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1 EINLEITUNG

1.1 FLAMMSCHUTZMITTEL POLYBROMIERTE DIPHENYLETHER (PBDE)

In der industriellen Anfertigung von Gebrauchsgitern werden zur Verminderung des
Brandrisikos als Flammschutzmittel (FSM) anorganische und organische (halogen-
stickstoff- und phosphorhaltige) Verbindungen eingesetzt. Bei der Kunststoffherstellung
werden haufig halogenhaltige (chlor- oder bromhaltige) FSM verwendet. Die
halogenhaltigen Kunststoffe sind schwer entzindbar, weil die bei der Pyrolyse
entstehenden Halogen-Radikale die Reaktion brennender Gase mit Sauerstoff
hemmen. Die FSM werden zum Teil schon bei der Polymerisation der Kunststoffe
eingefiigt (reaktive FSM) oder in Form von Additiven eingesetzt (additive FSM). Der
Hauptvorteil der reaktiven Flammhemmer besteht in ihrer chemischen Bindung, durch
die sie fest in die Polymermatrix eingebunden sind und nicht aus den Produkten
entweichen kénnen (Sjodin 2001). So kdnnen diese lediglich beim Herstellungsprozess
in die Umwelt gelangen. Additive FSM kontaminieren demzufolge deutlich leichter die
Umwelt. Allerdings sind reaktive FSM meist teurer und ihr Einsatz ist auf bestimmte

Polymere beschrankt.

In der Gruppe der bromierten FSM sind vor allem die polybromierten Diphenylether
(PBDE) und Biphenyle (PBB) sowie Hexabromcyclododecan (HBCD) und
Tetrabrombisphenol A (TBBPA) von Bedeutung. Die PBDE gehoéren zur Gruppe der
additiven FSM, wahrend das TBBPA ein reaktives FSM darstellt. Die PBDE umfassen
mehr als 200 Kongenere und werden vorwiegend in drei technischen Mischungen
unterschiedlicher Zusammensetzung wie Pentabromdiphenylether (PentaBDE),
Octabromdiphenylether (OctaBDE) und Decabromdiphenylether (DecaBDE) eingesetzt.
Br4DE besteht hauptsachlich aus 2,2",4,4"-Tetrabromdiphenylether (PBDE 47), Br5DE
aus den zwei Komponenten 2,2°,4,4",5-Pentabromdiphenylether (PBDE 99, ca. 90 %)
und 2,2",4,4",6-Pentabromdiphenylether (PBDE 100). Br6DE setzt sich aus PBDE 153
und PBDE 154 zusammen. Br7DE besteht aus einem Kongener, Br8DE aus drei und
BroDE aus zwei Kongeneren. Aufgrund der strukturellen Ahnlichkeiten der PBDE mit
Dioxinen und polychlorierten Biphenylen (PCB) (Darnerud und Thuvander 1999; de Wit

2002) sowie der exponentiellen Zunahme der Konzentration in den letzten Jahrzehnten



in Umwelt und Lebewesen werden sie derzeit bezlglich ihrer toxikologischen Effekte
intensiv erforscht (Schecter et al. 2003; Hites 2004).

1.1.1 CHEMISCHE CHARAKTERISIERUNG

Zur Substanzklasse der PBDE gehoren Molekule, bei denen zwei Phenylringe tber eine
Sauerstoffbriicke miteinander verbunden sind. Die Summenformel lautet CioH10-xBri-
100. Alle zehn Wasserstoffatome konnen durch katalytische Bromierung mit
Bromatomen substituiert sein. Abhangig von der Art der Bromsubstitution sind die
Phenylringe mit einem C-O-C-Winkel von etwa 120° zueinander verdrillt (Abbildung 1).

2 0 2
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Abb. 1: Strukturformel von PBDE

Daraus ergibt sich eine Anzahl von 209 moéglichen Kongeneren. Sie bestehen aus
verschiedenen Kongeneren mit zum Teil unterschiedlichem Bromierungsgrad. Die
einzelnen Kongenere werden dabei, der Zahl und der Position der Bromatome an den
beiden aromatischen Ringen folgend, nach der International Union of Pure and Applied
Chemistry (IUPAC) bezeichnet. Sie werden je nach Bromierungsgrad auch homologen
Gruppen zugeteilt. Die fur die PCB empfohlene vereinfachte systematische
Nomenklatur wurde fir die PBDE dbernommen. In Anlehnung daran werden die
Kongenere auch mit PBDE 1 bis PBDE 209 bezeichnet (de Wit 2002).

Die PBDE sind in der Umwelt persistent (stabil), lipophil (fettldslich) und bioakkumulativ
(sich anreichernd). Die mehrfach bromierten PBDE sind sehr grof3 und passieren die
Zellmembranen schwerer als kleinere. Damit sinkt mit steigendem Bromierungsgrad der

PBDE deren Bioakkumulierbarkeit. Entscheidende Faktoren far die



Bioakkumulierbarkeit der PBDE sind jedoch die hohe Lipophilie (Staskal et al. 2004)
und die langen Halbwertszeiten von 1.8, 2.9, 1.6, 6.5 und 3.3 Jahren der dominierenden
Kongenere PBDE 47, 99, 100, 153 und 154 im menschlichen Korper (Geyer et al.
2004). Eine globale Verteilung der PBDE ist durch zahlreiche Studien nachgewiesen
worden (de Wit 2002), die damit die Eigenschaften von POPs (Persistent Organic

Pollutants) aufweisen.

1.1.2 EINSATZ UND ENTSORGUNG

Fur viele Gegenstdnde des alltaglichen Gebrauchs bestehen strenge
Flammschutzvorschriften. Daher werden seit den sechziger Jahren unter anderem die
PBDE als additve FSM in grol3en Mengen vorwiegend in Verbindungen mit
Kunststoffen in Kunststoffgehdausen und Leiterplatten von technischen Geraten, wie z.
B. in Fernsehern, Computern oder Kopierern; aber auch in Modbeln und geschaumten
Stoffen, wie z. B. Autositzen; sowie in Textilfasern, wie z. B. Matratzen oder Gardinen,
die feuerfest sein missen, eingesetzt (Hale et al. 2001; Morf et al. 2005). Sie sollen
eine leichte Inbrandsetzung der Produkte, entweder durch Uberhitzung des jeweiligen

Gerates oder auch in einem Brandfall, verhindern.

Die wichtigsten kommerziellen Produkte sind PentaBDE, OctaBDE und DecaBDE (de
Wit 2002). PBDE sind effektiv und nahezu universell einsetzbar. lhr weltweiter
Verbrauch nahm von 40 000 t im Jahr 1991 (World Health Organization 1994) bis 2001
um etwa 40 % zu. 1992 machten die bromhaltigen Flammhemmer nach Daten der
OECD etwa ein Viertel der weltweit verbrauchten FSM aus. Die EU-Mitglieder kamen
2004 Uberein, Penta- und OctaBDE zu verbieten. Der Gehalt an Penta- und OctaBDE
darf demnach in den Produkten, die in die EU eingefiihrt oder dort hergestellt werden,
nicht mehr als 0,1 Gewichtsprozent betragen (Richtlinie 2003/11/EG).

Die Umsetzungs- und Abbauprodukte der additiven FSM kénnen durch Emissionen bei
der Herstellung, der Verarbeitung, dem Gebrauch und der Entsorgung in die Umwelt
gelangen (Betts 2003; Peng et al. 2008). Durch das Auswaschen von FSM aus
Kunststofftextilien gelangen sie in den Klarschlamm, damit ins Trinkwasser und tber die
Dingung in die Nahrungsmittel oder Uber die Flisse und die Atmosphére in die
Weltmeere. Die PBDE gelten schon allein wegen der Entsorgungsproblematik als

Risikostoffe. Recyclingverfahren, Deponierung und Mdullverbrennung sind die



Haupteintragspfade der PBDE in die Umwelt. Bei der Entsorgung von Elektronikschrott
kann ein Abbau von hdoher bromierten Molekilen zu geringer bromierten und
toxischeren Verbindungen beobachtet werden. Bei der Verbrennung von PBDE
entstehen hochgiftige Dioxine und Furane, die haufig als eine Gesundheitsgefahr

angesehen werden.

1.1.3 VORKOMMEN UND AUFNAHME

Flammhemmer missen sich im Brandfall mit geringer Energie aus dem Kunststoff
freisetzen kdnnen, entweichen daher teilweise schon bei Zimmertemperatur aus den
Kunststoffgehdusen und gelangen so in die Umgebungsluft. In der Atmosphare werden
diese kaum abbaubaren organischen Substanzen Uber grof3e Distanzen beférdert, mit
dem Niederschlag ausgewaschen und gelangen auf diese Weise in die Meere und

somit auch in die Nahrungskette.

Seit PBDE 1981, als eine der ersten Gruppen von bromierten FSM, in Hechten aus
Westschweden gefunden wurde, konnte v. a. diese Stoffgruppe in unterschiedlichen
Umweltkompartimenten mit steigender Tendenz nachgewiesen werden (de Boer J. und
Denneman 1998; de Boer J. et al. 2003). Besonderes Interesse wurde hierbei den
relevanten Tetra-, Penta-, Hexa- und Decakongeneren entgegengebracht. In der
Umwelt lieBen sich die zunehmenden Konzentrationen in Luft, Boden und Wasser
dokumentieren. Dabei waren die PBDE bei den untersuchten Sedimenten und
Organismen insbesondere durch PBDE 47 (TetraBDE) und PBDE 99 (PentaBDE)
vertreten (Darnerud et al. 2001; de Wit 2002). In allen Studien der letzten beiden
Jahrzehnte wurde ein exponentieller Anstieg der Konzentrationen von PBDE in
verschiedenen Proben wie in Fischen aus der japanischen Kistenregion (Akutsu et al.
2001), in Robben aus der San-Francisco-Bucht (She et al. 2002), in kanadischen
Beluga-Walen (Wilford et al. 2004) und in Humanproben aus Japan, Schweden,
Neuseeland und USA gefunden (Meironyte et al. 2001; Choi et al. 2003; Harrad und
Porter 2007; Spliethoff et al. 2008).

In fetthaltigen tierischen Lebensmitteln, wie Fleisch, Milchprodukten und Eiern, lagen
die Gehalte in den USA Uber dem européaischen Mittel. Fleisch-, Milch- und Eierproben

aus Spanien und Finnland waren mit bis zu 0,17 ng/g Frischgewicht belastet (Bocio et



al. 2003; Kiviranta et al. 2004). Die Proben aus den USA lagen zum Teil deutlich tber 1
ng/g Frischgewicht (Schecter et al. 2004; Huwe und Larsen 2005).

In Fischen war das vorherrschende Kongener PBDE 47, wahrend in den Ubrigen
tierischen Lebensmitteln PBDE 47 und PBDE 99 in ahnlichen Anteilen den grof3ten
Anteil ausmachten (Labandeira et al. 2007). In einer anderen Untersuchung von
Lebensmitteln und Humanmilch wurden PBDE 47, 99, 100,153 und 209 als haufigste
Kongenere gefunden (Krupp und Lee 1988; de Wit 2002; Kalantzi et al. 2004; Schecter
et al. 2004, Sjodin et al. 2004). Der Verbleib des in groRen Mengen produzierten
DecaBDE 209 ist noch immer ungekléart (de Boer J. und Denneman 1998; Zennegg et
al. 2003; Law et al. 2003). DecaBDE uberwiegt in Sedimenten, Klarschlammen und
Staub. Die héher bromierten Diphenylether wie Octa- und DecaBDE kdnnen in der Luft
aufgrund ihres niedrigen Dampfdruckes schlecht befordert werden. Sie debromieren
unter Sonnenlicht und UV-Licht (Eriksson et al. 2001) in organischen Losungsmitteln zu
niedriger substituierten Kongeneren und kdnnen dann tber die Luft transportiert werden
(Bjorklund et al. 2003; Soderstrom et al. 2004). Es gibt Anhaltspunkte daftr, dass sich
Octa- bis DecaBDE in Fischen zu niedriger bromierten Tetra- und PentaBDE
umwandeln (Stapleton und Baker 2003; Labandeira et al. 2007). Eine mobgliche
Umwandlung zu Methoxy- (MeO-) und Hydroxy-Verbindungen (OH-) der bromierten
Diphenylether wurde in verschiedenartigen Fischen, Algen und Schwammen
beobachtet (Haglund et al. 1997; Letcher und Behnisch 2003). Da diese MeO- und OH-
PBDE kommerziell nicht angefertigt werden, geht man davon aus, dass es sich um eine
Metabolisierung handelt. Bei der Metabolisierung kdnnen auch persistente und toxische
Verbindungen entstehen, die tber den Verzehr von Fisch ins menschliche Fettgewebe

gelangen, wo sie sich anreichern (Schecter et al. 2004).

Die Anreicherung der PBDE oder ihrer Metabolite im Menschen findet durch Aufnahme
Uber die Nahrungskette, Einatmen und durch Kontakt mit der Haut statt (Hites 2004;
Clive et al. 2006). Sjodin et al. (2003) untersuchten die Konzentrationen in
Lebensmitteln, die neben Hausstaub als Hauptaufnahmequelle des Menschen gelten.
Es zeigte sich, dass der Mensch PBDE hauptsachlich durch Lebensmittel mit einem
hohen Fettgehalt, wie fettigen Fisch, aufnimmt, da sich die PBDE im Fettgewebe der
Fische sehr gut anreichern und nur langsam abgebaut werden koénnen

(Biomagnifikation). Der Gehalt von PBDE in Meerestieren héngt sowohl von deren
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Position in der Nahrungskette ab als auch von deren Fahigkeit, PBDE metabolisch

abzubauen.

Gespeichert werden diese Substanzen insbesondere im Fettgewebe von Saugetieren,
aus dem sie z. B. wahrend der Laktation mobilisiert werden. Dies kann zu
Konzentrationen im Milchfett der menschlichen Muttermilch fihren, die mit denen im
Fettgewebe vergleichbar sind. Der gestillte Saugling ist daher einer wesentlich
starkeren Belastung ausgesetzt als ein Erwachsener. Es wurde nachgewiesen, dass
sich die PBDE-Gesamtkonzentration in der Muttermilch schwedischer Frauen zwischen
1972 und 1997 um das 60-Fache von 0,07 auf 4 pg/kg Fett erh6ht hat (Meironyte et al.
1999; Darnerud et al. 2001). Im Vergleich zu europaischen Frauen wurden in der Milch
US-amerikanischer Frauen 10- bis 70-fach héhere PBDE-Konzentrationen gefunden
(She und Holden 2004). Kinder sind diesen Chemikalien am haufigsten ausgesetzt -
nicht nur Gber die Muttermilch, sondern auch durch Hausstaub (Darnerud et al. 2001).
In einer epidemiologischen Studie mit PBDE befanden sich im Serum der jungeren
Kinder einer Familie hohere Konzentrationen der Substanz als im Serum der alteren
Geschwister oder der Eltern (Fischer et al. 2006). Tierexperimentelle Studien haben
gezeigt, dass nach Behandlung mit PBDE héhere Konzentrationen der Substanzen im
Fettgewebe der Nachkommen von Mausen und Ratten im Vergleich zu den Muttertieren
auftraten (Lilienthal et al. 2006; Staskal et al. 2006). Dies wurde der noch

unterentwickelten Ausscheidungsfahigkeit der Jungtiere zugeschrieben.

1.1.4 WIRKUNGEN VON PBDE IN EPIDEMIOLOGISCHEN STUDIEN UND IM

TIEREXPERIMENT

In den letzten Jahren ist vielfach vom Einfluss der Umweltschadstoffe auf die
Entwicklung und Fortpflanzung von Tieren und Menschen berichtet worden. Das
vermehrte Auftreten von Frihgeburten, Missbildungen mannlicher Geschlechtsorgane,
Lern- und Konzentrationsschwachen, emotionalen Stérungen, vorzeitigem Eintritt der
Pubertat, Ubergewicht und niedriger Spermienqualitat wurde mit Umweltchemikalien in
Verbindung gebracht (Gill et al. 1978; Colborn et al. 1993). Im Tierexperiment kam es
nach pra- und postnataler Exposition von Ratten gegeniber PBDE 99 zu
persistierenden Effekten auf das Reproduktionssystem der mannlichen Nachkommen,

die sich im Erwachsenenalter durch eine leichte Gewichtsverdnderung der
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Fortplanzungsorgane und eine signifikante Verringerung der Spermien- und

Spermatidenanzahl bemerkbar machten (Kuriyama et al. 2005).

Fur den toxischen Effekt der chemischen Noxen ist die betroffene Entwicklungsphase
von Bedeutung. In der Reproduktionstoxikologie werden pra- oder postnatale
Wirkungen von Substanzen auf die Reproduktion anhand von Parametern, wie z. B.
Veranderungen von Fertilitat, pranataler und postnataler Entwicklung der
Reproduktionsorgane oder der Hormonkonzentrationen, untersucht. Solche
substanzbedingten Verdnderungen koénnen unmittelbar nach Einwirkung der
Schadstoffe oder auch bis zu zwei Generationen spéater entstehen. Die bromierten FSM
wie hydroxylierte PBDE und TBBPA zeigen das Potential, aktiv in den Hormonhaushalt
einzugreifen (Hooper und McDonald 2000). Die hormonelle Wirkung der PBDE
untersuchten Wissenschaftler aus den Niederlanden, GroR3britannien und Schweden im
Rahmen eines Forschungsprojektes der EU (RENCO: Risk of Endocrine
Contaminants). Die Gefahren der ,Endokrin Aktiven Chemikalien (EAC) umfassen
einerseits ihren Einfluss auf den hormonellen Feedback-Mechanismus im Gebhirn,
andererseits ihre schadlichen Wirkungen auf den sich entwickelnden Organismus, die
entweder sofort oder erst nach Jahren auftreten und irreversibel sein konnen (Guillette
et al. 1995). Im Gegensatz dazu konnen die PBDE als EAC in erwachsenen
Organismen mit vollstandig entwickelten physiologischen Prozessen zu Veranderungen
fuhren, die haufig reversibel sind. PBDE 47 und einige andere PBDE-Kongenere wirken
in vitro schwach 6strogenartig. Die 6strogene Potenz der hydroxylierten PBDE ist
deutlich héher als die der Ausgangsverbindungen (Meerts et al. 2001). Hydroxylierte
PBDE und TBBPA greifen auch aktiv in den Haushalt des Schilddriisenhormons
Thyroxin (T4) ein (Hooper und McDonald 2000). Die einzelnen Metabolite der PBDE
besitzen eine ausgepragte strukturelle Ahnlichkeit mit T4 und weisen eine sehr hohe
Affinitat zum Schilddrisentransportprotein Transthyretin (TTR) auf (Meerts IATM et al.
1998; Meerts et al. 2000). Die Affinitdt der hydroxylierten Verbindungen zu TTR ist
starker als die Affinitat der unveranderten PBDE (Meerts et al. 2000).

Ein normales Schilddrisenhormongleichgewicht ist fur die Entwicklung vieler Organe
wichtig. Die Schilddriisenfunktion reguliert u. a. in frihen Lebensjahren das Wachstum
und die Funktion der Hoden. Wenn Ratten wahrend einer kritischen Phase der
neonatalen Entwicklung eine Unterversorgung an Schilddrisenhormonen aufweisen,

zeigen sich im Erwachsenenalter bleibende Verdnderungen der Hodengréf3e und der
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Spermienproduktion (Cooke et al. 1992). Auch die normale Entwicklung des Gehirns ist
abhangig von der physiologischen Feinregulation des Schilddriisenhormonhaushalts
(Porterfield 2000). Jeder Eingriff in die Schilddrisenhormonregulation des mutterlichen
Organismus spielt eine entscheidende Rolle fur die Entstehung von Stdrungen der
neuronalen Entwicklung (Morreale de et al. 2000; Porterfield 2000), da diese Hormone
die Gehirnentwicklung der Nachkommen v. a. in der fetalen und neonatalen Phase
entscheidend steuern. Durch die Bindung einiger PBDE-Metabolite an TTR (Meerts et
al. 2000) werden diese anstelle von T4 Uber die Plazenta in das Gehirn der
Nachkommen transportiert. Auch beim Menschen wurde gezeigt, dass geringe
Verdnderungen im  Schilddrisenhormongleichgewicht bleibende Schéaden im
wachsenden Organismus verursachen konnen (Porterfield 1994; Porterfield 2000). Die
Entwicklung des menschlichen Gehirns beginnt in der dritten Woche der
Schwangerschaft und dauert bis zum zweiten Lebensjahr. Eine Beeintrachtigung des
Schilddriisenhormonhaushalts in dieser Zeit beeinflusst die Entwicklung des Gehirns,
der Intelligenz und der Koordination (Pop et al. 1999; Haddow et al. 1999; Howdeshell
2002).

Fur verschiedene PBDE-Kongenere, darunter auch 2,2',4,4',5-BDE 99, ist eine Bindung
an den Ah-Rezeptor (Arylhydrocarbon receptor, Dioxin-Rezeptor) nachgewiesen
(Meerts et al. 1998; de Wit 2002). Daruber hinaus besteht die Fahigkeit der PBDE, an
Schilddrisenhormonrezeptoren zu binden, wenn auch mit einer geringeren Affinitat
(Marsh et al. 1998). Nach oraler Exposition von trachtigen Rattenweibchen gegentber
Tetra- und PentaBDE konnte ein verringerter T4-Plasmaspiegel bei den Muttertieren
und ihren Nachkommen beobachtet werden (Zhou et al. 2002). Bei Mausen wurden
nach PBDE-Exposition klinische Zeichen einer Hypothyreose mit supprimierten
Schilddrisenhormonspiegeln im Plasma und thyroidaler Hyperplasie sowie ein
gehauftes Auftreten von Schilddriisenkarzinomen beobachtet (Hallgren et al. 2001).
Uber eine Induktion der hepatischen Phase |- als auch Phase II-Enzyme konnen die
technischen Mischungen oder individuelle Kongenere der PBDE den Abbau von T4 bei
Nagern und in Zelllinien beschleunigen und so eine Hypothyreose verursachen (Fowles
et al. 1994; Brouwer et al. 1999; Chen et al. 2001; Zhou et al. 2001; Zhou et al. 2002).

Die kommerziellen PBDE zeigten im Tierexperiment neurotoxische Effekte (Eriksson et
al. 2001; Eriksson et al. 2002; Viberg et al. 2003a). Sowohl die motorischen als auch die

kognitiven Entwicklungsstérungen von neonatal gegentber PBDE exponierten Mausen
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bewirkten in der Adoleszenz deutliche Effekte (Eriksson 1997). In Tierversuchen an
neugeborenen Mausen zeigten sich bei Exposition gegentuber PBDE 47, PBDE 99,
PBDE 153 und PBDE 209 als Einzelsubstanzen neurotoxische Wirkungen im
Lernverhalten, die sich im Laufe der Entwicklung verstarkten (Eriksson et al. 2001,
Branchi et al. 2002; Viberg et al. 2003b).

Schon sehr geringe Mengen l6sten in einer Studie an Rattennachkommen irreversible
Gehirnschaden aus, die zu einer verminderten Lernkapazitat sowie hyperaktivem
Verhalten fuhrten (Kuriyama et al. 2005). Ausschlaggebend ist scheinbar die Exposition
wahrend eines sehr friithen Entwicklungsstadiums, in dem das Gehirn stark wachst. Ein
moglicher Weg, auf dem PBDEs die Entwicklung des zentralen Nervensystems
beeinflussen konnen, ist eine Stérung verschiedener Neurotransmittersysteme. So
wurde bereits ein signifikanter Zusammenhang zwischen verhaltensneurologischen
Effekten und Veranderungen im cholinergen Transmittersystem nach Exposition mit
PBDEs beschrieben (Eriksson 1997; Viberg et al. 2002).

Einen weiteren mdglichen Weg stellt der Eingriff in die Schilddrisenhormonregulation
dar, welcher sowohl bei Nagern als auch beim Menschen zu Stérungen der neuronalen
Entwicklung fahrt (Porterfield 2000), da diese Hormone v. a. in der fetalen und
neonatalen Phase die Gehirnentwicklung entscheidend steuern. Bei Kindern kénnen vor
allem die niedrig (tetra- bis hexa-) bromierten PBDE-Kongenere zu endokrinen
Funktionsstérungen und neurologischen Entwicklungsstérungen des zentralen
Nervensystems in der pra- und postnatalen Phase fuihren (Porterfield 1994; Haddow et
al. 1999). So werden immer haufiger Schilddrisenunterfunktionen und Stérungen der
neuronalen Entwicklung bei Kindern beobachtet, die sich in Lern- und
Verhaltensstérungen aufern (Chen et al. 1994; Huisman et al. 1995a; Huisman et al.
1995b).
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1.2 ZIELSETZUNG DER ARBEIT

In der Atiologie vieler Krankheiten kénnte die Exposition des Menschen gegeniiber
verschiedenen Chemikalien mit toxikologischen Effekten bereits in niedrigen
Dosierungen wéahrend kritischer Perioden der Entwicklung eine wichtige Rolle spielen.
Ziel der vorliegenden Arbeit war daher die Untersuchung moglicher Stérungen und ihrer
Manifestation nach einer Exposition gegenuber einer in der Umwelt vorkommenden
Konzentration des Kongeners 2,2’,4,4’-Tetrabromdiphenylether (PBDE 47) wahrend der
pré- und postnatalen Entwicklung von Rattennachkommen. Bei PBDE 47 handelt es
sich um das in Sedimenten, fettreichen Lebensmitteln und der Muttermilch
dominierende 2,2’,4,4’-tetrabromierte Kongener (Darnerud et al. 2001; de Wit 2002).

Um maglichst viele Tiere fir die Untersuchung zur Verfigung zu haben, mussten die
Dosierungen so gewahlt werden, dass eine geringe pra-, peri- und postnatale Mortalitat
auftrat. Einerseits sollte eine Dosis so hoch liegen, dass eine Schadigung zu erwarten
war, andererseits sollte eine Dosierung der eingesetzten Substanz in der Héhe gewahlt
werden, die dem tatsachlichen Expositionsszenario des Menschen entspricht. Dabei
wurde bei der Berechnung der untersuchten Dosierungen die im menschlichen
Brustfettgewebe gemessene durchschnittliche Konzentration von 33.3 ug PBDE 47/kg
Fett zu Grunde gelegt (She et al. 2002).

Den Muttertieren wurde am sechsten Tag der Trachtigkeit eine Einzeldosis von
entweder 140 pg oder 700 ug PBDE 47/kg Koérpergewicht (KG) per Schlundsonde
verabreicht. Entsprechend waren die Nachkommen dem PBDE 47 pra- (via
Nabelschnur) und postnatal (via Muttermilch) ausgesetzt. Die Referenzgruppe wurde
von Tag 7 der Trachtigkeit bis zum Ende der Laktation mit 6-n-Propyl-2-Thiouracil
(PTU) im Trinkwasser behandelt. PTU ist ein bekanntes Goitrogen mit gut
charakterisierten Wirkungen auf die Schilddrise, das experimentell haufig als
Referenzsubstanz eingesetzt wird und daher auch in dieser Arbeit als Positivkontrolle

dient.

Nachfolgend werden aus der umfassenden Studie die Parameter, die fur die Erfassung
der Wirkung auf die neuro-physiologische Entwicklung der Jungtiere von Bedeutung

sind, dargestellt und diskutiert. Dartber hinaus werden geschlechtsspezifische
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Unterschiede in der Empfindlichkeit gegentber Storungen wahrend der Entwicklung

analysiert.

Im Einzelnen wurden folgende Untersuchungsparameter fur die Entwicklung der

Jungtiere herangezogen:

Korper- und Organgewichte der Muttertiere und der Jungtiere an postnatal Tag
(PND) 1 und PND 22

Messung der Konzentration der Schilddrisenhormone Trijodthyronin (T3), freies
Trijodthyronin (FT3), Thyroxin (T4), freies Thyroxin (FT4) und Thyroidea
stimulierendes Hormon (TSH) bei Muttertieren und Jungtieren an PND 1 und
PND 22

Untersuchung der Entwicklungsparameter  Augenéffnung, Fell- und
Zahnentwicklung, Hodenabstieg bei den Jungtieren

Untersuchung der basallokomotorischen Aktivitat der Jungtiere an PND 35 und
PND 70

Untersuchung des Erkundungsverhaltens der Jungtiere an PND 80

Untersuchung des Angstverhaltens der Jungtiere an PND 150
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2 MATERIAL UND METHODEN

2.1 TIERHALTUNG UND BEHANDLUNG

Weibliche Ratten des Stammes Wistar (HsdCpb:WU; Fa. Harlan-Winkelmann GmbH,
Borchen, BRD) mit einem durchschnittlichen Kdérpergewicht von 200 + 15 g wurden in
Makrolon®-Kafigen Typ Il auf Weichholzgranulat-Einstreu 8-15® (Fa. Altromin; Lage,
BRD) in vollklimatisierten R&umen (Temperatur 21 °C = 1 °C, relative Luftfeuchtigkeit 50
% + 5 %) unter SPF-Bedingungen (spezifisch pathogenfrei) gehalten. Standard-Futter in
Pelletform (Altromin® 1324; Fa. Altromin GmbH; Lage, BRD) und Leitungswasser ad
libitum standen den Tieren zur Verfliigung. Ein Tag-Nacht-Rhythmus wurde wahrend der
Sommerzeit bei einer Lichtphase von 9:00 bis 21:00 Uhr und wahrend der Winterzeit
von 10:00 bis 22:00 Uhr mithilfe einer Zeitschaltuhr kinstlich immer konstant

eingehalten.

Nach einer vierzehntagigen Adaptationsphase wurden wahrend der Dunkelphase von
6:00 bis 9:00 Uhr taglich fur drei Stunden zwei Weibchen zu einem adulten Rattenbock
mit einem Koérpergewicht von 340 = 60 g gesetzt, bis im anschlie3end durchgefiihrten
Vaginalabstrich Spermien zu erkennen waren. Die darauffolgenden 24 Stunden wurden

als Tag 0 einer moglichen Trachtigkeit bezeichnet (Chahoud und Kwasigroch 1977).

Die trachtigen Weibchen wurden zur Behandlung randomisiert in vier gleich grof3e
Gruppen mit jeweils 20 Muttertieren aufgeteilt und am Tag 6 der Trachtigkeit per
Schlundsonde einmalig mit 140 pug (PBDE 140) oder 700 pg (PBDE 700) PBDE 47/kg
KG (2,2’,4,4-Tetrabromdiphenylether, 99 % Reinheit, Lot Nummer: BP-294, Cambridge
Isotope Laboratore, Inc, Andover, MA, USA) in Erdnussdl geldst behandelt. Das
applizierte Volumen betrug 10 ml/kg Korpergewicht. Die Kontrollgruppe erhielt nur das
Vehikel Erdnussol. Die Referenzgruppe wurde ab Tag 7 der Trachtigkeit (GD 7) bis
Ende der Laktation (PND 22) mit 5 mg/L PTU (6-n-Propyl-2-Thiouracil, Sigma-Aldrich
Chemikalien GmbH, Steinheim, BRD) im Trinkwasser (PTU-Konzentration = 916
pno/kg/d KG) behandelt. Die Jungtiere der einzelnen Gruppen waren somit den
Substanzen sowohl Uber die Plazenta als auch tber die Muttermilch pra- und postnatal

ausgesetzt.
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Drei Tage vor dem errechneten Wurftermin wurden die trachtigen Tiere in Einzelkafige
gesetzt. Am Ende der Trachtigkeit trugen in der Kontrollgruppe 16, in der PTU-Gruppe
17, in der PBDE 140-Gruppe 19 und in der PBDE 700-Gruppe 18 Multtertiere ihre
Jungtiere aus (Tabelle 1). Die ersten 24 Std. nach der Geburt wurden als PND 1

definiert.

Tab. 1. Behandlungsschema und Gruppenverteilung zur Untersuchung der Effekte auf
die Entwicklung der Nachkommen nach pra- und postnataler Exposition mit PBDE 47.

Gruppe Substanz Dosis Behandlungstag  Muttertiere
Kontrolle Erdnussol 10 ml/kg KG GD 6 16
PTU 6-n-Propyl-2-Thiouracil 916 pg/kg/d KG GD 7 - PND 22 17
PBDE 140 PBDE 47 140 pg/kg KG GD 6 19
PBDE 700 PBDE 47 700 pg/kg KG GD 6 18

Das Tierexperiment wurde nach Tierschutzgesetz BGBI. IS. 3082. vom Landesamt fir
Gesundheit und Soziales Berlin unter der Nummer G 0012/00 am 11.10.2004

genehmigt.

2.2 BLUT- UND ORGANENTNAHME

An PND 1 wurden nach Ermittlung der Kérpergewichte ungefahr die Halfte der
Muttertiere (Kontrolle = 9, PTU = 9, PBDE 140 = 10 und PBDE 700 = 9) und ihr
jeweiliger Wurf durch Dekapitation getdtet. Das Serum der einzelnen Muttertiere wurde
in funf Aliquots aufgeteilt und bei —20 °C aufbewahrt. Den Muttertieren wurden nach
einem Bauchschnitt Leber und Schilddriise entnommen, gewogen und bei —80 °C
eingefroren. Das Serum der Nachkommen gleichen Wurfes wurde nach Geschlecht
getrennt gepoolt, in finf Aliquots aufgeteilt und bei —20 °C aufbewahrt. Am Ende der
Laktation (PND 22) wurden nach Ermittlung der Korpergewichte die restlichen
Muttertiere (Kontrolle =7, PTU = 8, PBDE 140 = 9 und PBDE 700 = 9) und jeweils zwei
weibliche und zwei mannliche Nachkommen aus ihren Wirfen durch Dekapitation

getotet. Das Serum der einzelnen Muttertiere wurde in funf Aliquots aufgeteilt und bei
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—20 °C aufbewahrt. Den Muttertieren wurden die gleichen Organe wie an PND 1 und
den Nachkommen Leber und Gehirn (nach Geschlecht gleichen Wurfes gepoolt)
entnommen, gewogen und bei —80 °C eingefroren. Mit dem Serum der Nachkommen
wurde wie an PND 1 verfahren.

2.3 BESTIMMUNG DER SCHILDDRUSENHORMONE

Die Konzentration der Schilddrisenhormone im Serum der Muttertiere und der
Nachkommen wurde am Anfang (PND 1) und Ende der Laktation (PND 22) bestimmt.
Das bei der Dekapitation der Tiere aufgefangene Blut wurde zur Gerinnung fur zwei
Stunden in ein Eisbad mit einer Temperatur von 4 °C gestellt, anschlieRend zentrifugiert
(2500 rpm fur 15 min) und bei —20 °C aufbewabhrt.

Mittels ELISA (enzyme-linked immuno sorbent assay) Kit wurden nach Anleitung des
Herstellers (DRG Diagnostics GmbH, Deutschland) die Schilddrisenhormone T3
(Trijodthyronin), FT3 (Freies Trijodthyronin), T4 (Thyroxin), FT4 (Freies Thyroxin) und
TSH (Thyroidea stimulierendes Hormon) bestimmt. In diesem heterogenen Enzym-
Immunassay wurde die zu untersuchende Serumprobe mit dem nachzuweisenden
Antigen, im vorliegenden Fall das Schilddriisenhormon unbekannter Menge und ein mit
einem Enzym markiertes Kompetitor-Antigen bekannter Menge, auf den coating-
Antikorper, der an die feste Phase einer Mikrotiterplatte gebunden war, geschittet und
dort zum Inkubieren belassen. Am Ende der Inkubationsphase nach Abschluss der
Kompetition zwischen den beiden Antigenen um einen Bindungsplatz am coating-
Antikérper und der Bildung von Antigen-Antikérper-Reaktionen wurde die Platte
gewaschen und nur das am coating-Antikérper gebundene enzym-gekoppelte
Kompetitor-Antigen blieb auf den Wells zurlck. AnschlieBend wurde auf den
entstandenen Immunkomplex ein Antikdrper mit einer photometrischen Substanz
gegeben. Diese reagierte auf der Mikrotiterplatte zu einem Antikdrper-Antigen-
Antikorper-Komplex (sog. Sandwichmethode). Die gesuchte Konzentration des
Antigens, d. h. die Konzentration des Schilddrisenhormons im Serum, ist indirekt
proportional zur photometrisch gemessenen optischen Dichte (OD) und wurde nach

Erstellung einer Standard-Kurve abgelesen (Spectrophotometer).
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2.4 WIRKUNGEN VON PBDE AUF DIE POSTNATALE ENTWICKLUNG DER

NACHKOMMEN

Zur Untersuchung der Auswirkungen der Behandlung mit PBDE auf die postnatale
Entwicklung der Nachkommen wurden die Entwicklungsparameter Augendffnung,
Fellentwicklung, Zahnentwicklung und Hodenabstieg erfasst. Darliber hinaus wurden
die neurologischen Entwicklungsendpunkte basallokomotorische Aktivitat, Erkundungs-
verhalten und Angstverhalten der Nachkommen wahrend der Pubertat und im
Erwachsenenalter untersucht. Auf diese Weise wurde der Langzeiteffekt von PBDE auf
die Nachkommen nach Exposition im Mutterleib untersucht.

2.4.1 BESTIMMUNG DER ENTWICKLUNGSPARAMETER DER NACHKOMMEN

Der Lebenstag, an dem ein erstes Auseinanderweichen der Membran, die die Augen
des neugeborenen Jungtieres verschliel3t, zu erkennen war, wurde als Tag der
Augenoéffnung bezeichnet. Der Tag, an dem erster weil3er Flaum am Jungtier zu sehen
war, wurde als Tag der Fellentwicklung bezeichnet. Der Lebenstag, an dem am Unter-
oder Oberkiefer des Jungtieres ein erstes Durchbrechen der Schneidezahne zu
ertasten war, wurde als Tag der Zahnentwicklung, und der Tag, an dem der Hoden im
Skrotum zu tasten war, als Tag des Hodenabstieges bezeichnet. Alle Daten wurden bis
einschlie3lich Tag 21 postnatal erfasst und in drei bis vier Klassen (nach PND sortiert)
eingeteilt. Die Daten von mannlichen und weiblichen Jungtieren wurden fir die
Parameter Augendffnung, Fellentwicklung und Schneidezahndurchbruch

zusammengefasst und als kumulative Ereignisse prasentiert.

2.4.2 BASALLOKOMOTORISCHE AKTIVITAT (MOBILITRON)

An PND 35 und 70 wurde nach einer Gewodhnungsphase von 24 Stunden die
Bewegungsaktivitat je eines weiblichen und eines méannlichen Nachkommens pro Wurf
(Kontrolle = 17, PTU = 17, PBDE 140 = 22 und PBDE 700 = 18) an PND 35 und 15
Tiere pro Geschlecht und Gruppe an PND 70 fiir 24 Stunden in einem Apparat, genannt
Mobilitron® (Abb. 2), unter ansonsten unverdnderten Umweltbedingungen einzeln
gemessen. Die Messtechnik basiert auf der Verwendung von drei Infrarot-

Lichtschranken, die auf die Langsachse eines Kafiges verteilt und so miteinander
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verschaltet wurden, dass ein Impuls nur dann ausgelést wurde, wenn das Tier eine
Lichtschranke verliel3 und anschlie3end eine andere erreichte (LBI = total light beam
interruptions). Mit dieser Versuchsanordnung wurde sichergestellt, dass ausschlief3lich
die lokomotorische Aktivitat eines Tieres gemessen wurde und keine Ruhephase. Der
Apparat ermdglichte eine gleichzeitige Untersuchung der lokomotorischen Aktivitat von
48 einzelnen Tieren (Thiel et al. 1989). Die Berechnung der Bewegungsaktivitat jedes
einzelnen Tieres erfolgte mit Hilfe eines an das Mobilitron® angeschlossenen
Computers in 5-min-Intervallen. Die lokomotorische Aktivitat wurde als totale
Unterbrechung der Lichtschranken (LBI) und Dauer der Aktivitat pro Tag und pro Phase
ausgedruckt. Eine Phase ist definiert als Beginn der Bewegung des Tieres (LBI
messbar) bis zur nachsten Bewegungspause (LBI nicht messbar).

e $e $e
L/

Abb. 2: Schematische Darstellung des Untersuchungsgerates fir basallokomotorische
Aktivitat (Mobilitron)

2.4.3 ERKUNDUNGSVERHALTEN (OPEN FIELD)

An PND 80 wurde das Erkundungsverhalten von 15 weiblichen und 15 méannlichen
Tieren pro Gruppe untersucht. Zu diesem Zweck wurden die Tiere morgens zwischen
9:00 und 11:00 Uhr nacheinander fur finf Minuten in die Mitte einer runden Arena mit 1
m Durchmesser gesetzt (Abb. 3). Die Flache dieser Arena (Open Field) war in 19
gleiche zentrale und periphere Sektoren, umgeben von einer 40 cm hohen weil3en
Mauer, eingeteilt und mit einer weillen 60-W-Glihbirne im Abstand von 80 cm
beleuchtet. Wahrend des Versuches wurden die Tiere mit einer DVD-Kamera (Sony,

DCR-DVD 101) gefilmt und anschlieend wurde jeweils die Anzahl der Uberquerten
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Sektoren als zuruickgelegte Strecke, die Anzahl des Aufrichtens auf die Hinterbeine, die
Zeit der eigenen Fellpflege, die Zeit des Aufenthaltes im Zentrum und die Anzahl der
abgesetzten Kot-Kugelchen ausgewertet. Nach jeder Aufnahme wurden die Flachen mit
einer Ethanol Losung (10 %) gereinigt, um eine geruchsbedingte Beeinflussung der

Tiere zu verhindern.

Abb. 3: Arena zur Untersuchung des Erkundungsverhaltens (Open Field)

2.4.4 ANGSTVERHALTEN (ELEVATED PLUS MAZE)

An PND 150 wurde das Angstverhalten von 15 weiblichen und 15 mannlichen Tieren
pro Gruppe durchgefuhrt. Hierfur wurden die Tiere nacheinander fur fiunf Minuten in die
Mitte eines Apparates gesetzt, der 60 cm Uber dem Boden auf einer Stitze installiert
wurde und aus zwei wandlosen und zwei seitlich geschlossenen Armen bestand (Abb.
4). Fur die Untersuchung des Angstverhaltens wurde die Zeit des Aufenthalts jeweils in
den geschlossenen oder offenen Armen sowie die Anzahl der jeweiligen Wechsel

gemessen.

Abb. 4: Apparat zur Untersuchung des Angstverhaltens (Elevated Plus Maze)
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2.5 STATISTISCHE AUSWERTUNG

Die parametrischen Werte wurden als Mittelwert + Standardabweichung (M + SD)
ausgedruckt und mittels ANOVA (Analysis of Variance) verglichen. Gleichzeitig wurden
die Unterschiede zwischen den Gruppen mit dem Dunnett-t-Test getestet und bei
p < 0,05 (Irrtumswahrscheinlichkeit von 5 %) als statistisch signifikant angesehen.

Die nicht parametrischen Werte wurden einem Kruskal-Wallis-Test unterzogen und die
Signifikanz gleichzeitig mit dem Mann-Whitney-U-Test gegen die Kontrolle getestet, und
die Unterschiede wurden ebenfalls als statistisch signifikant angesehen, wenn p < 0,05.

Die Verteilungseigenschaften der Entwicklungsparameter wurden mit dem
Chi-Quadrat-Test (x2-Test) untersucht.

Die statistische Analyse und die Erstellung der Abbildungen erfolgten mit dem
SPSS-Programm der Version 11.5 fir Windows.
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3 ERGEBNISSE

3.1 KORPER- UND ORGANGEWICHTE

Zu Beginn der Laktation (PND 1) trat, wie erwartet, im Vergleich mit der Kontrollgruppe
eine statistisch signifikante Erhdhung sowohl des absoluten als auch des relativen

Schilddriisengewichtes bei den mit PTU behandelten Muttertieren auf.

An PND 22 waren die Korpergewichte der Muttertiere in der PTU- und der PBDE 700-
Gruppe signifikant verringert im Vergleich zu den Kontrolltieren. Die absoluten
Lebergewichte in der PBDE 700-Gruppe waren statistisch signifikant verringert,
wahrend das absolute und relative Gewicht der Schilddriise unter PTU eine signifikante
Erhbhung aufwies. Im Gegensatz dazu trat unter PTU-Einfluss eine signifikante
Erhohung des relativen Lebergewichtes auf. Nach Behandlung mit 140 ug PBDE 47/kg
KG wurden bei den Muttertieren keine Veranderungen an Korper- oder Organgewichten
festgestellt (Tab. 2).
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Tab. 2: Korpergewichte sowie absolute und relative Organgewichte der Muttertiere
wahrend der Laktation an PND 1 und 22 nach Behandlung mit einer Einzeldosis von
140 oder 700 pg PBDE 47/kg KG am Tag 6 der Trachtigkeit (GD 6) oder mit 5 mg/L
PTU im Trinkwasser von GD 7 bis PND 22.

n Kontrolle n PTU n PBDE 140 n PBDE 700

Korpergewicht (g) 9 233,1 £ 24,7 9 216,4+120 10 228,2+180 9 219,6+254
» Leber (9) 9 95+1,6 9 89+14 10 9,0+14 9 95+15
% Leber (%) 9 41+04 9 4,1+0,5 10 3905 9 43+04
& schilddriise (mg) 9 6,1+1,2 9 11,1+£1,9* 10 59+0,6 9 6,0+0,8

Schilddrise (%) 9 2,6 +0,6 9 51+0,7* 10 2,6+0,3 9 2,7+£0,6
. Korpergewicht (g) 7 2794+168 8 252,8%66* O 2728142 9 257,0%114%
N Leber (g) 7 142 +1,6 8 13,8 +0,7 9 139+14 9 127+0,7*
S Leber (%) 7 51+0,3 8 55+0,2* 9 51+04 9 49+0,3
5 Schilddrise (mg) 7 6,2+0,6 8 16,1 £4,3* 9 58+1,3 9 50£15

Schilddrise (%o) 7 2,2+0,3 8 6,4+1,7* 9 2,1+05 9 1,8+£0.6

Werte als Mittelwert £ Standardabweichung.
* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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An PND 1 war das Korpergewicht der mannlichen und weiblichen Nachkommen in der
PTU- und PBDE 700-Gruppe signifikant verringert. In der PBDE 140-Gruppe wurde

dagegen eine signifikante Erhoéhung des Korpergewichtes bei weiblichen und
mannlichen Nachkommen beobachtet (Tab. 3).

Tab. 3. Kdrpergewichte (g) der mannlichen und weiblichen Nachkommen an PND 1
nach pré- und postnataler Exposition gegentber PBDE 47 oder PTU.

n Kontrolle n PTU n PBDE 140 n PBDE 700
o
% 46 6,3+0,8 52 5,7+ 0,5* 49 6,7 +0,5* 45 59+0,8*
=
% 52 6,0+0,6 54 5,5+0,6* 50 6,4 +0,5* 54 55+0,7*
=

Werte als Mittelwert + Standardabweichung.
* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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An PND 22 lag eine signifikante Verringerung des Korpergewichtes der méannlichen und

weiblichen Nachkommen nach Behandlung in der PTU- und PBDE 700-Gruppe vor.

Bei den ménnlichen Nachkommen war nach Exposition gegeniiber PTU und PBDE 47
in der PBDE 700-Gruppe das absolute Gehirngewicht signifikant verringert, wahrend
das relative Gehirngewicht eine signifikante Erh6éhung aufwies. Das absolute
Lebergewicht war in diesen Behandlungsgruppen signifikant verringert, das relative

Lebergewicht jedoch unverandert.

Bei den weiblichen Nachkommen wurde nur nach Exposition gegenuber PTU eine
signifikante Verringerung des absoluten Gehirngewichts beobachtet, wahrend die
relativen Gehirngewichte in allen drei Behandlungsgruppen signifikant erhoht waren.
Die absoluten Lebergewichte zeigten eine signifikante Verringerung nach Exposition
gegentber PTU und PBDE 47 in der Gruppe PBDE 700, die relativen Lebergewichte

waren, wie bei den méannlichen Nachkommen, unveréndert (Tab. 4).

Tab. 4: Korper- und Organgewichte der mannlichen und weiblichen Nachkommen an
PND 22 nach pré- und postnataler Exposition gegeniber PBDE 47 oder PTU.

Gewicht n Kontrolle n PTU n PBDE 140 n PBDE 700
Korper (9) 14 426+3,7 16 35,1 +5,2* 18 39,7+5,8 18 37,2+4,6*
‘fc Gehirn (g) 14 1,42+0,06 16 1,34 +0,06* 18 1,38 +£0,10 18 1,37 £0,05*
O
€ Gehim(%) 14 335+0,31 16 3,88+0,51* 18 3,51 +0,36 18 3,74 +0,37*
C
g Leber (@) 14 1,47 £0,2 16 1,25 +0,3* 18 1,41 +0,2 18 1,30+0,2*

Leber (%) 14 3,4+0,3 16 3,3+0,7 18 3,6+0,3 18 3,5+0,2

Korper (g) 14 422+35 16 347+42* 18  387+55 18 36,6+3,7*
° Gehim(g) 14 136006 16 132:006* 18 137007 18 1,32x0,06
g Gehirn (%) 14 3,24+025 16 3,85+0,48* 18 3,59+0,39%* 18 3,64 +0,38*
S Leber(g) 14 148+021 16 123+030* 18 141+023 18 1,33+0,17*
Leber (%) 14 349+0,30 16 331+075 18 3,65+026 18 3,63+0,25

Werte als Mittelwert + Standardabweichung.

* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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Bei den Muttertieren kam es nach Behandlung mit PTU an PND 1 und 22 zu einer

signifikanten Verringerung der Konzentrationen von T4 und FT4. Die Behandlung mit
PBDE 47 in der Gruppe PBDE 700 fuhrte nur an PND 1 zu einer signifikanten Abnahme
der Konzentrationen von T4 und TSH (Tab. 5).

Tab. 5: Konzentrationen der Schilddrisenhormone der Muttertiere an PND 1 und 22
nach Behandlung mit einer Einzeldosis von 140 oder 700 pug PBDE 47/kg KG an GD 6
oder mit 5 mg PTU/LTrinkwasser von GD 7 bis PND 22.

Hormone n Kontrolle PTU n PBDE 140 n PBDE 700
n;grfml 8 4,37+0,61 433+035 10 448+108 9  4,00+048
pgril 8 2,11+047 2,15 + 0,86 10 2,66 + 0,50 9 2,13+0,77

—
2 n;/4m| 8 108,6 + 17,28 5700 +1539* 10 103,60+2459 O 82,62+ 16,98
[a
p';ml 8 2472+329 1727 +4,04* 10 2524+412 9 2377329
ergS/:| 8 3258+874 3089+1148 10 3596+985 9 12,60+ 1096*
ngf’ml 7 4,15+049 350+069 O  463+06lL 9 431+071
FI3 7 3082085 389+124 9 335+047 O  3.68+0,62
~ Po/ml
(V]
A M7 7184+1115 4187+562* 9  7054+504 O 74.41+1220
= ng/ml
[a
pzm 7 2291+£4,74 13,98 +3,72* 9 2780+3,76 9 2337+443
r;rgslrtlll 7 2836 +19.40 1952+12,66 O 27.61+1476 O 34,65+2381

Werte als Mittelwert + Standardabweichung.
* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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Bei den mannlichen Nachkommen fiihrte die Exposition gegeniber PTU an PND 1 zu

einer statistisch signifikanten Abnahme der T4-Konzentration im Blut, wahrend es in der

PBDE 700-Behandlungsgruppe zu einer signifikanten Abnahme der T3- Konzentration

kam. Bei den weiblichen Nachkommen wurden an PND 1 keine signifikanten

Veradnderungen der Schilddriisenhormonkonzentrationen beobachtet (Tab. 6).

Tab. 6: Konzentrationen der
Nachkommen an PND 1 nach pré- und postnataler Exposition gegenuber PBDE 47

Schilddriisenhormone mannlicher

und weiblicher

oder PTU.
Hormone n Kontrolle n PTU PBDE 140 PBDE 700
ngf’ml 7 239+014 8 2,03+070 1,82 +0,57 1,28 + 0,43
o p';ﬁl 7 045+021 8 052+0,14 0,61 + 0,20 0,65 + 0,40
%’ ng/4m| 8 4003+472 8 30,71+451* 39,12 + 5,55 37,57 + 4,98
2 p'gr‘r‘“ 8 404+248 7 261+1,76 2,16 +1,18 2,67 +1,40
 ngm 5 064 4 BAOLLOS 4 010475 4 5401263
ngf’ml 8 1,65+0,79 5  2,06+0,49 1,64 +0,54 1,62 +0,54
- pgr?ql 7 061+009 5  0,46+0,22 0,54 + 0,28 0,51 +0,12
g n;/4m| 8 3992+48l 5 3692+592 39,34 + 3,11 36,12 + 3,79
= pgr‘]‘ql 7 250+212 3  2,09+0,28 2,29 +1,58 1,68 + 0,69
r;rgslrl;:l 3 1137+520 2  3,99+0,56 8,92 + 1,40 9,55 + 3,10

Werte als Mittelwert £ Standardabweichung.

* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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An PND 22 waren die Konzentrationen von T4 und FT4 unter PTU-Einfluss sowohl bei
den méannlichen als auch bei den weiblichen Nachkommen signifikant verringert. Bei
den mannlichen Nachkommen war in der PBDE 140-Behandlungsgruppe die
Konzentration von TSH signifikant reduziert. Bei den weiblichen Nachkommen waren an
PND 22 die Konzentrationen von FT3 in der PBDE 140-Gruppe signifikant erhoht.

Nach der Exposition gegeniiber PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe wurden an PND 22
weder bei den mannlichen noch bei den weiblichen Nachkommen Veranderungen der

Schilddrisenhormonkonzentrationen beobachtet (Tab. 7).

Tab. 7: Konzentrationen der Schilddrisenhormone mannlicher und weiblicher
Nachkommen an PND 22 nach pré- und postnataler Exposition gegenuber PBDE 47

oder PTU.

Hormone n Kontrolle PTU PBDE 140 PBDE 700
T3 7 4,55 +0,40 4,32 + 0,66 4,46 £ 0,43 4,44 £ 0,96
ng/mi
© g7 2162087 2,04+0,38 2,46 +0,42 2,54 40,33
=
% T4 7 89,23+8,31 41,78 + 4,43* 96,18 + 13,88 100,73 £ 8,23
c ng/ml
]
= ngyr?ql 7 15,11 £ 3,62 7,84 +2,37* 17,07 = 3,06 18,54 + 3,80
nTgS/::l 7 31,43+11,44 23,50 + 6,74 20,16 + 4,18* 23,66 + 7,76
T3 7 3,64 £0,77 3,64 £ 0,56 3,36 +0,77 3,67 +£0,87
ng/ml
ot pI;-Il-r?;\I 7 2,85 +0,39 2,47 £ 0,30 3,49 +0,61* 2,97 £0,49
=
% n;-;lm| 7 86,16 £8,55 45,79 £ 4,27* 97,52 + 12,74 94,13 + 8,31
(9]
= pzm 7 1486+4.23 6,54 + 1,84 16,46 + 4,31 15,35 + 2,80
r;rgS/rl;:I 7 23,97 +9,87 23,23+ 3,25 18,15 + 4,00 22,92 +9,15

Werte als Mittelwert + Standardabweichung.

* P < 0,05, ANOVA und Dunnett-t-Test.
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3.3 POSTNATALE ENTWICKLUNG DER NACHKOMMEN

3.3.1 ENTWICKLUNGSENDPUNKTE

Die Entwicklungsparameter Augenéffnung, Fellentwicklung, Zahnentwicklung und
Hodenabstieg der Nachkommen nach Exposition gegentiber PBDE 47 und PTU sind in
den Abbildungen 5 - 8 dargestellit.

Die Behandlung in den Gruppen PBDE 140, PBDE 700 und PTU fihrte im Vergleich zur
Kontrollgruppe zu einem signifikant spateren Auftreten der Entwicklungsparameter
Augenoffnung und Zahnentwicklung (Abb. 5 und 7), wahrend die Fellentwicklung bei
allen PBDE-Behandlungsgruppen signifikant friiher auftrat (Abb. 6).

In der PBDE 700-Gruppe kam es zu einem signifikant friheren Auftreten des
Hodenabstiegs der mannlichen Nachkommen im Vergleich mit der Kontrollgruppe (Abb.
8).
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3.3.2 BASALLOKOMOTORISCHE AKTIVITAT (MOBILITRON)

Die basallokomotorische Aktivitat der weiblichen und mannlichen Nachkommen wurden
an PND 35 und PND 70 nach pra- und postnataler Exposition gegentber PBDE 47 und

PTU Uber einen Zeitraum von 24 Stunden gemessen und dargestellt (Abb. 9 und 10).

Die Behandlung in der Gruppe PBDE 700 fuhrte im Vergleich zu den Kontrolltieren an
PND 35 sowohl bei den weiblichen als auch bei den mannlichen Nachkommen zu einer
signifikanten Erh6hung der Anzahl der LBI pro Tag und pro Phase. In der Gruppe PBDE
140 und PTU war die Anzahl der LBI der weiblichen und mé&nnlichen Nachkommen
unverandert. Die Dauer der Aktivitat pro Tag und Phase war bei den weiblichen
Nachkommen an PND 35 nach pra- und postnataler Exposition gegenuber PTU und
PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe signifikant erhoht. Bei den mannlichen
Nachkommen kam es nach Behandlung an PND 35 zu keinen Veradnderungen der
Aktivitatsdauer im Vergleich zur Kontrolle (Abb. 9).

An PND 70 kam es bei den weiblichen Nachkommen nach pra- und postnataler
Exposition gegenuber PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe zu einer signifikanten
Erhéhung der Anzahl an LBI pro Tag und Phase statt (Abb. 10). Der Unterschied der
weiblichen Nachkommen zu der unverédnderten LBI-Anzahl der mannlichen
Nachkommen war ebenfalls statistisch signifikant. Unter PTU-Behandlung hingegen
zeigten die weiblichen Nachkommen eine signifikante Erhéhung der LBI-Anzahl pro
Phase, wahrend bei den méannlichen Nachkommen eine signifikant hohere LBI-Anzahl
pro Tag beobachtet wurde. Nach Behandlung in der PBDE 140-Gruppe war bei beiden
Geschlechtern die LBI-Anzahl pro Tag und Phase gegeniber der Kontrolle unverandert.
Die weiblichen Nachkommen zeigten jedoch eine statistisch signifikant hohere LBI-

Anzahl pro Tag als die mannlichen Tiere.

Die Dauer der Aktivitat pro Tag und Phase war bei den weiblichen Nachkommen an
PND 70 nach Exposition gegentber PBDE 47 in der PBDE 140-Gruppe und PTU
signifikant erhoht, bei den mannlichen Nachkommen wurde eine signifikante Erhéhung
der Dauer der Aktivitat pro Tag nach Behandlung mit PTU beobachtet. Nach pra- und
postnataler Behandlung mit PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe kam es nur bei den
weiblichen Nachkommen zu einer signifikanten Erhohung der Aktivitdt pro Phase,
wéahrend die Behandlung mit PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe bei den mannlichen
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Nachkommen keine Veranderungen der Aktivitdtsdauer verursachte. Die Unterschiede
der Auswirkungen von PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe auf die Dauer der Aktivitat
pro Tag und Phase zwischen weiblichen und mannlichen Nachkommen waren

statistisch signifikant (Abb. 10).
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Abb. 9: Basallokomotorische Aktivitat von Rattennachkommen (Median, Kontrolle N =
17, PTU = 17, PBDE 140 = 22, PBDE 700 = 18) an PND 35 nach pra- und postnataler
Exposition mit PBDE 47 oder PTU als Anzahl totaler LBI-Unterbrechungen pro Tag und
Phase sowie Dauer der Aktivitat pro Tag (h) und Phase (min), * P < 0,05, Kruskal-
Wallis- und Mann-Whitney-U-Test.
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Abb. 10: Basallokomotorische Aktivitat von Rattennachkommen (Median, 15 Tiere pro
Geschlecht und Gruppe) an PND 70 nach pra-und postnataler Exposition mit PBDE 47
oder PTU als Anzahl totaler LBI-Unterbrechungen pro Tag und Phase sowie Dauer der
Aktivitat pro Tag (h) und Phase (min). * P < 0,05, Kruskal-Wallis- und Mann-Whitney-U-
Test; $ P < 0,05 bei Vergleich zwischen méannlichen und weiblichen Nachkommen der
gleichen Gruppe, Mann-Whitney-U-Test.
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3.3.3 ERKUNDUNGSVERHALTEN (OPEN FIELD)

Das Erkundungsverhalten, als Anzahl der Sektorenuberschreitungen (Lokomotion) im
,open Field Test, sowie die Parameter des emotionalen Verhaltens Aufrichten, Dauer
der Fellpflege, Aufenthaltsdauer im Zentrum und Anzahl der abgesetzten Kotkligelchen
sind in Abb. 11 und Tab. 8 dargestellt.

Nach pré&- und postnataler Behandlung mit PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe wurde an
PND 80 sowohl bei den weiblichen als auch bei den mannlichen Nachkommen eine
signifikante Erhohung der Anzahl an Sektoreniberschreitungen beobachtet. In der
PTU-Gruppe zeigten die méannlichen Nachkommen eine signifikante Erh6hung dieses
Verhaltensparameters. Die Lokomotion war zwischen weiblichen und mannlichen
Nachkommen in der Kontrollgruppe und nach PTU-Behandlung signifikant
unterschiedlich. Die Exposition gegeniiber PBDE 47 in der Gruppe PBDE 140 hatte bei
beiden Geschlechtern keinen Einfluss auf die Anzahl der Sektorentiberschreitungen im
Open Field Test (Abb. 11).

Nach préa- und postnataler Behandlung war bei den weiblichen Nachkommen in allen
Behandlungsgruppen die Dauer der Fellpflege im Vergleich zur Kontrolle signifikant
verringert, bei den mannlichen Nachkommen jedoch unverandert. Die Behandlung mit
PBDE 47 oder PTU fiihrte weder bei den weiblichen noch bei den méannlichen
Nachkommen zu einer Veranderung der Haufigkeit des Aufrichtens, der

Aufenthaltsdauer im Zentrum oder des Kotabsatzes (Tab. 8).
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Abb. 11: Sektorenuberschreitung (Lokomotion) im ,Open-Field“-Test von
weiblichen und mannlichen Nachkommen (Median, 15 Tiere pro Geschlecht
und Gruppe) an PND 80 nach pra- und postnataler Exposition mit PBDE 47
oder PTU.

* P < 0,05, Kruskal-Wallis- und Mann-Whitney-U-Test; $ P < 0,05 bei Vergleich
zwischen mannlichen und weiblichen Nachkommen der gleichen Gruppe,
Mann-Whitney-U-Test.
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Tab. 8: Erkundungs- und emotionales Verhalten (Open Field Test) von Ratten-
Nachkommen (15 Tiere pro Geschlecht und Gruppe) an PND 80 nach pr&- und
postnataler Exposition mit PBDE 47 oder PTU.

Kontrolle PTU PBDE 140 PBDE 700

& 3 ? 3 ¢ 3 e 3

Q1 19 16 23 15 21 13 25 23
Aufrichten o jian 27 21 30 23 28 21 29 26
(n/5 min)
Q3 32 30 43 29 34 29 39 28
Q1 6 4 0 0 0 0 0 0
Dauer der
Fellpflege Median 10 9 0® 6 3® 0 0* 8
S
©) Q3 16 11 15 13 9 12 8 10
o Q1 12 10 14 17 18 19 22 22
Zeit im
Zentrum Median 19 21 20 24 27 23 33 31
S
(©) Q3 31 43 36 31 34 33 42 50
Anzahlder Q1 0 0 0 0 0 0 0 0
Kot viedian 0 4 0 2 2 3 0 1
Klgelchen
(n/5 min) Q3 2 7 2 5 3 7 2 5

Werte als Median, Q1 und Q3
$ P < 0,05 Kruskal-Wallis-Test und Mann-Whitney-U-Test fur die weiblichen Tiere.
Kein sign. Unterschied beim Kruskal-Wallis-Test fur die mannlichen Tiere.
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3.3.4 ANGSTVERHALTEN (ELEVATED PLUS MAZE)

Das Angstverhalten von weiblichen und mannlichen Nachkommen an PND 150 nach
pra- und postnataler Exposition mit PBDE 47 oder PTU im ,Elevated-Plus-Maze®-Test
istin Abb. 12 dargestellt.

Die weiblichen Nachkommen der PTU- und PBDE 140-Gruppe zeigten eine signifikant
verringerte Anzahl der Eintritte in die offenen Arme des Elevated Plus Maze im
Vergleich zu den Kontrolltieren. In der PBDE 700-Gruppe wurde bei den mannlichen
Nachkommen im Vergleich zur Kontrollgruppe eine signifikant erhohte Anzahl der
Eintritte in die offenen Arme der Testvorrichtung beobachtet. Sowohl in der
Kontrollgruppe als auch in der PBDE 140-Behandlungsgruppe traten die weiblichen
Nachkommen signifikant h&ufiger in die offenen Arme des Elevated Plus Maze ein als

die mannlichen Nachkommen.

Die Anzahl der Eintritte in die geschlossenen Arme des Elevated Plus Maze waren im
Vergleich zur Kontrollgruppe weder bei den mannlichen noch bei den weiblichen
Nachkommen signifikant verandert. Allerdings zeigte sich bei den weiblichen
Nachkommen der Kontrollgruppe und der PTU-Gruppe im Vergleich zu den mannlichen
Nachkommen eine signifikante Erhéhung der Eintrittshaufigkeit in die geschlossenen

Arme.

Die Dauer des Aufenthalts in den offenen Armen des Elevated Plus Maze war bei den
mannlichen Nachkommen in der PBDE 700-Gruppe im Vergleich zur Kontrolle
signifikant erhoht. Die weiblichen Nachkommen waren sowohl in der Kontrollgruppe als
auch in der PBDE 140-Gruppe signifikant langer in den offenen Armen der

Testvorrichtung als die mannlichen Nachkommen.

Die méannlichen Nachkommen der PBDE 700-Gruppe hielten sich signifikant kirzer in
den geschlossenen Armen des Elevated Plus Maze auf als die Kontrolltiere. Die
mannlichen Nachkommen der Kontrollgruppe und der PBDE 140-Gruppe waren

signifikant langer in den geschlossenen Armen als die weiblichen Nachkommen.



43

Anzahl der Eintritte
in die geschlossenen Arme

Anzahl der Eintritte
in die offenen Arme

15
$ $
8-
* $
$
* * 10=
— 6- —
- e
g g
c c
< <
an
5—
2—
Kontrolle ~ PTU PBDE PBDE Kontrolle PTU PBDE PBDE
140 700 140 700
Dauer des Aufenthalts Dauer des Aufenthalts
in den offenen Armen in den geschlossenen Armen
125=
$
250= $ $
$ *
100=
[ *
[} c 200=
© O]
[ ©
> 75— [
é % 150=
n
50=
100=
25
50=
Kontrolle PTU PBDE PBDE Kontrolle PTU PBDE PBDE
140 700 140 700
[ Weibchen [ Mannchen

Abb. 12: Angstverhalten im ,Elevated-Plus-Maze“-Test von weiblichen und mannlichen
Nachkommen (Median, 15 Tiere pro Geschlecht und Gruppe) an PND 150 nach pra-
und postnataler Exposition mit PBDE 47 oder PTU angegeben als totale Anzahl der
Eintritte und Dauer des Aufenthaltes in offenen und geschlossenen Armen in Sekunden
pro funf Minuten. * P < 0,05, Kruskal-Wallis- und Mann-Whitney-U-Test; $ P < 0,05 bei
Vergleich zwischen mannlichen und weiblichen Nachkommen der gleichen Gruppe,
Mann-Whitney-U-Test.
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4  DISKUSSION

Betrachtet man das Risiko fur den Menschen, welches durch Exposition gegenuber
Umweltnoxen entsteht, muss festgestellt werden, dass ungeborene und neugeborene
Kinder die am meisten gefahrdete Subpopulation darstellen. Ein wichtiger Grund fur
dieses besondere Risiko ist die Tatsache, dass die Entwicklung einer fein austarierten
hormonellen Regulation unterliegt. Es ist bekannt, dass eine physiologische
Gehirnentwicklung des menschlichen Fetus vom Schilddriisenhormonhaushalt der
Mutter abhangt. Calvo et al. (1992) stellten fest, dass das Ungeborene wahrend der
embryonalen Phase der Schwangerschaft nicht in der Lage ist, selbststandig
Schilddrisenhormone zu produzieren, und seine Entwicklung daher von
physiologischen Konzentrationen an maternalem FT4 abhangig ist. Eine weitere
epidemiologische Studie zeigte, dass eine zu niedrige maternale FT4- Konzentration bei
sonst gesunden Muttern zu einer signifikanten Erh6hung des Risikos fir eine gestorte

neurologische Entwicklung des Kindes fuhrt (Pop et al. 1999).

Persistierende Umweltchemikalien, wie z. B. PBDEs, kénnen bereits bei geringer
Exposition die Konzentration der Schilddriisenhormone T3 und T4 beeinflussen, da sie
ausgepragte strukturelle Ahnlichkeit mit den Schilddriisenhormonen aufweisen und eine
sehr hohe Affinitat zum Transportprotein Transthyretin (TTR) besitzen (Meerts et al.
1998, 2000). Weiterhin haben sie die Fahigkeit, an Schilddrisenhormonrezeptoren zu
binden (Marsh et al. 1998). Da es sich bei PBDEs um lipophile Chemikalien handelt,
reichern sie sich bei Mensch und Tier im Fettgewebe an. Fir die Bestimmung der
Korperbelastung beim Menschen (Body Burden) mit persistierenden lipophilen
Umweltchemikalien wird die Konzentration dieser Chemikalie in der Muttermilch
herangezogen, da diese die Konzentration im Fettgewebe reflektiert. Auf der Basis der
gemessenen Muttermilch-Konzentrationen und des geschéatzten Anteils des
Korperfettes am Gesamtkorpergewicht kann die Korperbelastung mit der
entsprechenden Umweltchemikalie errechnet werden. Die Bedeutung des PBDE-
Kongeners 47 kann einer Ubersichtsarbeit von Costa und Giordano (2007) entnommen
werden, in welcher festgestellt wurde, dass PBDE 47 weltweit eines der dominierenden
Kongenere in der Muttermilch darstellt. So hat sich in Deutschland die Konzentration an
PBDE 47 in der Muttermilch innerhalb von zehn Jahren verdoppelt (First 2006).
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In Anbetracht der Tatsache, dass im gleichen Zeitraum die Belastung der Muttermilch
mit anderen persistierenden lipophilen Umweltchemikalien, wie z. B. PCBs und Dioxine,
gesunken ist, kommt der Risikoabschéatzung fur PBDEs besondere Bedeutung zu.

Die Korperbelastung mit PBDEs bei Mensch und Tier kann unter anderem zu
Stérungen der Schilddrisenhormon-Homobostase sowohl bei der Mutter als auch beim
Fetus fihren. Dadurch kommt es Uber eine indirekte, vermittelt durch verringerte
maternale  FT4-Konzentrationen, und/oder eine direkte Wirkung auf die
Schilddrisenhormone des Fetus zu einer Storung der neurophysiologischen
Entwicklung der Nachkommen. Die direkte Wirkung auf den
Schilddriisenhormonhaushalt des Fetus ist vom Ausmaf des plazentaren Ubergangs
von PBDEs abhangig. Mazdai et al. (2003) untersuchten maternales und fetales Serum
auf PBDE-Belastung und stellten fest, dass die Serumkonzentration an PBDE 47 in
Mutter und Fetus annahernd gleich war. Diese Ergebnisse zeigen, dass die Plazenta

kein Hindernis fur den Ubergang von PBDESs von der Mutter zum Fetus darstellt.

Bei der Planung dieses Versuchsvorhabens wurde dieser Tatsache Rechnung
getragen, indem die Behandlung zu Beginn der embryonalen Entwicklung durch eine
einmalige orale Exposition des trachtigen Muttertieres durchgefuhrt wurde. Da PBDE 47
eine mehrere Wochen lange Halbwertszeit besitzt, waren die Nachkommen sowohl pra-
als auch postnatal durch die Muttermilch exponiert. Fur die Risikoabschatzung fur den
Menschen ist die Untersuchung der Wirkungen von Umweltchemikalien im
Niedrigdosisbereich besonders relevant. Daher stellte fir die Dosisauswahl in der
vorliegenden Studie die Belastung der Muttermilch mit PBDE 47 die Grundlage dar
(Costa und Giordano 2007). Um zu Uberprifen, ob die hier eingesetzte Tierart und der
Tierstamm  gegenuber niedrigen Dosierungen an  Substanzen, die die
Schilddrisenhormonhomdostase  beeinflussen, empfindlich  sind, wurde die
Referenzsubstanz PTU ebenfalls niedrig dosiert. Wie erwartet, fihrte die Behandlung
der Muttertiere an Tag 6 der Trachtigkeit mit PTU bei diesen am Wurftag (PND 1) zu
einer signifikanten Reduktion der Konzentrationen an T4 und FT4 im Blut. In der PBDE
700-Gruppe kam es zu diesem Zeitpunkt ebenfalls zu einer signifikanten Reduktion von
T4, aber auch von TSH. Diese Ergebnisse stimmen mit denen aus anderen Studien
Uberein. So verursachte die Behandlung mit 18 mg PBDE 47/kg KG Uber 14 Tage
ebenfalls eine signifikante Abnahme der Konzentration an T4 (Hallgren et al. 2001;

Hallgren und Darnerud 2002). Eine signifikante Reduktion von T4 und/oder FT4 unter
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dem Einfluss einzelner PBDE-Kongenere oder technischer Mischungen, z. B. mit PCB
oder chloriertem Paraffin, wurde auch in anderen Kurz- oder Langzeitstudien an Ratten
beschrieben (Zhou et al. 2001; Hallgren et al. 2001; Hallgren und Darnerud 2002; Zhou
et al. 2002; Kuriyama et al. 2007; Suvorov et al. 2008). Eine Verringerung an TSH bei
gleichzeitiger Verringerung der T4-Konzentration wurde auch bei juvenilen Wistar-
Ratten nach Behandlung mit dem kommerziellen PBDE-Gemisch PBDE 71 beobachtet
(Stoker et al. 2004). Die Abnahme der Konzentration an TSH ist mdglicherweise ein
Zeichen fur den Einfluss von PBDE 47 auf den Prozess des Schilddriisenfeedbacks,
vermittelt durch die strukturelle Ahnlichkeit der bromierten FSM mit dem
Schilddrisenhormon T4 (Capen 1998). In In-vitro-Experimenten mit menschlichem TTR
wurde nachgewiesen, dass die bromierten FSM wie PBP und TBBPA eine hohe Affinitat
zum TTR aufweisen und PBDEs nach ihrer metabolischen Umwandlung durch
Phenobarbitalmikrosome (hauptsachlich CYP 2B) mit T4 um TTR konkurrieren (Marsh
et al. 1998; Meerts et al. 2000). Dadurch kann die Bindung des T4 an TTR verhindert,
seine Ausscheidung erhodht und damit seine Konzentration im Serum verringert werden
(Darnerud et al. 1996). Das Transportprotein TTR ist fur den Transport der
Schilddrisenhormone vom Muttertier durch die Plazenta in das Gehirn des
Nachkommens verantwortlich. Es wurde gezeigt, dass die Metabolite des PBDE 47
nach der Biotransformation durch CYP 2B starker an TTR binden als die durch p-
Naphthoflavonmikrosomen (hauptsachlich CYP 1A1) oder Clofibratmikrosomen
(hauptséachlich CYP 4A3) gebildeten Metabolite (Meerts et al. 2000). Bei In-vitro-
Versuchen kam es zu 160- bis 1600-fach héheren Bindungsraten durch einzelne PBDE
47 Metabolite an TTR als durch PBDE 47 selbst. Hierbei waren die potentesten die an
Meta- oder Paraposition hydroxylierten Metabolite und diese lagen auch am haufigsten
vor (Hamers et al. 2008). Im Serum von weiblichen Mausen, die Uber vier Tage mit
PBDE 47 behandelt wurden, konnte eine 43 %ige Abnahme der Konzentration von T4
und eine Erhéhung der CYP 2B10 mRNA Expression nach Aktivierung von nuklearen
Rezeptoren wie dem Constitutive androstane Rezeptor (CAR) nachgewiesen werden
(Richardson et al. 2007). Daruber hinaus zeigen die hydroxylierten Metabolite
verschiedener bromierter FSM, u. a. einiger PBDE-Kongenere, eine hohe
Bindungsaffinitat an den Schilddriisenhormonrezeptoren TR-a und TR-B (Marsh et al.
1998).
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Auch auf den  Schilddrisenhormonhaushalt der  prénatal exponierten
Rattennachkommen konnte im vorliegenden Experiment eine Wirkung von PBDE 47

beobachtet werden.

So wurde bei den mannlichen Nachkommen nach Behandlung mit PTU an PND 1 eine
signifikante Reduktion von T4 und nach Behandlung in der PBDE 700-Gruppe eine
signifikante Reduktion an T3 beobachtet. Die Schilddrisenhormone der weiblichen
Nachkommen waren bei der Geburt nicht signifikant veréandert. Diese Ergebnisse
spiegeln den Einfluss der Behandlung auf den Schilddrisenhormonhaushalt der
Muttertiere und der Nachkommen wahrend der Trachtigkeit wider.

Am Ende der Laktation (PND 22) waren in der PTU-Behandlungsgruppe T4 und FT4
der Muttertiere weiterhin signifikant reduziert, wahrend in beiden PBDE-Dosisgruppen

keine signifikanten Veranderungen der Schilddriisenhormone mehr feststellbar waren.

Die weiblichen und die mannlichen Nachkommen zeigten in der PTU-
Behandlungsgruppe an PND 22 signifikant verringerte T4- und FT4-Konzentrationen.
Die Behandlung in der PBDE 140- und PBDE 700-Gruppe fuhrte bei den mannlichen
Nachkommen zu einer nicht signifikanten Erhéhung der T4- und FT4-Konzentration,
wahrend die TSH-Konzentration in der PBDE 140-Gruppe signifikant verringert war. Im
Gegensatz dazu zeigten die weiblichen Nachkommen nur nach Behandlung in der
PBDE 140-Gruppe eine signifikante Erhohung der Konzentration an FT3. Die
Behandlung in der PBDE 700-Gruppe flhrte zu keinen signifikanten Veranderungen der

Schilddriisenhormonkonzentrationen am Ende der Laktationsperiode.

Die bei dieser Untersuchung festgestellte Wirkung von PBDE 47 auf die
Schilddriisenhormonkonzentrationen der Muttertiere und der Nachkommen stimmt mit
publizierten Ergebnissen von Versuchen mit anderen PBDE-Kongeneren Uberein. Die
Mehrzahl dieser Untersuchungen wurden jedoch mit Dosierungen durchgefuhrt, die weit
Uber der tatsachlichen Belastung der Bevdlkerung liegen (Zhou et al. 2002; Ellis-
Hutchings et al. 2006). In der vorliegenden Arbeit werden erstmalig experimentelle
Ergebnisse dargestellt, die nach Behandlung mit PBDE 47 in einem der
Humanbelastung entsprechenden Dosisbereich auftraten. Darlber hinaus wurden hier
Unterschiede in der Empfindlichkeit von méannlichen und weiblichen Nachkommen

gegenuber der pra- und postnatalen Exposition gegentber PBDE 47 beobachtet, die
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bei hoheren Dosierungen nicht  feststellbar sind, da quantitative
Empfindlichkeitsunterschiede bei hohen Dosierungen maskiert werden. Die funktionelle
Entwicklung der Hypothalamus-Hypophysen-Schilddriisen-Achse setzt bei Ratten erst
nach der Geburt ein und ist nach den ersten vier Lebenswochen abgeschlossen. Beim
Menschen setzt die Entwicklung dieser Achse ungefahr in der vierten
Schwangerschaftswoche (SSW) ein und ist ebenfalls vier Wochen nach der Geburt
beeendet (Fisher und Klein 1981). Sowohl die pranatale Reduktion der maternalen T4-
Konzentration als auch die direkte Exposition der Nachkommen gegentuber PBDE
wahrend der Laktation koénnten in der vorliegenden Studie zu den beobachteten
Veranderungen des Schilddrisenhormonhaushaltes gefiihrt haben. Dabei spielt
moglicherweise der Transport von T4 durch TTR sowohl vom Muttertier in den Fetus als
auch durch die Blut-Hirn-Schranke des Fetus eine entscheidende Rolle. Auf diesem
Wege konnten die hydroxylierten PBDEs durch ihre hohe Affinitéat zu TTR in das Gehirn
des wachsenden Organismus transportiert worden sein, dort akkumuliert und ihre

schadliche Wirkung ausgeuibt haben (Brouwer et al. 1998).

Wie bereits erwéahnt, besteht ein enger Zusammenhang zwischen der neurologischen
Entwicklung und dem  Schilddrisenhormon-Gleichgewicht  wéhrend dieser
empfindlichen Entwicklungsphase. Daher konzentrieren sich die epidemiologischen
sowie die experimentellen Studien auf mdgliche neurotoxische Eigenschaften von
Umweltchemikalien wie Dioxine, PCBs und PBDEs (Branchi et al. 2003; Birnbaum und
Staskal 2003, 2004). Experimentelle Studien mit verschiedenen PBDEs zeigten, dass
pra- und postnatale Exposition gegeniber PBDEs zu lang anhaltenden
Verhaltensanderungen, gekennzeichnet vor allem durch Effekte auf die motorische
Aktivitat, bei den Nachkommen fihrte (Eriksson et al. 2001; Lichtensteiger et al. 2004;
Rice et al. 2007).

Ein weiterer Schwerpunkt dieser Arbeit liegt auf der Erfassung von Entwicklungs- und
Verhaltensparametern (Augenoffnung, Fellentwicklung, Zahnentwicklung,
Hodenabstieg, basallokomotorische Aktivitat, Erkundungsverhalten, Angstverhalten),
deren Beeinflussung durch die Behandlung mit PBDE 47 anzunehmen ist.
Entwicklungsendpunkte, wie Augendffnung, Fell- und Zahnentwicklung sowie
Hodenabstieg, stellen valide Endpunkte zur Bewertung der Neurotoxizitat in postnatalen
Studien dar. Dabei werden das erste Auftreten und eventuelle Verzégerungen der

jeweiligen Entwicklungsparameter bewertet (Lochry et al. 1986). Die postnatale
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Korpergewichtsentwicklung der Jungtiere kann dabei einen Einfluss sowohl auf
somatische Entwicklungsparameter als auch auf Verhaltensparameter haben (Nagy et
al. 1977; Jen et al. 1978; Agnish und Keller 1997; Chahoud und Paumgartten 2009).
Die pranatale Exposition gegentiber PTU und PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe fuhrte
zu einer signifikanten Korpergewichtsreduktion der ménnlichen und weiblichen
Nachkommen an PND 1, wahrend in der PBDE 140-Gruppe bei beiden Geschlechtern
signifikant hohere Korpergewichte im Vergleich zur Kontrolle beobachtet wurden. Diese
Effekte auf das Korpergewicht waren auch am Ende der Laktation an PND 22 in den
PTU- und PBDE 700-Behandlungsgruppen noch vorhanden. Darliber hinaus war das
Auftreten der Entwicklungsparameter Augenotffnung und Zahnentwicklung in allen
Behandlungsgruppen verzdgert. Diese Verzoégerung ist moglicherweise eine direkte
Folge der Korpergewichtsreduktion, die durch Stérung der Schilddrisenhormon-

homdoostase hervorgerufen wurde.

Pré- oder postnatal gesetzte Lasionen, die sich manifestieren und morphologisch u. U.
nicht darstellbar sind, koénnen durch Beobachtungen und Messungen von
Verhaltensparametern erfasst werden. In Tierexperimenten stellt die Messung der
basallokomotorischen Aktivitdt eine der wichtigsten Methoden zur Bestimmung
neurotoxischer Effekte dar. Das Mobilitron® ist ein zuverlassiger Apparat fir die
Untersuchung der Quantitat und Qualitat der basallokomotorischen Aktivitat von Ratten
und Mausen (Thiel et al. 1989). Nach einer Gewdhnungsphase von 24 Stunden wird im
Mobilitron® eine 24-stiindige Messung der spontanen basallokomotorischen Aktivitét

individueller Ratten durchgefihrt.

Die Ergebnisse dieser Arbeit bestatigen, dass zwischen den unbehandelten mannlichen
und weiblichen Ratten in der basalen lokomotorischen Aktivitdt unter normalen
Bedingungen kaum Unterschiede bestehen (Mead et al. 1996). Die Exposition von
Rattennachkommen gegenuber einer niedrigen Dosis von PBDE 47 wahrend der
Trachtigkeit (Uber die Plazenta) und der Laktation (Uber die Muttermilch) flhrte jedoch
zu Verhaltensénderungen an PND 35 und PND 70. In der Gruppe PBDE 700 nahm die
basallokomotorische Aktivitat sowohl der Mannchen als auch der Weibchen an PND 35
deutlich zu. Diese Hyperaktivitat dauerte bei den weiblichen Ratten bis zum PND 70,
die Aktivitat der mannlichen Tiere war zu diesem Zeitpunkt im Vergleich zur

Kontrollgruppe unveréndert. Dieser geschlechtsspezifische Unterschied war statistisch
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signifikant. Unter dem Einfluss von PTU waren an PND 70 sowohl mannliche als auch

weibliche Nachkommen signifikant aktiver als die Kontrollgruppe.

Der offene Feldversuch (Open Field) stellt den meistverwendeten Test in der
Verhaltensforschung zur Untersuchung des Erkundungsverhaltens dar. Das
Erkundungsverhalten ist bei Nagetieren ein natirliches Verhalten, das dem Verschaffen
von Informationen dient. Es beruht auf ihnrem Bewegungsbedirfnis, der Angst vor neuer
Umgebung und dem Drang, diese Umgebung zu erforschen. Es bildet eine Form des
Lernens (Renner und Rosenzweig 1987) und die Basis fur die Anpassung an neue
Situationen und/oder Umweltbedingungen und stellt in der Natur fir das Tier ein
gewisses Risiko dar. Werden Ratten in einer fur sie fremden Umgebung ausgesetzt,
sind weibliche Tiere aktiver als mannliche (Mead et al. 1996; Tropp und Markus 2001).
Dementsprechend bewegten sich in der vorliegenden Studie die Weibchen der
Kontrollgruppe auch deutlich mehr als die Mannchen. Nach Behandlung mit PBDE 47 in
der PBDE 700-Gruppe war an PND 80 die Erkundungsaktivitat, ausgedriuckt als
Gesamtzahl der durchquerten Sektoren, bei beiden Geschlechtern signifikant héher als
bei den Kontrolltieren. Unsere Daten werden unterstiitzt von friiheren Studien, in denen
die einmalige Behandlung junger Mause mit PBDE 47 oder 99 an PND 10 zu einer
signifikanten Veranderung ihres spontanen Verhaltens fuhrte, welche auch zu einem
spateren Zeitpunkt noch nachweisbar war (Eriksson et al. 2001). Die Verminderung des
physiologischen Unterschieds im Erkundungsverhalten zwischen mannlichen und
weiblichen Nachkommen unter dem Einfluss von PBDE 47 kdnnte ein wichtiger Hinweis
auf die geschlechtsspezifische Wirkung von PBDEs sein. Bereits in friheren Studien
wurde gezeigt, dass die pranatale Behandlung mit PCB und PBDE 99 bei erwachsenen
mannlichen Rattennachkommen zu Zeichen der Feminisierung des Verhaltens und
verringerten Konzentrationen an Sexualhormonen fiihrte (Lilienthal et al. 2003). Es ist
bekannt, dass die sexuellen Steroide die strukturelle und funktionelle Entwicklung des
Gehirns in der Wachstumsphase beeinflussen und dauerhaft verandern kénnen. Im
offenen Feldversuch haben Studien gezeigt, dass der sexuelle Dimorphismus im
Verhalten bei Ratten verschwand, wenn sie wahrend der perinatalen Periode mit
Testosteron oder Ostradiol behandelt wurden (Blizard et al. 1975; Slob et al. 1981). Die
Ostrogene Potenz der hydroxylierten PBDE-Metaboliten ist deutlich héher als die der
Ausgangsverbindungen (Meerts et al. 2001). Es kann nicht ausgeschlossen werden,

dass die Exposition gegeniiber PBDE 47 wéahrend kritischer Perioden der Entwicklung
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hormonale Storungen verursacht und damit das geschlechtsabhangige Verhalten der

Nachkommen beeinflusst.

Mit dem ,Open Field® kann auch ein weiterer Verhaltensparameter zuverlassig
gemessen werden. Die Angst eines Tieres, das in eine neue Umgebung ausgesetzt
wird, wird durch die hohe Darmentleerungsrate und die Kurze der im Zentrum der Arena
verbrachten Zeit charakterisiert (de Cabo de la Vega et al. 1995; Ramos und Mormede
1998). Die Fellpflege wird als eine Ubersprungshandlung oder ein Verhalten zur
Verarbeitung der durch eine Stresssituation verursachten Spannung interpretiert. In
unseren Beobachtungen fiel auf, dass nur bei den weiblichen Nachkommen, die
entweder mit PTU oder PBDE 47 behandelt wurden, die Dauer der Fellpflege deutlich
verkiirzt war. Diese Anderung unter dem Einfluss von PBDE 47 stellt ein Zeichen fiir
verminderte Angst und Emotionalitat der weiblichen Tiere dar und weist daher auf eine

Wirkung der Substanz auf einen weiteren Verhaltensparameter hin.

Das Elevated Plus Maze ist ein Modell zur Messung des Angstverhaltens bei
Nagetieren (Pellow und Chopin 1985; Lister 1987). Angstliche Tiere vermeiden den
Aufenthalt in den offenen Armen und halten sich haufiger in den geschlossenen Armen
auf. Deshalb dienen ein erhdhter Anteil an Eintritten in die offenen Bereiche (Pellow und
Chopin 1985; Rodgers und Cole 1994) und eine verlangerte Aufenthaltsdauer in den
offenen Armen als Mal3 fir die anxiolytische Wirkung einer Substanz (Handley und
Mithani 1984; Pellow und Chopin 1985) oder als Indikator flr ein verandertes
Angstverhalten der Tiere. In der vorliegenden Untersuchung fiel auf, dass in der
Kontrollgruppe die weiblichen Nachkommen 6fter in die offenen Arme eintraten und dort
auch langer verweilten als die méannlichen Nachkommen. Im Gegensatz dazu fuhrte im
Vergleich zur Kontrollgruppe die préanatale Exposition der mannlichen Nachkommen
gegenuber PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe zu einem haufigeren Eintritt in die
offenen  Arme  verbunden mit  einer  langeren  Verweildauer. Diese
geschlechtsabhangigen Unterschiede beziglich der Empfindlichkeit gegentber der
Einwirkung von hormonahnlich wirksamen Substanzen wahrend der Trachtigkeit sind
nicht ungewdhnlich und wurden in der Vergangenheit bereits vielfach berichtet (Faqi et
al. 1998; Faqgi und Chahoud 1998; Ema et al. 2000; Moore et al. 2001; Ogata et al.
2001; Omura et al. 2001; Andrade et al. 2006a, 2006b; Grande et al. 2007; Schlumpf et
al. 2008).
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Die in der vorliegenden Arbeit beschriebenen Daten bekraftigen die bereits von anderen
Forschern berichteten Beobachtungen von zunehmender Aktivitdt der behandelten
Nagetiere, sich verandernder geschlechtsabhéngiger Verhaltensunterschiede der
Nachkommen sowie verminderter Emotionalitdt der weiblichen Tiere als Stérungen der
neurologischen Entwicklung unter dem Einfluss von PBDE. So zeigten sich bereits in
friheren Tierversuchen an neugeborenen Mausen bei Exposition gegentber PBDE 47,
99, 153 und 209 neurotoxische Wirkungen, hyperaktives Verhalten und Stérungen im
Lernverhalten, die sich im Laufe der postnatalen Entwicklung noch verstérkten
(Eriksson et al. 2001; Branchi et al. 2002; Viberg et al. 2003b). Kuriyama et al. (2005)
beobachteten bei Nachkommen von Ratten, die wahrend der Tréchtigkeit mit geringen
Dosierungen von PBDE 99 behandelt wurden, zum Zeitpunkt der Pubertat eine
deutliche Hyperaktivitat, die auch spater noch nachzuweisen war. Eine einmalige orale
Gabe von PBDE 47 an PND 10 fuhrte bei den behandelten Mausen im Alter von vier

Monaten ebenfalls zu einer ausgepragten Hyperaktivitat (Gee und Moser 2007).

Zusammenfassend kann aus den Ergebnissen der hier vorliegenden Untersuchungen
gefolgert werden, dass die pra- und postnatale Behandlung von Rattennachkommen mit
PBDE 47 zu einer Verzogerung der postnatalen Entwicklung und zu
geschlechtsspezifischen Verhaltensanderungen fuhrte. Hierbei zeigten die weiblichen
Nachkommen eine starker ausgepragte Hyperaktivitdt. Eine am Ende der Laktation
beobachtete Erhohung der Schilddrisenhormone lasst annehmen, dass das
hyperaktive Verhalten auf einen Einfluss von PBDE 47 auf die Schilddrise
zuruckzufihren ist. Die Exposition wahrend eines sehr friihen Entwicklungsstadiums, in
dem das Gehirn stark wachst, ist scheinbar ausschlaggebend fur die Entstehung und
Auspragung der beobachteten Effekte. Bei Nagern liegt dieser Zeitraum innerhalb der
ersten drei bis vier Wochen nach der Geburt (Eriksson et al. 2001; 2002). In diesem
Entwicklungszeitraum unterliegt das Gehirn  verschiedenen fundamentalen
Veranderungen, wie z. B. axonaler und dendritischer Aussprossung, der Herstellung
neuronaler Verbindungen sowie der Ausbildung von motorischen und sensorischen
Fahigkeiten (Bolles und Woods 1964; Campbell et al. 1969). Die Phase dieses rapiden
Gehirnwachstums ist gekennzeichnet durch zahlreiche biochemische Veranderungen,
die das neonatale Gehirn in ein reifes adultes Organ verwandeln (Coyle und Yamamura
1976; Fiedler et al. 1987). Da ein physiologisches Thyroidhormongleichgewicht in

diesem Prozess eine entscheidende Rolle spielt (Porterfield 1994; Brent 2000;
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Howdeshell 2002), konnen Stérungen dieses Gleichgewichts durch endokrin wirksame
Chemikalien die Gehirnentwicklung nachhaltig beeintrachtigen und zu den
beschriebenen Verhaltensénderungen fuhren.
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5 SCHLUSSFOLGERUNGEN

Seit dem Beginn des chemischen Zeitalters in den zwanziger Jahren des letzten
Jahrhunderts wird ein Zusammenhang zwischen der Entstehung von neurologischen
Entwicklungsstérungen  beim  Menschen und der Exposition gegeniber
unterschiedlichen persistenten Chemikalien in der Umwelt beobachtet (Colborn 2004).
Unterstutzt wird diese Hypothese durch verschiedene epidemiologische Studien, in
denen eine signifikante Korrelation zwischen verschiedenen Stérungen und Krankheiten
beim Menschen festgestellt wurde, wie z. B. verminderte Zeugungsfahigkeit beim Mann
und Anstieg neurologischer Entwicklungsstérungen bei Kindern. So wird bei Kindern
nicht nur ein hoheres Auftreten von Autismus, sondern auch eine allgemeine
neurologische Beeintrachtigung in Verbindung mit Lernschwierigkeiten, psychosozialen
Problemen und ADHD zunehmend beobachtet (Kelleher et al. 2000; Robison et al.
2002). Die vorliegende Arbeit unterstitzt mit ihren Ergebnissen diese Beobachtungen.
Die Ergebnisse belegen tierexperimentell, dass die Exposition gegentber
polybromierten Flammschutzmitteln in Dosierungen nahe an der Humanbelastung zu
Stérungen der neurologischen Entwicklung bei Nachkommen fiihrte. Die Auspragung
dieser Storungen zeigte, abhangig von den untersuchten Endpunkten,
Geschlechtsspezifitat. Auf Grundlage der vorliegenden Ergebnisse kdnnen folgende

Schlussfolgerungen gezogen werden:

Experimentelle Arbeiten mit Umweltchemikalien sollten in einem Dosisbereich nahe der
Humanexposition geplant und durchgefuhrt werden. Die Ublicherweise in
experimentellen Untersuchungen eingesetzten hohen Dosierungen sind weit entfernt
von der tatsachlichen Belastung des Menschen und daher fur die Risikoabschéatzung

wenig hilfreich.

Quantitative geschlechtsspezifische Unterschiede in der Empfindlichkeit gegenuber
Chemikalien kénnen nur nach Exposition gegentber niedrigen Dosierungen entdeckt

werden.

Eine akzeptable tagliche Einnahme wird Ublicherweise bei der Risikobewertung einer
Substanz festgelegt. Die Ergebnisse zeigen jedoch, dass das Risiko durch die

tatsdchliche Humanbelastung mit PBDE durch diese Regulierung nicht gesenkt werden
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kann. Daher mussen MalRnahmen ergriffen werden, die zu einer deutlichen Senkung

der Korperbelastung fuhren, wie es bereits fir PCBs und Dioxine verwirklicht wurde.

Zusatzlich zu den allgemeinen gesellschaftlichen MalRnahmen, die langfristig zu einer
Verringerung der Humanbelastung fuhren sollten, kdnnen individuelle MalRnahmen zur
kurzfristigen Senkung der Belastung ergriffen werden. Umweltmediziner sollten
aufklarend und beratend zur Reduktion der individuellen Belastung, insbesondere von

schwangeren und stillenden Mdttern, beitragen.
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ZUSAMMENFASSUNG

Im Laufe der vergangenen Jahrzehnte wurde das Flammschutzmittel Polybromierte
Diphenylether (PBDE) als eine der persistierenden Chemikalien in zunehmender
Konzentration in biologischen Proben der Umwelt gefunden. Experimentelle Studien an
Nagetieren weisen auf die breite Spanne an toxischen Eigenschaften dieser
Substanzklasse hin, wie die Effekte auf den Schilddriisenhormonhaushalt und das
Verhalten bei Labortieren zeigen. Die Exposition wéhrend kritischer Phasen der
Organogenese und die Empfindlichkeit des sich entwickelnden Organismus gegenuber
geringen Abweichungen im Hormonhaushalt kdnnen zu lang andauernden und oft
permanenten Effekten fihren. In dieser Arbeit wurde die Wirkung von 2,24 4’-
Tetrabromodiphenylether (PBDE 47) auf die neuro-physiologische Entwicklung von
Rattennachkommen, unter Berucksichtigung  von geschlechtsspezifischen
Unterschieden in der Empfindlichkeit gegeniber hormonellen Stérungen, untersucht.
Die in diesem Experiment verwendeten Dosierungen bewegten sich im Bereich der
Konzentrationen, denen der Mensch in der Umwelt ausgesetzt ist. Trachtige Wistar-
Ratten wurden an Tag 6 der Trachtigkeit einmalig per Schlundsonde mit 140 pug und
700 ug PBDE 47/kg KG behandelt. Um mdgliche Schilddriisenhormon-vermittelte
Effekte bestimmen zu kénnen, wurde als Positivkontrolle eine zusatzliche Gruppe von
Tag 7 bis Tag 21 der Trachtigkeit mit der Substanz 6-n-Propyl-2-Thiouracil (PTU) tber
das Trinkwasser in einer Konzentration von 5 mg/Liter behandelt. Die Effekte auf den
Schilddriisenhormonstatus bei  Muttertieren und Nachkommen waéhrend der
Laktationsperiode sowie die Auswirkungen der Behandlung auf die neuro-
physiologische Entwicklung der Jungtiere anhand verschiedener Entwicklungs- und

Verhaltensparameter wurden zu verschiedenen postnatalen Zeitpunkten untersucht.
Die Ergebnisse dieser Arbeit kbnnen wie folgt zusammengefasst werden:

Die einmalige Behandlung mit 700 ug PBDE 47/kg KG fiihrte bei den Muttertieren am
Wurftag (postnatal Tag 1 (PND 1)) zu einer signifikanten Reduktion von T4 und TSH.

Bei den mannlichen Nachkommen wurde an PND 1 nach préanataler Exposition

gegenuber PBDE 47 eine signifikante Reduktion von T3 beobachtet. Die
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Schilddriisenhormone der weiblichen Nachkommen waren bei der Geburt nicht

signifikant verandert.

An PND 22 wurde bei den mannlichen Nachkommen in beiden PBDE-Dosisgruppen
eine nicht signifikante Erh6hung der T4- und FT4-Konzentration beobachtet, wahrend
die TSH-Konzentration nur in der PBDE 140-Gruppe verringert war. Im Gegensatz dazu
zeigten die weiblichen Nachkommen nur nach Behandlung in der PBDE 140-Gruppe
eine signifikante Erhohung der Konzentrationen an FT3. Das Auftreten der
Entwicklungsparameter Augenotffnung und Zahnentwicklung war bei den Nachkommen
beiden Geschlechts in allen Behandlungsgruppen verzdégert. Nach Behandlung mit
PBDE 47 in der PBDE 700-Gruppe nahm die basallokomotorische Aktivitat sowohl der
Méannchen als auch der Weibchen an PND 35 deutlich zu. Bei den weiblichen
Nachkommen hielt diese Hyperaktivitat bis zum PND 70 an. An PND 80 wurde bei
beiden Geschlechtern eine signifikant hohere Erkundungsaktivitdt als bei den
Kontrolltieren beobachtet. Die weiblichen Nachkommen der hohen Dosisgruppe zeigten
verminderte Emotionalitdt, wahrend die mannlichen Nachkommen ein geringeres

Angstverhalten aufwiesen.

Aus den Ergebnissen der hier vorliegenden Untersuchungen kann gefolgert werden,
dass die prad- und postnatale Behandlung von Rattennachkommen mit PBDE 47 zu
einer Verzogerung der postnatalen Entwicklung und zu geschlechtsspezifischen
Verhaltensanderungen fihrte. Hierbei zeigten die weiblichen Nachkommen eine starker
ausgepragte Hyperaktivitdt. Eine am Ende der Laktation beobachtete Erh6hung der
Schilddriisenhormone weist auf einen Schilddrisenhormonvermittelten
Wirkungsmechanismus hin. Die Exposition wahrend eines sehr frihen
Entwicklungsstadiums, in dem das Gehirn stark wachst, scheint ausschlaggebend zu
sein fur die Entstehung und Auspragung der beobachteten Effekte. Da ein
physiologisches  Schilddrisenhormongleichgewicht in  diesem Prozess eine
entscheidende Rolle spielt, kbnnen Stérungen dieses empfindlichen Gleichgewichts
durch endokrin wirksame Chemikalien die Gehirnentwicklung nachhaltig beeintrachtigen
und zu den beschriebenen Verhaltensanderungen fihren. Trotz rucklaufiger
Umweltkonzentrationen einiger dieser Schadstoffe lassen sich bereits im Bereich der
Normalbelastung Beeintrachtigungen der mentalen und motorischen Entwicklung von
Kleinkindern feststellen. Daher ist es notwendig, Mal3nahmen zu ergreifen, die zu einer

deutlichen Senkung der Kérperbelastung fiihren.
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SUMMARY

Polybrominated flame retardants (PBDE) are applied in large amounts in various
industrial products and are therefore ubiquitous in the environment. Within the last
decades increasing concentrations of PBDE were detected in biological monitoring
samples as one of the most persistent group of chemicals. In rodent experimental
studies PBDEs exhibited a broad spectrum of toxic properties, in particular effects on
thyroid hormone homeostasis or on neurodevelopment and behaviour. Exposure to
chemicals during critical phases of organogenesis as well as the sensitivity of the
developing organism towards even slight changes in hormone homeostasis can lead to
persisting and often irreversible alterations in offspring. In the present study the effects
of 2,2'4,4’-Tetrabromodiphenylether (PBDE-47) on the neurological development in rat
offspring was investigated. Furthermore, special attention was given to gender-specific
differences regarding the sensitivity towards hormonal disturbances during
development. Dose selection was based on the actual body burden of humans exposed
to PBDEs via the environment. Pregnant Wistar rats received a single dose of either
140 pg or 700 ug PBDE 47/kg body weight per gavage on gestation day (GD) 6. A
further group was treated with the goitrogen 6-n-Propyl-2-Thiouracil (PTU), which
served as positive control, via the drinking water from GD 7 through 21. Effects on
thyroid hormone concentrations in dams and offspring as well as neurodevelopmental
and —behavioral parameters of offspring at different postnatal time points were
investigated. The results of this investigation can be summarized as follows:

The single treatment of dams with 700 pug PBDE 47 resulted in a significant decrease in
T4 and TSH blood concentrations of dams on postnatal day (PND) 1. Male offspring
exhibited a significant decrease in T3 concentrations on PND 1, while in female
offspring thyroid hormone levels were unaffected at this time point. At the end of
lactation, on PND 22, a non-significant increase in T4 and fT4 concentrations was
observed in male offspring at both dose levels. In contrast, female offspring showed a
significant increase in fT3 levels after treatment with 140 ug PBDE 47 only. In addition,
male TSH levels were decreased after exposure to 140 ug PBDE 47. The occurrence of
the developmental landmarks eye opening and incisor eruption was delayed in female
and male offspring at both dose levels. On PND 35 basal locomotor activity was

significantly increased in female and male offspring after exposure to 700 ug PBDE 47.
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In female offspring this hyperactivity persisted until PND 70. At adulthood, on PND 80,
both sexes exhibited a significantly increased exploratory behaviour compared to the
control animals. Furthermore, decreased levels of anxiety and emotionality were
observed in female offspring.

From the results of the present study it can be concluded, that pre- and postnatal
exposure to PBDE 47 resulted in a delayed postnatal development and sex-specific
behavioral alterations in rat offspring. Rat offspring of both sexes exhibited hyperactivity,
which was more pronounced in the female animals. The observed increase in thyroid
hormone concentrations at the end of lactation serves as an indication for a thyroid
hormone-mediated mechanism of action for PBDE 47. Exposure during an early stage
of brain development seems to be crucial for the onset and characteristic of the
observed effects. Since a physiological homeostasis of thyroid hormones plays an
important role in this process, disruption of this sensitive hormonal balance by
endocrine active substances may substantially affect brain development leading to the
reported alterations in behaviour. Despite declining environmental concentrations of
some of these endocrine active substances, impairment of mental and motor skills in
children are increasingly reported. It is therefore necessary to take measures that lead
to a reduction of the human exposure and consequently the body burden of these

substances.
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