Datenlage stoffspezifische Schritte zur
Einschrankung ihrer Verwendung angezeigt. Dabei ergeben sich Prioritdten auch aus den
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eingesetzten Mengen. Bei den in groBen Umfang u.a. als Weichmacher in PVC
eingesetzten Phthalaten (insbesondere DEHP), denen auch in einer neuen UBA-Studie
(Herrchen et al. 1995) ein hohes Gefahrdungspotential zugemessen wird, erwagt man z.B.
in Danemark ein Verwendungsverbot.

4. SchluBbemerkung

Welche SchlulZfolgerungen sind zu ziehen? Obwohl wir noch wenig Uber Reproduktions-
schéaden durch Umweltchemikalien und speziell durch Umwelthormone wissen, zeichnet
sich doch - und dies keineswegs nur schemenhaft - ein Bild ab, dal} es verdient,
alarmierend genannt zu werden:

- Eine ganze Reihe von Umweltchemikalien wirken sich reproduktionsschadigend und
destabilisierend auf das Hormonsystem der unterschiedlichsten Organismengruppen aus,
bis hin zu massiven reproduktionstoxischen Effekten, die sogar auf die Populationsebene
durchschlagen.

- Dabei handelt es sich um in groRen Mengen verwandte Industrie- und Agrarchemikalien;
und eine ganze Reihe ausgesprochen konsumnaher Chemikalien gerat in den Verdacht,
gleichermal3en reproduktionstoxische Effekte auszulésen. Die im wesentlichen durch
Zufalle und erst allmahlich durch systematischere Forschung aufgedeckten
Ursachenhinweise lassen angesichts der grof3en Zahl synthetischer Chemikalien, die in
die Biosphare freigesetzt werden, wenig Gutes ahnen.

- Die Diskussion Uber Wirkungsmechanismen hat zudem eine Reihe von plausiblen
Erkenntnissen und Hypothesen dartber hervorgebracht, wie und warum solche
Chemikalien die empfindlichen hormonellen Steuerungsmechanismen und das
Reproduktionsvermégen von Tieren und Menschen schadigen kénnen. Insgesamt nehmen
die Verdachtsmomente und beweiskraftigen Indizien fir Reproduktionsschadigung durch
Umweltchemikalien und Umwelthormone zu.

- Es geht um subletale Effekte mit groRem Verzégerungsmoment. Anders als akute
Giftwirkungen sind sie beim einzelnen Organismus oft schwer zu entdecken und erst nach
langerer Zeit auf der Ebene von grof3en Untersuchungsgruppen nachzuweisen. Die
spektakularen Effekte, wie sie durch hohe Schadstoffkonzentrationen bei den Alligatoren
im Lake Apopka oder bei den TBT-geschadigten Schnecken auftreten, sind
demgegeniber eher die Ausnahme. Gerade die Schwierigkeit des Nachweises und ihre
langfristige Wirkung machen diese Effekte so geféahrlich und zugleich umstritten. Gefahrlich
deswegen, weil das gro3e Verzogerungsmoment die Reaktionsmdglichkeiten beschranki:
werden die Effekte beobachtet, sind die Ursachen kaum noch zu bremsen und die
Wirkungen langst in Gang gesetzt. Und umstritten, weil die am Absatz dieser Chemikalien
interessierten Chemiekonzerne und Anwender immer damit argumentieren werden, dafl3
die Beweiskette nicht liickenlos geschlossen sei.
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Eingangs war darauf hingewiesen worden, dal3 die Freisetzung von Chlorchemikalien in
die Atmosphare und die Freisetzung von Umweltchemikalien in die Biosphare vieles
gemeinsam haben. Im Fall der Ozonschichtzerstérung durch Chlorchemikalien gilt nach
wie vor die Annahme, dal3 sich die Ozonschicht bis irgendwann in der zweiten Halfte des
nachsten Jahrhunderts wird regenerieren kbnnen. Die Regeneration von nachhaltig
geschadigten Populationen ist u.U. viel schwieriger, die von ausgeldschten Arten
Uberhaupt nicht mehr mdoglich. Der Eintrag von reproduktionstoxischen Stoffen in die
Biosphare als einer der vielen Faktoren, die heute vermutlich zum Artensterben und damit
zur Destabilisierung der Biosphare beitragen, kdnnte also weit gravierendere Folgen
haben als die FCKW-Freisetzung. Das macht rasches Handeln und eine an wirklicher
Vorsorge orientierte Umweltpolitik notwendig.

Zusammenfassung
Reproduktionsschaden und Umwelthormone

Reproduktionsschaden durch Umweltchemikalien sind schon seit langerem aus
Feldbeobachtungen und experimentellen Studien bekannt. Ausgepréagte MiRbildungen
sowie Entwicklungs- und Verhaltensstérungen wurden bei unterschiedlichen Tierarten
(Reptilien, Vogel, Fische, Sduger) beobachtet, die meist rauberisch leben und weit oben in
der Nahrungskette stehen.

Ende der 80er Jahre konnten diese Beobachtungen in einer plausiblen Arbeitshypothese
zusammengefaldt werden: Zahlreiche persistente, bioakkumulierbare Umweltchemikalien
(u.a. DDT, PCB, Dioxine, verschiedene Pestizide u.a.) haben moglicherweise dstrogen-
bzw. hormonahnliche Eigenschaften ("Umwelthormone™) und koénnen Uber
Rezeptorbindung bzw. -blockade Hormonwirkungen auslésen bzw. unterdriicken. Zudem
regen sie den Kkorpereigenen Entgiftungsmechanismus, speziell das System der
mischfunktionellen Oxygenasen (MfO) des Cytochrom-P-450 an, das nicht nur Schadstoffe,
sondern auch Steroidhormone um- und abbaut und damit fur die hormonelle Steuerung
von Entwicklungs- und Reproduktionsprozessen eine Schlisselrolle besitzt.

Eine Vielzahl epidemiologischer Studien hat deutliche Hinweise auf zunehmende Repro-
duktionsschdden beim Menschen, speziell bei Mannern ergeben (Verminderung der
Spermienzahl und -qualitdt; Zunahme an Hodenkrebs und Mibildungen des
Sexualtrakts). Diese Beobachtungen wurden Anfang der 90er Jahre gleichfalls mit
zunehmender Belastung durch Umweltchemikalien mit endokriner Wirkung in Verbindung
gebracht. Ein Modell stellt dabei die vom synthetischen Ostrogen DES (Diethylstilbostrol)
ausgeltste Schadigung an den Sexualorganen der Kinder von Frauen dar, die mit DES
behandelt wurden.

Anlage der Studie
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Eine Vorrecherche zur vorliegenden Studie ergab in Uber 100 Fallen Indizien und
Nachweise fur chemikalienbedingte Reproduktionssché&den bei sehr unterschiedlichen
Tierarten. Zur genaueren Uberpriifung der Frage, ob auch in Europa entsprechende
Schadbilder und -ursachen vorkommen, wurden sieben Tierarten genauer untersucht:
Seestern und Wellhornschnecke als Vertreter der Stachelhauter bzw. Mollusken; zwei
Fischarten (Hering, Regenbogenforelle), eine Vogelart (FluRseeschwalbe) sowie Seehund
(und andere Robben) und Eisbar als Sauger.

Diese Arten kommen in verschiedenen aquatischen bzw. marinen Lebensraumen Europas
(im engeren Sinne: Nord- und Ostsee) sowie der Polarregion (Eisbar; Robben) vor, wobei
sie unterschiedliche Lebens- und Reproduktionsweisen repréasentieren. Sie stehen
mehrheitlich weit oben in der Nahrungskette (top-Pradatoren). Bei mehreren dieser Arten
gab und gibt es starke Populationseinbriche (Wellhornschnecke, Hering,
Regenbogenforellen, FluRseeschwalbe, Seehunde).

Die Studie beruht auf einer umfassenden Literaturauswertung und Expertenbefragung. Bei
allen Arten wurden, soweit vorhanden, auch Befunde aus nichteuropéischen
Lebensraumen beriicksichtigt.

Die wichtigsten Ergebnisse

Als Hauptergebnis zeigt sich: Bei sechs der sieben untersuchten Arten sind reproduktions-
schéadigende Effekte durch verschiedene Umweltchemikalien nachgewiesen; bei Eisbéren
werden sie vermutet. In finf dieser Falle spielten z.T. neben anderen Schadstoffeffekten
Storungen der Hormonbalance durch Umweltchemikalien, die das hormonelle System
angreifen, sowie hormonahnliche Wirkungen von Schadstoffen eine Rolle.

Invertrebraten: Schadstoffanreicherung und Reproduktionsschadigung bis hin zur Sterilitat
wurden in punktuell stark belasteten Habitaten beim Seestern gefunden; bei der Wellhorn-
schnecke (wie bei ca. 120 anderen marinen Schneckenarten) treten Mi3bildungen des
Genitaltrakts bis hin zur Sterilitdt (sog. Imposex) durch die androgene Wirkung von TBT
(Tributylzinn) mit lokal-regionaler Auswirkung auf die Populationsebene auf (einschl. Dt.
Bucht).

Fische: Ein Zusammenhang zwischen Schadstoffbelastung der weiblichen Gonaden und
verminderter Schlupfrate sowie erhéhter Mi3bildungsrate ist in Erbritungsexperimenten
belegt; bei Regenbogenforellen wurde dartiber hinaus eine Induktion der Eidotterbildung
durch Nonylphenol (Tensid) gefunden, was auf dessen 6strogene Wirkung verweist.

Vogel: Bei Flul3seeschwalben zeigt sich ein deutlicher Zusammenhang zwischen erhdhter
PCB-Belastung der Eier und verminderter Schlupfrate. Ferner werden Stérungen im
Reproduktionsverhalten in Zusammenhang mit PCB-Belastung berichtet.

Sauger: Die langfristige Bestandsverminderung bei Seehunden wird z.T. mit
reproduktionsmindernder Organochlor-Belastung erklart. Sie gilt bei Seehunden und
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anderen Robben als Teil eines umfassenderen Krankheitskpomplexes
(Immunschwachung, MiRbildungen, Reproduktionsminderung). Bei Eisbaren fanden sich
im Korperfett die in anderen Fallen reproduktionsschadigenden Schadstoffe in z.T.
relevanten Konzentrationen; deren Ubertragung auf die Jungen wurde nachgewiesen.
Dadurch bedingte Reproduktionsminderungen werden vermutet und gegenwartig genauer
untersucht.

Die Schadstoffe und ihre Wirkung

Bei den verursachenden Schadstoffen handelt es sich, soweit untersucht, in der
Hauptsache um PCBs, DDT und andere Pestizide sowie verschiedene Schwermetalle.
Chlororganika spielen eine bedeutende, jedoch nicht die einzige Rolle. Nichtchlorierte
Verbindungen sind neben den Schwermetallverbindungen (wie Cadmium, TBT) z.B.
Alkylphenole oder, aus experimentellen Untersuchungen bekannt, Phthalate (PVC-
Weichmacher) und andere konsumnahe synthetische Stoffe.

Die Wirkmechanismen sind bisher nur z.T. bekannt. Generell zeigt sich ein grol3es
Wissensdefizit. Auswirkungen auf das Hormonsystem und die hormonelle Regulierung
werden erst seit kurzem systematisch untersucht. Dabei hat sich bereits gezeigt, daf
"endocrine disruptors”, also das Hormonsystem storende Umweltchemikalien, eine
wichtige Rolle als Ursache von reproduktionsschéadigenden Effekten spielen. Ein
Hauptansatz dirfte die Stérung des Steroid-Metabolismus und damit der Hormonbalance
sein. Daneben kommt auch eine direkte hormonahnliche Wirkung vor.

Storungen des Hormonsystems sind deswegen besonders bedenklich, weil Hormone
schon in sehr geringen Konzentrationen wirken und in sensiblen Entwicklungsphasen
(Bildung der Ei- und Samenzellen; Embryonalentwicklung und Sexualdifferenzierung) zu
oft irreversiblen Schadigungen fuhren konnen, die sich z.T. erst spater, beim
ausgewachsenen Organismus zeigen.

Die Offentliche Diskussion Uber reproduktionsschadigende Wirkungen von
Umweltchemikalien und -hormonen wurde bisher in starkem Mal3e durch spektakulare
Schadbilder aus Feld-Beobachtungen bestimmt. Die bis zu Sterilitdt und lokal-regionalem
Aussterben reichenden TBT-Effekte bei der Wellhornschnecke (die auch fur viele andere
Schneckenarten berichtet werden) unterstreichen, dal3 hormonschéadigende Chemikalien
solche massiven Wirkungen entfalten koénnen. Die vorliegenden Beobachtungen
verweisen jedoch auf eine viel breitere Basis schleichender und maoglicherweise
synergistischer Effekte von Umweltchemikalien und -hormonen, die neben anderen
Faktoren (wie Habitatzerstorung, Uberfischung) die Reproduktivitat vieler Arten
einschranken (deutlich z.B. bei Seehunden). Sie auf3ern sich nicht in sofort augenfalligen
Populationseinbriichen, tragen aber zur Erosion des Artenbestandes bei.

Die Befunde verweisen darauf, dafld der heutige Umgang mit synthetischen Chemikalien,
die potentiell reproduktionsschadigende Wirkungen auslosen kdnnen, ausgesprochen
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fahrlassig ist und strikterer Regulierung bedarf. Dies schlie3st das Anwendungsverbot fur
eine ganze Reihe von Stoffen ein. In Betracht zu ziehen sind vor allem: Chlororganika,
TBT, Phthalate und Alkylphenolethoxylate. Umgekehrt zeigt der partielle Rickgang der
Schadstoffbelastung aquatischer Biotope (z.B. bei DDT), dal3 Stoffverbote und ahnliche
regulative Eingriffe sich positiv auswirken kdnnen.
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