136

4 DISKUSSION

Das Cytochrom-P4501A-abhdngige Monooxygenasesystem in der Leber von Fischen eignet sich
als Biomarker fir die Exposition gegeniiber einer Reihe anthropogener Umweltchemikalien (Hod-
son et al. 1991, ICES 1993, ICES 1999). Cytochrom P4501A (CYP1A) katalysiert den oxidativen
Metabolismus von polychlorierten Biphenylen (PCB), polyzyklischen aromatischen Kohlenwas-
serstoffen (PAK), polychlorierten Dibenzo-1,4-dioxinen (PCDD), polychlorierten Dibenzofuranen
(PCDF), Mineraldlen und Pestiziden (Payne et al. 1987, Goksgyr und Forlin 1992a, De Bruijn et
al. 1993, Sijm et al. 1993, Bucheli und Fent 1995, Newsted et al. 1995, Fent 1998). Deshalb ist die
CYP1A-Induktion bei Fischen ein frihes Warnsignal fur das Vorhandensein bioverfligbarer
anthropogener Schadstoffe in Gewassern (Lech und Bend 1980, Payne et al. 1987, Haux und For-
lin 1988, Goksgyr et a. 1996). Zum Nachweis der katalytischen Aktivitét von CY P1A eignet sich
der EROD-Assay (OSPAR 1998). Anhand des EROD-Assays lasst sich unter kontrollierten Bedin-
gungen im Labor die Induktion der CYP1A-Aktivité von Fischen durch Exposition gegentiber
Chemikalien nachweisen (z. B. Van Schanke et al. 2000, Grinwis et a. 2000a, Grinwis et al.
2000b). Bei der Gewasseriiberwachung hat sich der Biomarker fir den Nachweis von Schadstoff-
belastungen von Fischen als geeignet erwiesen (z. B. Stegeman et al. 1988, Goksgyr et al. 1991,
Wahl et al. 1995, Beyer et al. 1996). Das Messen der EROD-Aktivitét von Klieschen ist heute Be-
standteil des nationalen Programms zur Erfassung der Schadstoffbelastung in der Meeresumwelt
(BLMP 2002).

Die vorliegende Arbeit gibt auf der Basis von nahezu 5.000 untersuchten L eberproben eine umfas-
sende Darstellung der hepatischen EROD-Aktivitaten der benthischen Plattfisch-Spezies Kliesche
(Limanda limanda L.) und Flunder (Platichthys flesus L.) aus unterschiedlich stark schadstoffbe-
lasteten Nordseegebieten und Flussmiindungen. Ziel der Untersuchung war es, anhand der EROD-
Aktivitdten das Vorhandensein bioverfiigbarer und das Enzymsystem stimulierende Umweltche-
mikalien zu erfassen und auf der Grundlage der geographischen Verteilungen der Enzyminduktio-
nen Belastungsschwerpunkte in der Nordsee und Belastungsgradienten in Astuaren darzustellen.
Zu diesem Zweck sind in der Nordsee im Gebiet zwischen 51° und 58° nérdlicher Breite an insge-
samt 37 Stationen Klieschen und in den MUndungsgebieten der sieben Nordseezufliisse Eider, El-
be, Weser, Schelde (Westerschelde), Themse, Tyne und Firth of Forth Flundern und Klieschen un-
tersucht worden. Die EROD-Aktivitdten wurden jeweils getrennt an Lebern adulter Weibchen und
Méannchen (Lg = 17,0 bis 25,0 cm) gemessen. In der Nordsee wurden im Winter zusétzlich juvenile
Klieschen (Lg < 12 cm) untersucht. Die Einbeziehung juveniler Klieschen wird in jingster Zeit
vom Internationalen Rat fur Meeresforschung empfohlen. Es wird angenommen, dass sich juvenile
Klieschen aufgrund ihres Verhaltens und ihrer Physiologie besser als adulte Klieschen fiir ein
raumliches und zeitliches Schadstoffeffekt-Monitoring eignen (ICES 1999). Die Untersuchungen
wurden zum Teil im Rahmen des FUE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" durchgefihrt,
in dem begleitend auch Schadstoffgehalte in Lebern von Klieschen und Flundern untersucht wor-
den sind (Landwust et a. 1996). Die Ergebnisse der Riickstandsanalytik werden bei der Interpreta-
tion der EROD-Aktivitéten berticksichtigt (siehe Abschnitt 4.3).
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Um saisonale Einflisse weitestgehend auszuschlieRen, sind die regionalen Verteilungen der
EROD-AKktivitéten immer in einem relativ schmalen Zeitfenster erfasst worden. Die Probenahmen
in der Nordsee wurden jeweils (iber einen Zeitraum von zwei Wochen und in den einzelnen Astua-
ren in der Regel innerhalb von drei Tagen durchgefiihrt. Esist aber zu beachten, dass ein sehr gro-
f3es und komplexes Gebiet untersucht worden ist. Die Nordseezufliisse waren geographisch weit
voneinander entfernt und wurden nacheinander beprobt. Ferner erfolgten Probenahmen in einem
grof3flachigen Gebiet der Nordsee, die nach Becker (1990) infolge vieler verschiedener Einfllisse
starke regionale und zeitliche Variationen aufweist. Deshalb miissen bei der Interpretation der ge-
messenen EROD-Aktivitéten nicht nur Schadstoffeinfl isse, sondern auch andere Umwelteinfllisse
und endogene Faktoren der untersuchten Fische berticksichtigt werden.

Die CYP1A-Aktivitdt von Fischen wird durch Umwelt- und endogene Faktoren modifiziert. Bei-
spielsweise beeinflussen Geschlechtshormone die Enzymaktivitét geschlechtsreifer Weibchen
wahrend der Fortpflanzungsphase, weshalb in dieser Zeit geschlechtsspezifische Unterschiede in
der Enzymaktivitdt auftreten kdnnen (Lindstrém-Seppéa und Stegeman 1995). Neben Schadstoffen
werden als weitere den Fremdstoffmetabolismus von Fischen beeinflussende Umweltfaktoren die
Wassertemperatur (Koivussari 1984) und der Salzgehalt (Kriiner et al. 1996, Saborowski 1996)
diskutiert. Anhand einer multifaktoriellen Regressionsanalyse zeigten Hylland et al. (1998), dass
der Jahresgang der EROD-Aktivitét der Flunder zu etwa 50 % durch die Jahreszeit (d. h. Monat
und Wassertemperatur), das Geschlecht und die Geschlechtsreife bestimmt wird. Dartiber hinaus
bestand ein Zusammenhang zwischen aul3erlich erkennbaren Krankheitssymptomen und der Hohe
der Enzyminduktion sowie bei Weibchen zusétzlich eine Abhangigkeit von der Ovariengrof3e, d. h.
der Laichreife.

Dementsprechend werden nachfolgend die gemessenen EROD-AKktivitdten zunéchst unter Berlick-
sichtigung der Umweltfaktoren Salinitét und Wassertemperatur an den Probenahmestellen betrach-
tet. Daran anschlief3end werden die regionalen Verteilungen der EROD-Medianwerte unter Be-
ricksichtigung des Geschlechts und der Geschlechtsreife der untersuchten Fische diskutiert.
Schliefdlich werden zur Interpretation der EROD-Aktivitéten die PCB-Konzentrationen in den Le-
bern der untersuchten Klieschen und Flundern sowie Schadstoffbelastungen der Gebiete, in denen
sie gefangen wurden, berticksichtigt. Fische mit duRerlich erkennbaren Krankheitssymptomen
wurden generell nicht untersucht. Dadurch sollte vermieden werden, dass Individuen erfasst wur-
den, deren Resistenz gegentiber Krankheitserregern bereits nachhaltig beeintréchtigt war, mit mog-
lichen indirekten Einfllissen auf die EROD-AKktivitét. Trotz dieser Vorgehensweise kann aber nicht
ausgeschlossen werden, dass bereits erkrankte Fische untersucht worden sind, bei denen noch kei-
ne sichtbaren &uferen Verénderungen aufgetreten waren. Abschlief3end werden aufbauend auf die
eigenen Ergebnisse Empfehlungen zur Anwendung der EROD-AKktivitdt als Biomarker fir ein
Schadstoffeffekt-M onitoring gegeben.
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4.1 EROD-AKktivitaten unter Bertcksichtigung von Umweltfaktoren
411 Salinitat

Im Januar 1991 wurden an den Nordsee-Stationen an der Wasseroberflache (3 m Tiefe) Salzgehal-
te zwischen 35%) und 37 gemessen (Anhang B, Tab. B1). Geringere Salzgehalte (um 30) an zwei
Stationen (T034, T093) in der Deutschen Bucht sind auf die StiRwasserzufliisse aus Elbe und We-
ser zurtickzufiihren, die den Salzgehalt in der Deutschen Bucht stark beeinflussen (Becker 1990,
Koopmann et a. 1993). Die Oberflachensalzgehalte waren aufgrund der Ublichen winterlichen ver-
tikalen Homogenitét des Salzgehaltes in der Nordsee (Dornheim und Wegner 1992) mit grof3er
Wahrscheinlichkeit jeweils auch fir das Bodenwasser reprasentativ. Wie die im Januar 1992 an
den Probenahmestellen aufgenommenen Salzgehaltsprofile zeigten, betrug der Unterschied zwi-
schen Oberflachen- und Tiefenwasser hdchstens 0,6 Einheiten. Die Salzgehalte waren 1992 insge-
samt etwas geringer als im Vorjahr (32 bis 35). Im August 1991 betrugen die Oberflédchensal zge-
halte in 3 m Tiefe vor der britischen, niederldndischen und deutschen Kiste 31 bis 35, wobel die
hoheren Werte (> 34) ausschliefdlich vor der britischen Kiste auftraten (Anhang B, Tab. B1). Die-
se Salzgehalte entsprechen im Monat August jeweils in etwa dem Salzgehalt am Boden (Unter-
schied < 1), wie aus den Monatskarten der langjahrigen mittleren Salzgehalte in verschiedenen
Tiefenhorizonten (Goedecke et al. 1967) hervorgeht.

Die in den Flussmiindungen untersuchten Stationen lagen unterhalb der oberen Brackwassergren-
ze, weshalb sie tidebedingt von mehr oder weniger starken Salzgehaltsschwankungen betroffen
waren (Anhang B, Tab. B3). Von der Brackwassergrenze steigen in Fliefrichtung mit zunehmen-
der Einmischung von Meerwasser in das Astuar der mittlere Salzgehalt und die Salzgehalts-
schwankungen an (Riedel-Lorjé et a. 1992). Im Rahmen der eigenen Untersuchung erfolgten
Salzgehal tsbestimmungen an der Wasseroberfldche. Anhand dieser Werte sind Aussagen Uber die
Salzgehalte am Boden nicht moglich, weil in den Astuaren Salzgehaltsschichtungen auftreten kon-
nen (z. B. Tyne). Salzgehaltsprofile hatten dartiber hinaus lediglich punktuelle Momentaufnahmen
dargestellt und waren fiir die tidebedingte Dynamik in den untersuchten Astuaren nicht repréasenta-
tiv gewesen.

Aussagekraftige Untersuchungen zur EROD-Aktivitdt von Flundern unter Berticksichtigung der
dynamischen Prozesse in tidebeeinflussten Gewassern liegen nicht vor. Verschiedene, jewells tber
die Versuchsdauer konstante Salzgehalte (12 bis 33) beeinflussten die EROD-Aktivitét von Flun-
dern nicht (Pluta et al. 1991). In einer weiteren Untersuchung an Flundern mit ebenfalls verschie-
denen konstant gehaltenen Salzgehalten (15 bis 34) war auch der Cytochrom-P450-Gehalt unab-
héngig vom Salzgehalt (Schlenk et al. 1996). Die EROD-AKktivitat der Kliesche wird durch im
Gezeitenrhythmus um finf Einheiten schwankende Salzgehalte nicht beeinflusst (Saborowski

') Der Salzgehalt wird ohne Einheit angegeben. Die friher tibliche Einheit war Promille [%o], teilweise wird
auch noch der Zusatz PSU (Practical Salinity Unit) verwandt. Physikalisch richtig ist jedoch die Angabe ohne
Einheit, da es sich um eine errechnete Verhéltniszahl handelt (BLMP 2002).
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1996). Im selben Experiment wurde jedoch eine etwas grof3ere Sensitivitét gegentiber dem techni-
schen PCB-Gemisch Clophen A50 festgestellt. Hierbei muss beriicksichtigt werden, dass die Ver-
suchstiere aus einem Gebiet nordlich von Helgoland mit wenig schwankendem Salzgehalt (um 33)
stammten und im Laborversuch einem extremen osmotischen Stress ausgesetzt waren. Die regel-
méaRige, ungewohnlich grolRe Anderung der Salzgehaltskonzentration beeinflusste vermutlich pri-
mér andere physiologische und biochemische Prozesse, die bei Fischen in Verbindung mit einer
Organochlorexposition auch pathologische Veranderungen hervorrufen kdnnen (Besselink et al.
1996).

In der Nordsee differierten die Salzgehalte zwischen den untersuchten Stationen im Winter um 3
und im Sommer um 4 Einheiten. Ein Zusammenhang zwischen dem Salzgehalt und der EROD-
Aktivitdt bestand nicht (Spearman-Rangkorrelation), weshalb die Salzgehaltsunterschiede als di-
rekte Ursache fir die geographischen Verteilungen der EROD-Aktivitdten von Klieschen ausge-
schlossen werden kdnnen. Wie aus den oben zitierten Untersuchungen hervorgeht, haben selbst
hohere Salzgehaltsunterschiede keinen Einfluss auf die EROD-Aktivitét von Fischen. Langfristig
betrachtet kann ein Einfluss des Salzgehaltes auf den Jahresgang der EROD-AKktivitét nicht ausge-
schlossen werden. Doch ist dieser Einfluss verglichen mit den Faktoren Jahreszeit, Wassertempe-
ratur, Geschlecht und Geschlechtsreife unbedeutend, wie fir Flundern anhand einer multifaktoriel-
len Regressionsanalyse gezeigt wurde (Hylland et al. 1998). Es gibt auch keinen Hinweis auf eine
direkte Wirkung von sich zyklisch andernden Salzgehalten auf die EROD-Aktivitét der euryhali-
nen Flunder. Allerdings sind stark schwankende Salzgehalte in der astuarinen Brackwasserzone fir
chemische Prozesse wie die Remobilisierung von Schadstoffen (Forstner und Ahlf 1992) und fur
das Vorkommen von Plankton- und Benthosorganismen und somit auch fur die Verflgbarkeit von
Fischnahrtieren (Fiedler 1991) von grof3er Bedeutung. Gerade in Hinblick auf die Remobilisierung
sedimentgebundener Schadstoffe ist daher eine indirekte Wirkung des Salzgehaltes auf die Bio-
transformation von Fischen moglich. Die komplexen Zusammenhange von abiotischen und bioti-
schen Faktoren in einem Astuar, wie z. B. dem der Elbe, und deren Bedeutung fur die EROD-
Aktivitdt von Fischen sind jedoch nicht abschétzbar.

4.1.2 W assertemperatur

Die Wassertemperatur beeinflusst die physiologischen Prozesse und somit auch den Fremdstoff-
metabolismus der ektothermen Fische. Fir die Interpretation ihrer CY PLA-Aktivitdten sollten da-
her auch die wahrend der Probenahmen herrschenden Wassertemperaturen am Meeresboden be-
ricksichtigt werden (ICES 2000, OSPAR 1998). Weil ein relativ grof3es Nordseegebiet untersucht
worden ist, wurden zwischen den Stationen Temperaturunterschiede von mehreren Grad Celsius
festgestellt. Deshalb wird nachfolgend und in Abschnitt 4.2.1 diskutiert, ob ein Zusammenhang
zwischen der Wassertemperatur und den regionalen EROD-Aktivitéten bestand.

Einige Fischarten reagieren auf abnehmende Umgebungstemperaturen im Herbst mit einer Erho-
hung der CYP1A-Aktivitét und gleichen dadurch die mit niedrigeren Temperaturen einhergehen-
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den herabgesetzten Umsatzraten aus (Temperaturkompensation) (Koivusaari et al. 1981, K oivusaa
ri 1983, Koivusaari 1984, Ankley et a. 1985). Bei Flundern fanden Tarlebg et al. (1985) ebenfalls
Hinwelise auf Temperaturkompensation im Herbst. Die EROD-AKktivitdt von Klieschen ist dagegen
im Herbst und Winter nicht temperaturabhangig, wie fir die Deutsche Bucht (Saborowski 1996)
und stidliche Nordsee (Sleiderink und Boon 1995) gezeigt wurde. Allerdings stellten Sleiderink et
a. (1995b) im Laborexperiment eine positive Temperaturkompensation im Frihsommer und
Sommer fest, denn Klieschen hatten bei einer Halterungs-Temperatur von 8 °C eine etwa 2-mal
hohere EROD-Aktivitét als Fische, die bei 16 °C gehéltert worden waren. In der Untersuchung von
Saborowski (1996) stiegen dagegen die EROD-Aktivitdten von Klieschen im Anschluss an die
Laichperiode an, was a's eine direkte Kopplung an den stérksten Anstieg der Wassertemperatur in-
terpretiert wurde. Die EROD-Aktivitéat bzw. der CY P1A-Proteingehalt von Flundern und Schollen
(Pleuronectes platessa L.) aus dem niederléndischen Wattenmeer scheinen dagegen zu keiner Jah-
reszeit von der Umgebungstemperatur abhéngig zu sein, wie auch durch Labortests mit Halte-
rungstemperaturen zwischen 4 °C und 20 °C gezeigt wurde (Eggens et al. 1995a, 1995b, 1996a).
Den Literaturdaten ist zu entnehmen, dass bei Fischen Temperaturkompensation bezogen auf die
EROD-AKktivitét artspezifisch unterschiedlich stark erfolgt. Ferner sind bei im Freiland beobachte-
ten Zusammenhangen zwischen EROD-AKktivitdt und Wassertemperatur immer auch andere Fakto-
ren, wie Schadstoffeinfliisse, zu berlicksichtigen. Dartiber hinaus kann das K ompensationsvermo-
gen auch von der Geschlechtsreife abhangen, wie beispielsweise fir die Regenbogenforelle gezeigt
wurde (Koivussari 1984, Koivussari und Andersson 1984).

Die Wassertemperatur beeinflusst die Akkumulation, Metabolisierung und Elimination von Um-
weltchemikalien durch aguatische Organismen (Jimenez et al. 1988). Einmalig appliziertes
PCB 77 induzierte bei warmadaptierten (16 °C) Klieschenmannchen das CY P1A-Enzymsystem
deutlich schneller als bei kaltadaptierten (10 °C) Tieren (Sleiderink und Boon 1996). Die maxima-
le Aktivitat war bei beiden Temperaturen dhnlich hoch. Eine schnellere Enzyminduktion bei warm-
gegeniiber kaltadaptierten Tieren ist auch von der Regenbogenforelle bekannt (Andersson und
Koivusaari 1985). Schliefidlich kann in Lebern kaltadaptierter Meeresfische gegentiber warmadap-
tierten die Bildung toxischer Metaboliten reduziert sein, was vermutlich auf eine Hemmung der
Phase-1-Reaktion zuriickzufthren ist (James et a. 1979). Andererseits sind bei der Regenbogenfo-
relle bei niedrigen Wassertemperaturen auch die Phase-11-Reaktion und somit die Ausscheidung
reaktiver Metaboliten verlangsamt (Andersson und Koivusaari 1985).

Die eigene Untersuchung in der Nordsee wurde im Winter und Sommer durchgefihrt. Aufgrund
der Grofe des untersuchten Nordseegebietes herrschten an den Probenahmestellen unterschiedli-
che Wassertemperaturen. Nachfolgend wird deshalb gepriift, ob die nachgewiesenen geographi-
schen Verteilungsmuster der EROD-Medianwerte von Klieschen durch Temperaturunterschiede
bedingt waren.

Im Januar 1991 und 1992 variierten in der Nordsee die Wassertemperaturen zwischen den Statio-
nen nur wenig, wie entsprechende Temperaturmessungen an den Probenahmestellen ergaben (An-
hang B, Tab. B1). Die Oberflachentemperaturen in etwa 3 m Tiefe betrugen 1991 vor der briti-
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schen Kste etwa 5,0 °C. Sie waren etwas hther as vor der deutschen Kiste (1,5 °C bis 4,0 °C).
Die hochste Wassertemperatur wurde nordlich der Doggerbank im Ekofisk-Olfeld (6,0 °C) gemes-
sen. An Bord des FS ,Heincke" war es 1991 wegen technischer Probleme nicht mdglich, die Tem-
peraturen am Grund zu messen. Esist aber davon auszugehen, dass aufgrund der tblichen winter-
lichen vertikalen Homogenitét der Temperatur in der Nordsee (Dornheim und Wegner 1992) die
gemessenen Oberflachentemperaturen jeweils auch fir die gesamte Wassersdule reprasentativ wa:
ren. Die Berechtigung dieser Annahme bestétigte sich durch die Messungen im Januar 1992, as
die Temperaturen an jeder Station an der Oberflache und tber dem Grund nahezu identisch waren
(Anhang B, Tab. B1). Die Wassertemperaturen am Grund betrugen im Januar 1992 an den Probe-
nahmestellen 6,5 °C bis 8,5 °C, wobel die niedrigen Temperaturen wiederum in der Deutschen
Bucht auftraten.

Fir den Monat Januar kann eine Kausalbeziehung zwischen der Wassertemperatur am Grund zum
Zeitpunkt der Probenahmen und den Medianwerten der ERODM- und ERODL-Aktivitéten von
Klieschen ausgeschlossen werden. Dies liefd sich fir die Jahre 1991 und 1992 anhand von Korrela-
tionsanalysen (Spearman-Rangkorrelation) zeigen (Tab. 50). Die in beiden Jahren ermittelten geo-
graphischen Verteilungsmuster der EROD-Aktivitéten von adulten und juvenilen Klieschen lassen
sich daher nicht durch einen direkten Einfluss der um bis zu 4 °C differierenden Temperatur am
Grund erkléren.

Tabelle 50: Zusammenhang zwischen der Wassertemperatur am Grund') zum Zeitpunkt der
Probenahme und der mittleren EROD-Aktivitdt von Klieschen in der Nordsee (Spearman-
Rangkorrelationskoeffizient rs, 2-seitige Prifung)

Probenahme| Geschlecht |Prifung ERODM - Wassertemperatur | Prifung ERODL — Wassertemperatur n
rs Signifikanz rs Signifikanz Stationen
Januar Wa +0,0010 +0,0021 18
ma - 0,4098 - 0,4061 17
1991

w,/m, - 0,2956 -0,2188 16
Januar Wa +0,1719 +0,1686 12
-0,4268 -0,1548 9

1992 Ma
w, -0,2348 -0,2013 14
m, -0,3315 -0,3232 15
August Wa -0,8527 + + - 0,8454 + + 16
1991 W, (nur GB) -0,3598 - 0,3499 9

"} = die im August 1991 vor GroRbritannien (GB) gemessenen Oberfl&chentemperaturen um -5 °C korrigiert {(s. Text); auch oh-
ne Temperaturanpassung ist rs = 0,8527
w, = Weibchen (adult}, m, = Ménnchen (adult)

Wj/mJ = Weibchen und Mannchen (juvenil) als Mischprobe, w; = Weibchen (juvenil), m, = Ménnchen (juvenil)
+ : 5%-Niveau signifikant, + + : 1%-Niveau signifikant, - : nicht signifikant

Im August 1991 betrugen vor der britischen Ostkiste die Oberflachentemperaturen 13,0 °C bis
knapp 16,0 °C und waren nur in der Auf3en-Themse hoher (17,4 °C) (Anhang B, Tab. B1). Auch
wenn keine Temperaturprofile aufgenommen wurden, ist davon auszugehen, dass vor Grof3britan-
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nien die Temperaturen der Bodenwasserschichten geringer waren als an der Oberflache. Aufgrund
des langjdhrigen Mittels fir den Monat August (Tomczak und Goedecke 1962) ist vor der briti-
schen Kiiste mit Temperaturdifferenzen von bis zu 5 °C zwischen der Oberflache (in 7,5 m Tiefe
gemessen) und dem Grund zu rechnen. Deshalb wurden zur Ermittlung der Korrelationskoeffizien-
ten in Tabelle 50 die gemessenen Oberflachentemperaturen um 5 °C nach unten korrigiert. An den
Probenahmestellen vor der niederlandischen Kiste und in der Deutschen Bucht waren die Wasser-
temperaturen mit 17,0 °C bis 20,0 °C hoher als vor GrofRbritannien. Entlang der niederlandischen
Kste (Tomczak und Goedecke 1962, Sleiderink et al. 1995b) und in der Deutschen Bucht (Tomc-
zak und Goedecke 1962, Saborowski 1996) ist auch im August der Wasserkorper gut durchmischt,
weshalb nur geringe Temperaturdifferenzen zwischen Oberflache und Grund entstehen. Deshalb
wurde fUr diese Gebiete die Oberflachentemperatur bei der Korrelationsrechnung berticksichtigt.

Vor der britischen Kliste waren im August 1991 die EROD-Aktivitéten von Klieschenweibchen
zwischen 2- und 20-mal hoher as an Stationen vor der niederléndischen Kiste und in der Deut-
schen Bucht. Das Ergebnis der Korrelationsanalyse (Spearman-Rangkorrelation) deutet auf eine
negative Abhangigkeit der EROD-AKktivitét von der Wassertemperatur hin (Tab. 50). D. h., im Au-
gust 1991 war das geographische Verteilungsmuster der Enzymaktivitéten weiblicher Klieschen in
der westlichen und stdlichen Nordsee direkt temperaturabhéangig. Dabei war es unerheblich, ob
der Korrelationskoeffizient auf Grundlage der korrigierten oder unkorrigierten Oberflachentempe-
raturen errechnet wurde. Sleiderink et al. (1995a, 1995b) wiesen in ihren Untersuchungen in der
zentralen Nordsee (Doggerbank) an Klieschen im Frilhsommer und Sommer eine negative Bezie-
hung zwischen der EROD-AKktivitét und Wassertemperatur nach. Sie fuhrten diesen Zusammen-
hang auf eine positive Temperaturkompensation zurtick. In der eigenen Untersuchung war im Au-
gust 1991 die EROD-Aktivitét von Weibchen negativ mit der Wassertemperatur korreliert, was
ebenfalls auf eine positive Temperaturkompensation hindeutet. Dariliber hinaus kann die Wasser-
temperatur die EROD-AKktivitat und daher auch die geographische Verteilung der Medianwert in-
direkt beeinflusst haben. Diese Annahme wird nachfolgend erlautert.

Die Annahme eines indirekten Einflusses der Wassertemperatur stiitzt sich auf die Ergebnisse aus
der Bestimmung der Gonadenreifen. Sie zeigten, dass im Norden der britischen Ost-Kuste die
Laichperiode der Kliesche im August noch nicht beendet war, denn zwischen Firth of Forth und
Tees-Mindung wurden auch Weibchen mit weit entwickelten Gonaden gefangen (s. Abschnitt
4.2.1). Dagegen wurden vor der niederlandischen Kiiste und in der Deutschen Bucht Weibchen un-
tersucht, deren Gonaden sich in der Ruhephase befanden. Der Beginn der Laichzeit von Fischen ist
temperaturabhangig (Van der Land 1991), und am Ende der Laichzeit kdnnen bei Klieschen relativ
hohe EROD-Aktivitaten auftreten (Saborowski 1996, Cooreman 2001; vgl. Abschnitt 4.2.4). Die
hohen EROD-Aktivitéten an der britischen Kiiste im August 1991 kdnnen somit auch dahingehend
interpretiert werden, dass die Nachlaichzeit erfasst wurde, in der die Klieschen noch relativ hohe
EROD-AKktivitéten hatten. Vor der niederléndischen Kiste und in der Deutschen Bucht waren die
EROD-Aktivitéten dagegen vergleichsweise niedrig, was fur Klieschen in der Ruhephase typisch
ist, wie Saborowski (1996) zeigte. Somit wurden mit der Korrelationsanalyse zwei Gruppen ver-
glichen, die sich physiologisch unterschieden. Bei separater Betrachtung beider Gebiete waren
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keine Korrelationen nachweisbar. Aufgrund dieses Ergebnisses dirfen die Verteilungen der
EROD-AKktivitdten in beiden Klistengebieten nur unabhangig voneinander betrachtet werden. Esist
davon auszugehen, dass die EROD-Aktivitéten an beiden Kisten Uber den gesamten Zeitraum,
wahrend dessen Klieschen in der Nordsee laichen (Februar bis September, s. Abschnitt 4.2.1),
nicht miteinander vergleichbar sind.

Aufgrund des eigenen Ergebnisses muss die Zuverldssigkeit des Modells von Lange (1996) ange-
zweifelt werden, mit dessen Hilfe das Auftreten hoher EROD-Aktivitdten bel Nordsee-Klieschen
am Ende der Laichzeit allein auf der Grundlage von Temperaturunterschieden abgeschétzt werden
soll. Nach diesem Modell wére vor der britischen Kiste ein EROD-Peak in den Monaten April
oder Mai und somit in einem &hnlichen Zeitraum wie in der Deutschen Bucht zu erwarten gewe-
sen. Stattdessen wurden 1991 zwischen Firth of Forth und Humber-Mindung noch im August
nicht ausgel aichte Klieschenweibchen gefangen und relativ hohe Enzymaktivitéten gemessen. Dies
zeigt, dass es problematisch ist, den Verlauf der EROD-Aktivitéten fir ein grof3es Gebiet wie die
Nordsee anhand von Modellrechnungen abzuschétzen.

Schliefdlich muss hervorgehoben werden, dass im August 1991 hohe Enzymaktivitéten vor der
nordostenglischen Kiste gemeinsam mit hohen Befallsraten mit verschiedenen Fischkrankheiten
auftraten (Landwiist et al. 1996). Fur dieses Gebiet muss daher auch in Betracht gezogen werden,
dass die EROD-Aktivitaten von Klieschen durch Schadstoffe induziert waren, da auch Fischkrank-
heiten auf schadstoffinduzierten Stress zurtickgefiihrt werden (Dethlefsen et a. 1987). Im KUsten-
gebiet zwischen Firth of Forth wurden an verschiedenen Stellen Klarschlamm (bis 1998 einge-
stellt), Baggergut und Industrieabfélle verklappt. Im Firth of Forth war die Kontamination von
Fischen mit Organochlorverbindungen hoéher als in anderen schottischen Gewassern (Kelly und
Campbell 1994). Dariiber hinaus wurden im Firth of Forth hohe PAK-Belastungen nachgewiesen
(OSPAR 2000). Klieschen waren hier haufiger mit aul3erlich erkennbaren Fischkrankheiten befal-
len a's in anderen Nordseeregionen (Anonymous 1993a). In der eigenen Untersuchung wurde vor
dem schottischen Firth of Forth (Station K010) von sdmtlichen in zwei Jahren untersuchten Statio-
nen die héchste mittlere ERODM-Aktivitdt gemessen (2.550 pmol - min™. mg). Stidlich vom Firth
of Forth wurde in einem Verklappungsgebiet fur Industrieabfélle vor der Tees-Mundung (Station
K 014*) mit 8.600 pmol - min™. mg™* die héchste Einzelaktivitdt gemessen. Die Stationen K176 und
K014 vor der Tyne-Mundung lagen in einem Gebiet, in das die Klarschlamme einer grof3en Klér-
anlage eingebracht werden (Anonymous 1993b) und in dem hohe PAK-Konzentrationen im Was-
ser nachgewiesen wurden (Law et al. 1997). Hohe Befallsraten mit Flossenfaule und erhohte Pra-
valenzen mit Leberanomalien wurden vor der Humber-Mindung (Station K016*) nachgewiesen
(Dethlefsen 1991). Fir die Stationen K010, K011, K014 wies schliefdich Kohler (1993) an den
Lebern derselben Klieschen, an denen auch die EROD-AKktivitéten gemessen wurden, anhand des
Lysosomenstabilitétstest L eberschadigungen nach.

Diese Zusammenstellung verschiedener Forschungsergebnisse zeigt, dass das gesamte Nordseege-
biet vor der britischen Ostkiiste mit Schadstoffen belastet war. Es ist daher wahrscheinlich, dass
die hohen EROD-AKtivitéten von Klieschen im August 1991 auch durch hohe Schadstoffbel astun-
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gen hervorgerufen waren. Aus diesem Grund ist eine eindeutige Aussage dariiber, welcher der dis-
kutierten Faktoren (direkter und indirekter Temperatureinfluss, Induktion durch Schadstoffe) fir
die hohen EROD-Aktivitéten vor der britischen Insel verantwortlich war, nicht méglich. Ein Zu-
sammenwirken der verschiedenen Faktoren ist wahrscheinlich.

In den Astuaren wurden zwischen den Probenahmestellen an der Oberflache Temperaturunter-
schiede von bis zu 5 °C registriert (Anhang B, Tab. B3). Diese punktuellen Messungen geben je-
doch nicht die mdglichen periodischen Temperaturdnderungen wieder. In der Elbe bei Glickstadt
kann in den Sommermonaten die tagliche Temperaturdnderung um mehrere Grad Celsius grofier
sein a'sim &uReren Astuar bei Cuxhaven (ARGE ELBE 1992). Unterschiedliche Halterungstempe-
raturen beeinflussen die EROD-Aktivitéat der Flunder nicht (Eggens et a. 1996a). Ob das Gleiche
auch far sich zyklisch éndernde Wassertemperaturen gilt, ist nicht bekannt.

Bei den Flussmiindungen ist zu berticksichtigen, dass sie zwar jeweils innerhalb weniger Tage, ins-
gesamt aber nacheinander beprobt worden sind. Dabei traten jahreszeitlich bedingt verschieden
hohe Wassertemperaturen auf. So waren 1991 die Temperaturen der im Juli beprobten Flisse
Schelde, Themse und Tyne um bis zu 10,0 °C héher asin den von Mai bis Anfang Juli befischten
deutschen Astuaren. 1992 fanden die Probenahmen jahreszeitlich friiher und innerhalb eines kiirze-
ren Zeitraumes als 1991 statt, weshalb die Temperaturunterschiede zwischen den Astuaren deut-
lich geringer waren. Wegen der friiheren Probenahmen waren aber die Wassertemperaturen der
britischen Flisse um etwa 10,0 °C niedriger alsim Vorjahr. Zusétzlich ist zu berticksichtigen, dass
sich die Schadstoffmuster in den Astuaren saisonal dndern kénnen, wie fur die Elbe-Miindung an-
hand der PCB-Belastung von Miesmuscheln (Mytilus edulis) (Pfaffenberg et al. 1994) und fir die
Themse anhand der Konzentrationen verschiedener Pestizide in der Wasserphase (Power et al.
1999) gezeigt wurde. Aus diesen Ausfilhrungen folgt, dass ein Vergleich der untersuchten Astuare
erheblich eingeschrankt ist, weil ihre Beprobungen zeitlich zum Teil weit auseinander lagen.

Zusammenfassend wird festgestellt, dass im Januar 1991 und 1992 Temperaturunterschiede zwi-
schen den Nordsee-Sationen von bis zu 5,0 °C keinen direkten Einfluss auf die EROD-Aktivitéaten
von adulten und juvenilen Klieschen hatten. Folglich waren die jeweils nachgewiesenen geogra-
phischen Verteilungsmuster der EROD-AKktivitéaten temperaturunabhangig.

Im August 1991 hatten Klieschenweibchen aus britischen Kistengewéassern zwischen 2- und 20-
mal hohere EROD-AKktivitéten als an Stationen vor der niederlandischen Kiste und in der Deut-
schen Bucht. Das Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten war signifikant negativ mit der Was-
sertemperatur korreliert. Nur an der britischen Kiste kamen teilweise noch nicht ausgelaichte
Klieschen vor. Dies deutete auf eine vergleichsweise spat einsetzende bzw. zeitlich ausgedehnte
Laichzeit in diesem Gebiet hin.

In der Nordsee waren die geographischen Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten im Winter und
im Sommer unabhangig von den Salzgehalten an den Probenahmestellen.

Wegen der starken Gezeitendynamik in den untersuchten Astuaren ist zu diesen keine Aussage
Uber Zusammenhange zwischen EROD-Aktivitat und Wassertemperatur bzw. Salinitat méglich.
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4.2 EROD-AKktivitaten unter Berlcksichtigung endogener Einflussgr 6i3en

4.2.1 Reproduktionsstatus der Fische

Die mit der Reproduktion einhergehenden hormonellen Verdnderungen beeinflussen die CY P1A-
Aktivitéten von Fischen (Forlin 1980, Forlin et al. 1984, Edwards et al. 1988, Georg et al. 1990,
Hodson et al. 1991, Elskus et al. 1994, Saborowski 1996). Insbesondere geschlechtsreife Weibchen
haben wéhrend der Laichzeit eine herabgesetzte Enzymaktivitét. Aus diesem Grund wird vom
ICES die Erfassung eines Gonadenparameters gefordert, der eine Einschatzung des Reprodukti-
onsstatus erlaubt (ICES 2000). Haufig erfolgt das durch Berechnung des Gonadosomatischen In-
dex (GSl), in den das Gonaden- und L eergewicht (K 6rpergewicht abziglich Gonaden und V erdau-
ungsorgane) eingehen. In der eigenen Untersuchung konnte dieser Parameter nicht beriicksichtigt
werden, weil auf den Schiffen haufig keine Waagen zur V erfligung standen.

Das in der vorliegenden Untersuchung angewandte Verfahren zur Klassifizierung der histologi-
schen Verénderungen wéhrend der Gonadenreife wurde von Maier (zit. in Bickmann 1929) entwi-
ckelt. Mit diesem Verfahren wird die Gonadenreife anhand von acht Reifegraden (RG) beurteilt
(vgl. Tab. 4, Seite 36). Nach Bohl (1957) und Lee (1972) ist es geeignet, die Stadien der Gonaden-
entwicklung der Kliesche zu erfassen sowie Dauer und Héhepunkt der Laichperiode abzuschétzen.
Wie eigene Untersuchungen zeigten, eignet es sich auch zur Beurteilung der Gonadenreife von
Flundern (Brauer et a. 1994). Die Methode zeichnet sich gegentiber anderen dadurch aus, dass die
Bestimmung schnell durchgefuhrt werden kann und die Entnahme und vor allem das Wiegen der
Gonaden nicht erforderlich sind. Obwohl das achtstufige Bewertungsschema das Gonadenwachs-
tum weniger fein abgestuft widerspiegelt als der GSI, korrelierten beide Parameter in Vergleichs
untersuchungen an Klieschen miteinander (Lee 1972).

In beiden Untersuchungsjahren hatten Klieschen im Januar in der Nordsee bereits sichtbar entwi-
ckelte Gonaden. Dieses Ergebnis stimmt mit anderen Untersuchungen Uberein. In der Deutschen
Bucht setzt bei Klieschen das Gonadenwachstum bereits im Herbst ein und der GSl steigt bis zum
Beginn der Laichzeit kontinuierlich an (Lozan 1989, Saborowski 1996). Die Laichzeit beginnt in
der stidlichen Nordsee im Februar (Van der Land 1991), weshalb in der eigenen Untersuchung im
Januar 1991 die meisten Klieschen in der Vorbereitungsphase (RG IV, V) bzw. laichreif (RG VI)
waren. Im Januar 1992 waren die Gonaden der Klieschen weniger weit entwickelt alsim Vorjahr.
Am haufigsten kamen die RG Il bisV vor. Die Hodenentwicklung war insbesondere 1992 etwas
weiter vorangeschritten als die Ovarienentwicklung. Diese zeitliche Verschiebung ist nicht unge-
wohnlich, denn Klieschenméannchen erreichen einzelne Entwicklungsstadien friher als Weibchen
(Lee 1972). Der Entwicklungsvorsprung der Mannchen gegentiber Weibchen kann einen Reifegrad
betragen (Bohl 1957).

Der Unterschied von ein bis zwel Reifegraden zwischen beiden Jahren kann zunéchst damit erkléart
werden, dass 1992 gegeniiber 1991 die Probenahmen an identischen Stationen um bis zu drei Wo-
chen friher erfolgten und dadurch friihere Entwicklungsstadien erfasst wurden. Dabei ist as wich-
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tige EinflussgréfRe auch die langfristige mittlere Wassertemperatur am Boden zu berticksichtigen.
Bei bodenlebenden Plattfischen werden Beginn und Dauer der Laichperiode mal3geblich durch die
langfristige mittlere Wassertemperatur am Boden beeinflusst. Bereits um 4 °C hdhere mittlere
Wassertemperaturen wahrend der Wintermonate und des Frihjahrs gegeniiber einem Vergleichs-
jahr lassen in der stdlichen Nordsee die Hauptlaichzeit der Seezunge (Solea solea L.) um his zu
vier Wochen frither beginnen (Van der Land 1991). Dies verdeutlicht, dass die langfristige mittlere
Wassertemperatur den circaannuellen Reifezyklus von Fischen beeinflusst (Lange et al. 1999) und
somit auch den Jahreszyklus der mittleren EROD-Aktivitét (siehe Abschnitt 4.2.4). Nachfolgend
wird fir die untersuchten Klieschen die Reifeentwicklung unter Berticksichtigung der langfristigen
mittleren Wassertemperaturen erortert.

Im Herbst und Winter 1990, also vor der ersten Beprobung von Nordsee-Stationen, war die mittle-
re monatliche Wassertemperatur im untersuchten Gebiet etwas warmer als 1991 im gleichen Zeit-
raum, wie den Karten der Meeresoberfléchentemperaturen entnommen werden kann (BSH 2002).
Im Oktober 1990 schob sich ein Keil warmen Atlantikwassers durch den Englischen Kanal weit in
die zentrale Nordsee hinein. Dagegen erfolgte 1991 die Abkuhlung in der ndrdlichen Nordsee of -
fensichtlich schneller alsim Vorjahr, denn die 10 °C Isotherme reichte bis in die zentrale Nordsee,
wo im Jahr 1990 im selben Monat noch Temperaturen von 12 °C bis 13 °C gemessen wurden.
1990 herrschten im Dezember Wassertemperaturen von 8 °C und 9 °C vor, wadhrend 1991 in einem
grof3en zentralen Nordseegebiet die Temperatur im Mittel auf 7 °C gesunken war. Im Januar beider
Jahre betrugen die Wassertemperaturen in der zentralen und stidlichen Nordsee 3 °C his 7 °C und
in der Deutschen Bucht 3 °C bis 5 °C. Wie diese Gegenllberstellung exemplarisch zeigt, waren die
mittleren monatlichen Wassertemperaturen der Nordsee im Herbst und Winter 1991/1992 etwas
niedriger als im selben Zeitraum 1990/1991. Fir den betrachteten Zeitraum wird angenommen,
dass im untersuchten Nordseegebiet die Gonadenreifung im Jahr 1992 und somit auch das Eintre-
ten der Laichreife temperaturbedingt gegenliber 1991 zeitlich verzdgert waren.

Die langfristige mittlere Wassertemperatur beeinflusst die Gonadenreifung nicht nur interannuell,
sondern ist in eéinem grof3en Gebiet wie die Nordsee auch innerhalb eines Jahres fiir ortsabhangig
unterschiedliche Laichzeiten verantwortlich, wie aus Modellrechnungen geschlossen werden kann
(Lange 1996). Klieschenweibchen aus der Deutschen Bucht sowie dem Gebiet slidlich der Dog-
gerbank hatten in beiden Jahren im Januar, besonders deutlich 1992, einen leichten Entwicklungs-
vorsprung gegentiber Klieschen vor der britischen Ostkiiste, Doggerbank und dem Nordseegebiet
nordlich der Doggerbank. Klieschenménnchen hatten 1991 vor der britischen Ostkiste mehrheit-
lich weniger weit entwickelte Hoden als im Ubrigen Gebiet. Die geographische Verteilung der Rei-
fegrade stimmt mit anderen Ergebnissen tberein. Die Kliesche laicht in ihrem Verbreitungsgebiet
von Januar bis September, die einzelnen Laichgriinde lassen sich aber durch zeitlich abgesetze,
kirzere Laichperioden unterscheiden (Henderson 1998). In der Nordsee setzt der Beginn der
Laichperiode zeitlich verzogert von Sliden nach Norden ein, und in der zentralen Nordsee kommen
bis September laichende Weibchen vor (Bohl 1957). In der Deutschen Bucht ist die Hauptlaichzeit
im Mérz (Cameron et al. 1992). Sie setzt vor der niederlandischen Kliste etwas frilher ein und dau-
ert in der zentralen Nordsee nordlich der Doggerbank bis Juni (Lee 1972). Wie das eigene Ergeb-



147

nis zeigt, kommen vor der Eider-Mindung und in der Aufen-Weser auch im April und Mai noch
nicht ausgelaichte Klieschen vor.

Aus den Zeitrdumen, zu denen in verschiedenen Nordseegebieten verstérkt mit laichenden Weib-
chen und Mannchen zu rechnen ist, lasst sich neben der Nordverschiebung auch eine nordwestli-
che Verschiebung der Hauptlaichzeiten von der Deutschen Bucht zur britischen Kiste ableiten.
Die zu beobachtende Verschiebung der Hauptlaichzeiten der Nordsee-Kliesche von der stidlichen
Nordsee und Deutschen Bucht in nérdliche bzw. nordwestliche Richtung kann auf unterschiedlich
hohe mittlere Wassertemperaturen zuriickgefthrt werden, weil sich die Nordsee stidlich der Dog-
gerbank schneller erwérmt als nordlich davon (Lee 1972). Auf der Doggerbank ist die aus allen
monatlichen Mittelwerten berechnete mittlere Temperatur des Bodenwassers um 1,2 °C und vor
der schottischen Kiste um 1,7 °C niedriger alsin der Deutschen Bucht (L ozan 1989).

Im August 1991 wurden im Norden der britischen Ost-K tiste zwischen den Mindungen von Firth
of Forth (Stationen K010, K011) und Tees (Stationen K015, K015*) z. T. noch nicht ausgelaichte
Klieschen gefangen. Bel Weibchen und Mannchen wurden Reifegrade bis RG VIl (Grofiteil der
Geschlechtsprodukte bereits abgegeben) angetroffen. Daraus wird geschlossen, dass in diesem
Nordseegebiet gegeniiber anderen die Laichperiode der Klieschen entweder jahreszeitlich spéter
einsetzte und/oder das Laichen Uber einen sehr langen Zeitraum erfolgte (vgl. Abschnitt 4.1.2).
Vor der niederléandischen Kiste und in der Deutschen Bucht befanden sich im August 1991 die
Ovarien von Klieschenweibchen im Ruhestadium (RG 11).

Flunderweibchen und -ménnchen aus Flussmiindungen waren tberwiegend ausgelaicht und befan-
den sich in der Ruhephase (RG II). Diese Beobachtung deckt sich gut mit der Hauptlaichzeit der
Flunder, die in der stidlichen Nordsee und Deutschen Bucht im Februar liegt (Van der Land 1991).
Im schottischen Fluss Ythan sind Flunderweibchen zwischen Februar und April voll laichreif, aber
bereits im Mérz kehren die ersten ausgelaichten Weibchen von ihren Laichgriinden in der Nordsee
in den FHuss zurtick (Summers 1979). Die eigenen Probenahmen in den M iindungsgebieten von Ei-
der, Elbe, Weser, Schelde, Themse, Tyne und Firth of Forth wurden auRRerhalb der Laichzeit
durchgefihrt, und zwar 1991 von Mai bis Juli und 1992 von Mérz bis Mai.

Im Tyne wurde in beiden Untersuchungsjahren an Flundern (Weibchen und Ménnchen) eine rela-
tiv grofRe Variahilitét hinsichtlich ihres Gonadenstatus nachgewiesen. Auffallig war, dass noch im
Juli 1992 aulRerhab der Laichperiode Weibchen mit entwickelten Ovarien gefangen wurden. Der
Tyne ist einer der am starksten mit dstrogen wirkenden Substanzen und CY P1A-induzierenden
Schadstoffen belasteten britischen Flusse (Matthiessen et al. 1998a, Kirby et a. 1999). Diese Ver-
bindungen werden u. a. fir signifikant hohe Vitellogeningehalte im Blutplasma von Flundermann-
chen, in deren Hoden z. T. entwickelte Eier nachgewiesen wurden, verantwortlich gemacht (Lye et
al. 1997). In derselben Untersuchung hatten Weibchen bereits im Oktober weit entwickelte Ova-
rien, als sich Flundern eines Referenz-Astuars noch im Ruhestadium befanden (Kirby et al. 1999).
Fir Flunderménnchen gilt der Zusammenhang zwischen der Belastung mit dstrogen wirkenden
Substanzen und der Entwicklung ihrer Gonaden als gesichert. Die genannten Untersuchungen deu-
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ten aber ebenfalls darauf hin, dass im Tyne auch auf3erhalb der Ublichen Laichzeit Flundern mit
entwickelten Gonaden vorkommen. Das erklért, weshalb bei den eigenen Probenahmen auch im
Juli Flundern mit entwickelten Gonaden gefangen wurden. Eine zeitliche Verschiebung der gesam-
ten Gonadenentwicklung erscheint als unwahrscheinlich, denn im ebenfalls in die Nordsee min-
denden schottischen Fluss Ythan kommen reife Weibchen nur bis April vor (Summers 1979).

4272 EROD-Aktivitat und Gonadenreife

Die ERODM- und ERODL-Aktivitét adulter Klieschen- und Flunderweibchen war signifikant ne-
gativ mit der Reife ihrer Ovarien korreliert (Spearman-Rangkorrelation), wie fir 87 % von 23 ge-
priiften Stichproben von Nordsee- und Astuarstationen gezeigt wurde. Dieses Ergebnis bezieht sich
auf einen Grofdteil der im Winter untersuchten Stationen und im Sommer auf Station KO11 im
Firth of Forth, auf im April 1992 untersuchte Klieschen aus Eider und Weser sowie auf mehrere
Stationen im Tyne. Weil in den Stichproben die Reifegrade I1 bis V11 in unterschiedlichen Konstel-
lationen vertreten waren, wird angenommen, dass die Reduzierung der EROD-Aktivitét wahrend
einer frihen Phase der Gonadenreifung, vermutlich bereits nach der Ruhephase (RG I1), mit der
Wachstumsphase einsetzte, die nach Lozan (1989) in der Deutschen Bucht im Oktober beginnt.
Das Signifikanzniveau war bei beiden EROD-Parametern immer identisch, was auf einen ausge-
pragten Zusammenhang zwischen beiden MessgrofRen hindeutet. Um Scheinkorrelationen zu ver-
meiden, wurden in der statistischen Auswertung nur Stichproben von Stationen berticksichtigt, in
denen mindestens drei Reifegrade mit jeweils mehreren Individuen vertreten waren (vgl. Abschnitt
2.6.2). Obwohl dadurch verschiedene Stationen, an denen Weibchen mit entwickelten Gonaden
vorkamen, nicht geprift wurden, muss auch fir diese angenommen werden, dass die EROD-
Aktivitdten gehemmt waren.

Das eigene Ergebnis, negative Korrelation zwischen der Hohe der EROD-Aktivitét und dem Rei-
fegrad der Ovarien von Klieschen- und Flunderweibchen in der Vorlaichzeit, lasst sich mit der Re-
gulation des Enzymsystems durch Sexual hormone, insbesondere Ostradiol, wahrend der Gonaden-
reifung hinreichend erkléren, auch wenn der Hormontiter nicht bestimmt wurde. Steroidhormone
wie Ostradiol sind natiirliche Substrate des CY P1A-abhangigen Monooxygenasesystems (Payne
1984, Hodson et al. 1991). Wéahrend der Oogenese stimuliert Ostradiol die Synthese des Dottervor-
lauferproteins Vitellogenin in der Leber, und mit dem Ovarienwachstum steigt auch die Ostradiol-
Konzentration im Blutplasma an (Spannhof 1995, Nicolas 1999). Wie verschiedene Untersuchun-
gen zeigten, haben Weibchen mit erhdhten Ostradiol-Konzentrationen relativ niedrige CY P1A-
Aktivitdten, und die Induzierbarkeit des Enzymsystems durch Schadstoffe ist vermindert (Stege-
man et al. 1982, Forlin et a. 1984, Larsen et al. 1992, O'Hare et al. 1995, Perkins und Schlenk
1998). Es wird daher angenommen, dass das Enzymsystem wahrend der Fortpflanzungsphase
durch Ostradiol und mdglicherweise weitere Steroidhormone reguliert wird und die Hemmung der
Monooxygenase-Aktivitdt die Aufrechterhaltung der Steroidkonzentration gewahrleistet (Nicolas
1999). Nach Elskus et a. (1992) Uberlagert die endogene Regulation auf einer Ebene vor der
m-RNA-Translation die exogene Regul ation durch hohe Induktor-K onzentrationen.
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Die an Klieschen- und Flunderweibchen mit enwickelten Ovarien beobachtete reduzierte EROD-
Aktivitdt wird durch andere Untersuchungen an Plattfischen bestétigt. Wahrend der Laichzeit hat-
ten Klieschenweibchen in der Deutschen Bucht (Goksgyr et al. 1992b, Kriner et al. 1996, Sabo-
rowski 1996, Lange et a. 1999) und der stidlichen Nordsee (Sleiderink et al. 1995c) verglichen mit
Méannchen stark reduzierte EROD-Aktivitéten. Flunderweibchen aus dem deutschen (Pluta et al.
1991) und niederlandischen (Eggens et a. 1996a) Wattenmeer hatten kurz vor und wahrend der
Laichzeit ebenfals deutlich reduzierte EROD-Aktivitdten. Nach dem Ablaichen stieg die Enzym-
aktivitat innerhalb weniger Tage auf das vor Abgabe der Laichprodukte ermittelte Aktivitétsniveau
an, so dass ausgelaichte Flunderweibchen eine um bis zu siebenmal hohere mittlere EROD-
Aktivitét hatten als Individuen mit flieflendem Laich (Pluta et al. 1991). An Flundern aus dem bri-
tischen Tyne wurde eine negative Korrelation zwischen der EROD-AKktivitat und dem GSl festge-
stellt (Kirby et al. 1999). Eine niedrige CY P1A-Aktivitdt wahrend der Gonadenreifung und Laich-
zeit wurde auch an Weibchen anderer Plattfischarten nachgewiesen (Spies et al. 1988, George et
al. 1990, Elskus et a. 1992, Rice et al. 1994).

Bei noch nicht ausgelaichten Klieschen- und Flunderméannchen konnte in der vorliegenden Unter-
suchung keine statistisch abgesicherte Korrelation zwischen Laichreife und EROD-Aktivitdt nach-
gewiesen werden, was in guter Ubereinstimmung mit anderen Untersuchungsergebnissen steht
(Saborowski 1996, Lange et a. 1999). Das bedeutet, dass die Enzymaktivitat der Mannchen zu-
mindest bis kurz vor dem Ablaichen nicht durch Geschlechtshormone beeintrachtigt war. Es ist
aber davon auszugehen, dass Mannchen dhnlich wie Weibchen wahrend der Vorlaichzeit relativ
niedrige CY P1A-Aktivitéten hatten, wie fir Klieschen (Kruner et a. 1996, Saborowski 1996, Lan-
ge et a. 1999), Flundern (Tarlebg et al. 1985) und Lachse (Larsen et al. 1992) gezeigt wurde. Wie
die eigenen Ergebnisse belegen, ist dennoch in der Vorlaichzeit die EROD-Aktivdt von Mannchen
im Allgemeinen signifikant hther als die Enzymaktivitét von Weibchen (siehe Abschnitt 4.2.3).

Ahnlich wie in der vorliegenden Arbeit wurden an juvenilen Fischen auch in anderen Untersu-
chungen deutlich hohere hepatische CY P1A-Aktivitdten nachgewiesen als an laichreifen Weib-
chen. Dies wurde fir Klieschen (Goksgyr et a. 1992) und Flundern (Spies et al. 1988) gezeigt. Es
wird angenommen, dass die CY P1A-Aktivitét juveniler Fische noch nicht durch Geschlechtshor-
mone beeintréchtigt ist (ICES 1999).

Zusammenfassend wird festgestellt, dass die Untersuchungen in der Nordsee im Januar 1991 und
1992 in einem Zeitraum durchgefiihrt wurden, als die Mehrzahl der geschlechtsreifen Klieschen
bereits entwickelte Gonaden hatte.

Unterschiede in der Gonadenentwicklung zwischen beiden Untersuchungsjahren werden unter Be-
ricksichtigung der Wassertemperatur diskutiert.

Flundern aus den Astuaren waren in beiden Jahren tiberwiegend ausgelaicht und befanden sich in
der Ruhephase. Nur im Tyne wurden noch Ende Juli, also auRerhalb der Laichzeit, Flundern mit
entwickelten Gonaden gefangen.

Bei geschlechtsreifen Klieschen- und Flunderweibchen mit entwickelten Ovarien war die EROD-
Aktivitat signifikant negativ mit dem Reifegrad der Ovarien korreliert. Bei noch nicht ausgelaich-
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| ten Klieschen- und Flunderménnchen konnte keine Korrelation zwischen Laichreife und EROD-
| Aktivitat nachgewiesen werden.

4.2.3 EROD-AKktivitaten adulter und juveniler Fische

Adulte Klieschenménnchen hatten in der Regel hohere mediane EROD-Aktivitdten als adulte
Weibchen. Juvenile Klieschen, die nur im Winter gefangen wurden, hatten ebenfalls hohere
EROD-Aktivitéten als adulte Weibchen. Dabei spielte es keine Rolle, ob Lebern juveniler Weib-
chen und Mannchen wie im Jahr 1991 stationsweise in einer Mischprobe zusammengefasst waren
oder wie 1992 nach Geschlecht getrennt untersucht wurden. Nur im Ekofisk-Olfeld (T041, Januar
1992) hatten Weibchen hohere Aktivitaten als Mannchen und juvenile Klieschen. Im Olfeld war
das CY P1A-System von allen Klieschen vermutlich durch Kohlenwasserstoffe aus der Erdolforde-
rung (z. B. PAK) stérker induziert als an anderen Stationen (vgl. Abschnitt 4.3.4).

Die Medianwerte adulter Méannchen und Weibchen wichen im Winter stationsabhéngig verschie-
den stark voneinander ab. M&nnchen hatten zwischen 2- und 60-mal hohere EROD-Aktivitdten als
Weibchen. Juvenile Klieschen hatten unabhéngig vom Geschlecht ebenfalls deutlich hdhere
EROD-AKktivitdten als adulte Weibchen. Die prozentualen Unterschiede waren ahnlich hoch wie
zwischen den adulten Tieren. Eine mogliche Erkl&rung fur die stark schwankenden relativen Un-
terschiede zwischen adulten Weibchen und adulten Méannchen bzw. juvenilen Klieschen ist, dass
in den Stichproben Weibchen mit verschieden weit entwickelten Gonaden unterschiedlich haufig
vertreten waren. Weil mit der Gonadenentwicklung die hormonelle Hemmung der CYP1A-
Aktivitdt kontinuierlich ansteigt (s. 0.), hatte sich die Inhomogenitét der Stichproben verschieden
stark auf die Medianwerte adulter Weibchen ausgewirkt. Die Berechtigung dieser Annahme ergibt
sich u. a. aus dem Ergebnis, dass im Winter die EROD-Aktivitéten von Weibchen innerhalb der
Stichproben Uber einen gréf3eren Messbereich streuten als bei parallel untersuchten adulten Mann-
chen.

Aus den geographischen Verteilungen der Medianwerte von und prozentualen Unterschieden zwi-
schen Mannchen und Weibchen liel sich jedoch kein Zusammenhang mit der beobachteten Nord-
bzw. Nordwestverschiebung der Gonadenreifung (s. 0.) herstellen. Zwar hatten im Jahr 1991
Weibchen mit deutlich entwickelten Gonaden (bis RG V1) in der Deutschen Bucht und siidlichen
Nordsee (Stationen T050, T051, T033) die niedrigsten mittleren EROD-Aktivitéten und waren da-
her deutlich von Mannchen verschieden (bis Faktor 60). Doch wurden Weibchen mit ahnlich weit
entwickelten Gonaden auch vor der nordfriesischen Kiste (Stationen T034, T030, T029) unter-
sucht, gegenliber denen Mannchen nur etwa 6-mal hohere EROD-Aktivitdten hatten. Ferner erga-
ben paarweise vorgenommene Stationsvergleiche, dass adulte Weibchen zum Teil deutlicher als
adulte Mannchen und juvenile Klieschen regionale Unterschiede anzeigten. Eine weitere Erkla
rung fur die verschieden grof3en Unterschiede zwischen Weibchen und Ménnchen ist daher, dass
auch die EROD-AKktivitéten von Weibchen durch Schadstoffe unterschiedlich stark induziert wa-
ren. Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass das CY P1A-System laichreifer Weibchen
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durch Sexualhormone stark gehemmt und deshalb verglichen mit Mannchen und juvenilen Tieren
kaum induzierbar ist. Andererseits fanden Renton und Addison (1992) entlang eines Belastungs-
gradienten in der Deutschen Bucht sowohl bel adulten Ménnchen als auch laichreifen Weibchen
induzierte und mit zunehmender Entfernung von der Kiste abnehmende Enzymaktivitdten. Ferner
zeigten Spies et al. (1988) an der Flunderart Platichthys stellatus, dass der Fremdstoffmetabolis-
mus laichreifer Weibchen in einem schadstoffbel asteten Gebiet signifikant hoher war alsin einem
weniger belasteten Gebiet.

In der eigenen Untersuchung wurden im Januar 1991 und 1992 im Ekofisk-Olfeld (Station T041)
bei juvenilen und adulten Klieschen, also auch bei Weibchen mit entwickelten Gonaden, héhere
EROD-Aktivitdten gemessen als an anderen Nordsee-Stationen. Dartber hinaus war Station T041
im Januar 1992 die einzige, an der adulte Weibchen hthere EROD-AKktivitaten hatten als Mann-
chen und juvenile Klieschen. In der Nahe von aktiven und aufgelassenen Ol-Plattformen kommt es
zu erheblichen Belastungen des Sediments mit PAK, die auch das Enzymsystem von Klieschen in-
duzieren (Stagg et al. 1995b, 1998) (vgl. Abschnitt 4.3.4). Es ist daher nahe liegend anzunehmen,
dass im Ekofisk-Olfeld die CY P1A-Aktivitaten von Klieschen durch bioverfiigbare PAK induziert
waren. Die hohen EROD-AKktivitéten von Klieschenweibchen mit entwickelten Gonaden an Station
T041 deuten darauf hin, dass PAK auch bei Weibchen wahrend der Fortpflanzungsphase CY P1A
induzieren. Zusétzlich ist in Betracht zu ziehen, dass die Schadstoffbelastung der Weibchen so
hoch war, dass diese in einer Art Notreaktion Schadstoffe moglicherweise auf Kosten des Hor-
monstoffwechsels metabolisierten. Die hohen EROD-Aktivitéten bei Klieschenweibchen waren
Besorgnis erregend, denn nach Rice et al. (1994) kann eine erhthte katal ytische Enzymaktivitét die
hormonelle Balance in der Reproduktionsphase stéren, weil das Enzymsystem in den Stoffwechsel
der Geschlechtshormone eingebunden ist.

Die EROD-Aktivitéten juveniler Klieschen wichen unabhéngig davon, ob sie gemeinsam in einer
Poolprobe oder nach Geschlecht getrennt untersucht wurden, nur wenig von den Enzymaktivitéten
adulter Mannchen ab. 1992 hatten juvenile Weibchen nur um bis zu 50 % niedrigere ERODM-
Aktivitdten als adulte Mannchen. Aus diesem Ergebnis kann nicht auf eine geschlechtsspezifisch
niedrigere Enzymaktivitat geschlossen werden, denn auch juvenile Mannchen hatten mehrheitlich
etwas niedrigere ERODM-Aktivitéten als adulte Mannchen.

Im Zusammenhang mit den dhnlich hohen EROD-Aktivitaten bei adulten Mannchen und juvenilen
Klieschen ist zu berticksichtigen, dass Ménnchen im Winter vergleichsweise niedrige EROD-
Aktivitdten haben (Saborowski 1996). Die eigenen Ergebnisse deuten darauf hin, dass dies auch
for juvenile Klieschen zutraf. Anderenfals hétten sich die Medianwerte beider Gruppen starker
voneinander unterschieden. Es wird deshalb empfohlen, in weiteren Untersuchungen zu priifen, ob
und mit welcher Amplitude sich die EROD-AKktivitét juveniler Klieschen saisonal &ndert. Diese In-
formation ist fir den Vergleich der EROD-Aktivitéten von geschlechtsreifen und juvenilen Klie-
schen erforderlich.
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Juvenile Klieschenmannchen hatten um etwa 25 % hohere EROD-Aktivitéten als juvenile Weib-
chen. Dieser Unterschied war zu gering, um daraus fur juvenile Klieschen eine geschlechtsspezifi-
sche EROD-AKktivitét abzuleiten. Dabei ist auch zu berlicksichtigen, dass zumindest die untersuch-
ten Klieschenweibchen mit einer Gesamtlange L < 12 cm noch nicht geschlechtsreif waren, denn
in der Deutschen Bucht erreichen Weibchen ab etwa 14 cm und Mannchen mit etwa 10,5 cm Léan-
ge die Geschlechtsreife (Lozan 1992). Es wird aber dennoch empfohlen, in weitergehenden Unter-
suchungen an Individual proben zu prifen, ob es sinnvoller ist, juvenile Klieschen nur bis zu einer
Gesamtlange von < 10 cm zu untersuchen, um damit auch fir Ménnchen auszuschlief3en, dass sie
maoglicherweise bereits geschlechtsreif sind. Grundsétzlich ist es aber nicht erforderlich, juvenile
Klieschen nach Geschlecht getrennt zu untersuchen, wie die eigenen Ergebnisse zeigen.

Vor der britischen Kiste hatten Klieschenméannchen im August 1991 etwa um 50 % hdhere
EROD-Aktivitaten als Weibchen. Hier wurde vermutlich die Endphase der Laichzeit von Klie-
schen erfasst, in der Mannchen und Weibchen dhnlich hohe Enzymaktivitéten haben (Saborowski
1996; vgl. auch Abschnitt 4.2.4).

Auch wenn in allen Vergleichen zwischen adulten und/oder juvenilen Klieschen fir die ERODM-
und ERODL-Aktivitéten dhnliche Verhatnisse ermittelt wurden, ist es ratsam, beide Parameter zu
ermitteln, um Fehlinterpretationen zu vermeiden. Abweichungen konnten auf unterschiedlich hohe
mikrosomale Proteingehalte (MPROT) der Vergleichsgruppen (vgl. Anhang A, Tab. Al, A2) zu-
rickgefihrt werden, die bei der Berechnung der Enzymaktivitéat (ERODM) als BezugsgroRle die-
nen. Beispielsweise hatten adulte Mannchen im Januar 1991 zumeist deutlich niedrigere MPROT-
Gehadlte als adulte Weibchen, weshalb die ERODM-Medianwerte von Mannchen starker von den
Medianwerten der Weibchen abwichen als die ERODL-Medianwerte. Andererseits kann das Le-
bergewicht stressbedingt durch Fettanreicherung erhtht sein, was eine Auswirkung auf die
ERODL-Aktivitét (Aktivitdt pro Gramm Lebergewicht) hat (Hodson et al. 1991).

Flundern wurden auf3erhalb der Laichzeit in der Ruhephase untersucht. In den Flissen Schelde,
Themse und Tyne hatten Mannchen bis 5-mal hthere ERODM- und bis 4-mal héhere ERODL-
Aktivitéten als Weibchen. Signifikanz (mindestens 5 %-Niveau) lag aber an nur einem Funftel der
gepriuften Stationen vor. Allein in der Elbe hatten Weibchen regel maikig hthere EROD-Aktivitéaten
als Mannchen. Im Tyne wichen in beiden Jahren die EROD-Medianwerte von Weibchen und
Méannchen am stérksten voneinander ab. Weil im Tyne immer auch Weibchen mit entwickelten
Gonaden untersucht worden sind, wird angenommen, dass deren EROD-Aktivitéten gehemmt wa-
ren. Die EROD-AKktivitaten von Weibchen waren negativ mit der GroéR3e ihrer Ovarien korreliert.

Zusammenfassend wird festgestellt, dass adulte Klieschenménnchen im Winter und Sommer in der
Regel hohere mediane EROD-AKktivitaten hatten als parallel untersuchte Weibchen. Die Median-
werte waren im Winter um bis zu 60-mal héher. Juvenile Klieschen hatten im Januar unabhangig
vom Geschlecht ebenfalls deutlich hthere EROD-Aktivitaten als adulte Weibchen. Die EROD-
Aktivitaten juveniler Klieschen und adulter Mannchen waren ahnlich hoch. Juvenile Klieschen-
mannchen hatten nur geringfigig hthere EROD-AKktivitéten als juvenile Weibchen.
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Im Ekofisk-Olfeld war bei adulten und juvenilen Klieschen die EROD-Aktivitat deutlich erhoht.
Hier hatten adulte Weibchen mit entwickelten Ovarien im Januar 1992 hohere Enzymaktivitéten
als Mannchen und juvenile Klieschen.

In Astuaren hatten Flunderméannchen bis 5-mal héhere EROD-AKtivitaten als Weibchen. Allein in
der Elbe hatten Weibchen regel mafiig hthere EROD-Aktivitaten als Mannchen.

Im Tyne wichen in beiden Jahren die EROD-Medianwerte von Weibchen und Ma&nnchen stérker
als in anderen Astuaren voneinander ab. Darin kam vermutlich zum Ausdruck, dass im Tyne im-
mer Weibchen mit entwickelten Gonaden untersucht worden sind, deren EROD-Aktivitat negativ
mit der GroRe ihrer Gonaden korreliert war.

4.2.4 Berlicksichtigung saisonaler Aspekte

WEeil die Bestimmung saisonaler Anderungen der EROD-Aktivitaten von Klieschen aus der Nord-
see nicht Gegenstand der vorliegenden Arbeit war, werden zur Einschétzung der eigenen Messwer-
te nachfolgend Ergebnisse anderer Untersuchungen herangezogen. Damit sollen Hinweise dariiber
erhalten werden, mit welchen Aktivitatsniveaus zwischen Januar und August, dem Zeitraum der
eigenen Probenahmen, zu rechnen war. Die Gegeniberstellung beschrankt sich im Wesentlichen
auf EROD-Aktivitéten von Klieschen in der Deutschen Bucht, weil nur in diesem Gebiet verschie-
dene wissenschaftliche Untersuchungen an Klieschen durchgeftihrt worden sind.

Die CYP1A-Aktivitét von Kliesche und Flunder hat einen Jahresverlauf mit je nach Art mehr oder
weniger deutlich voneinander unterscheidbaren Phasen niedriger und hoher Aktivitét, wie Tarlebg
et a. (1985) und Saborowski (1996) zeigten. Im Jahresverlauf der Enzymaktivitét 1éasst sich die
Fortpflanzungsphase von der Ubrigen Zeit unterscheiden. Im gesamten Nordseegebiet laichen Klie-
schen von Februar bis September, wobei sich regiona unterschiedliche Hauptlaichzeiten unter-
scheiden lassen (Henderson 1998). In der stidlichen Nordsee laichen Klieschen von Februar bis
April und Flundern im Februar (Van der Land 1991). Bereits im November beginnt die Abwande-
rung geschlechtsreifer Flundern aus Fliissen und K Uistengewassern zu den Laichplatzen. Nach dem
Ablaichen suchen adulte Flundern wieder ihre angestammten Weidegrinde auf, wo sie Uber den
Sommer relativ stationar sind (Duncker 1960).

Die EROD-Aktivitét von Klieschenweibchen und -ménnchen ist in der Deutschen Bucht auf3erhalb
der Laichzeit von der Ruhephase im Sommer bis kurz vor dem Ablaichen relativ niedrig (Sabo-
rowski 1996, Kriner et al. 1996) (Tab. 51). Die EROD-AKktivitdt nahm bei Weibchen kurz vor
bzw. mit dem Beginn der Laichzeit im Vergleich zu Mannchen deutlich ab, stieg direkt im An-
schluss an die Laichzeit geschlechtsunabhangig etwa ab Mérz stark an, erreichte Maximalwerte im
Zeitraum Mai bis Juni und fiel anschlief3end wieder auf das niedrige Niveau der Ruhephase ab
(Saborowski 1996). Dieser Anstieg der EROD-Aktivitét im Anschluss an die Laichzeit scheint fiir
Klieschen typisch zu sein. Wéhrend Saborowski (1996) als Erklarung fiir den Anstieg eine direkte
Kopplung an die steigende Wassertemperatur annimmt, vertritt Cooreman (2001) aufgrund von
Untersuchungen an Klieschen aus der stidlichen Nordsee die Auffassung, dass die Temperaturan-
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derung allenfalls einer von verschiedenen moglichen natirlichen Audldsern ist. Der EROD-Peak
selbst wird aber durch Schadstoffe wie polychlorierte Biphenyle (PCB) verursacht, die im Fruhjahr
infolge des Fettabbaus in der Leber freigesetzt werden (Cooreman 2001). Demnach wére die Hohe
des Peaks im Anschluss an die Laichperiode abhéngig von der Schadstoffkonzentration in der
Klieschenleber. Als weitere Erklarung fir den Anstieg der CYPL1A-Aktivitét bei ausgelaichten
Weibchen wird die Abnahme der Ostradiol-K onzentration angenommen, das wahrend der Vitello-
genese den Fremdstoffmetabolismus hemmt (s. Abschnitt 4.2.2). Dies erkléart jedoch nicht den An-
stieg der Enzymaktivitat bei Mannchen.

In Tabelle 51 sind die eigenen Messwerte und verschiedene Literaturangaben zur EROD-AKktivitét
von Klieschen aus der Deutschen Bucht im Gebiet bei Helgoland und der slidlichen Nordsee zu-
sammengefasst. Nur Saborowski (1996) fuhrte Uber etwa zwei Jahre Messungen im Abstand von
etwa drei bis sechs Wochen durch. Die anderen Messwerte représentieren verschiedene Jahre, und
die Untersuchungen erfolgten zu unterschiedlichen Jahreszeiten. Es wird deutlich, dass zumindest
im Herbst und in den Monaten Januar und Februar mit vergleichsweise niedrigen Aktivitéten, ins-
besondere bei Klieschenweibchen, zu rechnen ist (Tab. 51). Dariiber hinaus ist Tabelle 51 zu ent-
nehmen, dass die von verschiedenen Autoren gemessenen Enzymaktivitéten Uber den gesamten
Zeitraum von Januar bis Juli zum Teil deutlich voneinander abwichen, wenn die Angaben zu ein-
zelnen Monaten gegenlbergestellt werden (mehrmals bis um den Faktor 10). Diese Unterschiede
sind vermutlich auch darauf zurlickzufiihren, dass zur Bestimmung der CY P1A-Induktion ver-
schiedene Verfahren angewandt wurden. Auch wenn diese international anerkannt sind, hatte der
Interkalibrierungs-Workshop 1991 in Aberdeen ergeben, dass die Ergebnisse der beteiligten Ar-
beitsgruppen umso weniger streuten, je geringer die Anzahl angewandter Messverfahren war
(Stagg und Addison 19953).

Die Basisaktivitét von Klieschenweibchen und -ménnchen betragt etwa 20 bis 50 pmol - min™. mg*
in der Ruhephase von Sommer bis kurz vor der Laichzeit (Saborowski 1996) (vgl. Tab. 51). Bei
dieser Angabe handelt es sich um die EROD-AKtivitét im postmitochondrialen Uberstand. In der
eigenen Untersuchung wurde die Aktivitat der Mikrosomenfraktion gemessen. Sie ist bei Klie-
schen im Frihjahr um den Faktor 2 bis 3 hther, wie eigene Vergleichsmessungen ergaben. Im Zy-
tosol von Leberzellen verschiedener Fischarten wurde ein hitze- und séurelabiles Protein nachge-
wiesen, das die CYP1A-Aktivitét der Mikrosomenfraktion hemmt (Achazi 1995, Neunaber und
Achazi 1999). Weil das Zytosol erst durch Ultrazentrifugation von den Mikrosomen getrennt wird,
ist in Betracht zu ziehen, dass die CY P1A-Aktivitdt im postmitochondrialen Uberstand durch das
Protein beeinflusst wird. Wie eigene Untersuchungen ergaben, lasst sich durch Hinzufligen von
Zytosol auch die Enzymaktivitét in Klieschen-Mikrosomen hemmen. Der saisonale Verlauf der
Aktivitdt des Inhibitors wurde bislang nicht untersucht. Der oben angegebene Faktor kann daher
nur as Orientierungswert herangezogen werden, weil nicht bekannt ist, ob die Aktivitdten im
postmitochondrialen Uberstand und in der Mikrosomenfraktion einen identischen Jahresverlauf
haben.
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Fur die Mikrosomenfraktion geben Kriiner et al. (1996) eine Aktivitét von 200 pmol - min. mg™*
an, ohne nach Geschlecht oder Jahreszeit zu unterscheiden. Der Wert ist hoher a's der von Sabo-
rowski (1996) fir den postmitochondrialen Uberstand genannte, auch wenn dieser mit dem oben
genannten Faktor multipliziert wird.

Zu den zitierten Untersuchungen ist kritisch anzumerken, dass die Stichproben von einer Station
nordwestlich von Helgoland (Saborowski 1996) bzw. von mehreren Stationen entlang eines Tran-
sekts von der Elbe-Miindung bis zur Doggerbank stammten (Kriner et al. 1996). Aussagen Uber
die Basisaktivitédt anhand von Freilanduntersuchungen sind grundsétzlich problematisch. Bei-
spielsweise zeigten Untersuchungen im deutschen Wattenmeer (Nordstrander Bucht) und in der
Eider-M Undung, dass die EROD-Aktivitéten von Flundern zeitweise stark induziert waren, obwohl
fur beide Nordseeregionen nur niedrige Schadstoffbel astungen angenommen worden waren (Pluta
et al. 1991). Anhand weitergehender Analysen wurde deutlich, dass bei diesen Flundern z. T. hohe
PCB-Belastungen und schadstoffinduzierte zytologische Veranderungen wie eine eingeschrankte
Lysosomenstabilitat auftraten (Wahl 1995).

Saborowski (1996) konnte fir die von ihm nordwestlich von Helgoland untersuchten Klieschen
keinen Zusammenhang zwischen den Konzentrationen verschiedener PCB-Kongenere in Lebern
und der EROD-Induktion feststellen. Dennoch missen Schadstoffeinfliisse in der Deutschen Bucht
angenommen werden. In das Gebiet nordwestlich von Helgoland gelangen Schadstoffe aus Elbe,
Weser und Ems und aufgrund der vorherrschenden Zirkulationsrichtung auch aus der sldlichen
Nordsee (vgl. 4.3.4). Die eigenen Messungen in der Deutschen Bucht im Januar belegen signifi-
kant ansteigende EROD-Aktivitéten von Stiden nach Norden und héhere Aktivitéten an kistenna-
hen gegenuber kiistenfernen Stationen. Andere Untersuchungen zeigten fir die EROD-AKktivitéten
von Klieschen ein deutliches Gefélle zwischen der inneren Deutschen Bucht und der zentralen
Nordsee mit relativ hohen Werten bei Helgoland (Renton und Addison 1992, Kriiner et al. 1996).
Schliefdlich zeigten Broeg et a. (1999) anhand von Schadstoffanalysen an Flundern und Sedimen-
ten, dass eine im Januar 1996 nachgewiesene hohe Belastung der Elbe mit DDT und verschiedenen
PCB spéter auch fir hohe DDT- und PCB-Belastungen in Flundern aus der Tiefen Rinne bel Hel-
goland und vor der Eider-MUndung verantwortlich war. Die Autoren schlief3en daraus, dass esin
der Deutschen Bucht keinen Ort gibt, der ohne Schadstoffbelastung ist.

Tabelle 51 ist weiterhin zu entnehmen, dass in Untersuchungen, die mehrere Stationen in der Deut-
schen Bucht bei Helgoland erfassten, die Messwerte sowohl innerhalb eines Jahres als auch tber
mehrere Jahre teilweise weit streuten. Es wird daher angenommen, dass diese verschieden hohen
CYP1A-Induktionen schadstoffbedingt waren. Der von Saborowski (1996) beschriebene Jahres-
verlauf kann deshalb nur as grobe Naherung dienen, weil an der untersuchten Station Schadstoff-
einflsse nicht ausgeschlossen werden kénnen.

Angesichts der unterschiedlichen Angaben zur EROD-Aktivitdt von Klieschen in einem relativ
kleinen Gebiet wie die Deutsche Bucht bei Helgoland, ist es kaum mdglich abzuschétzen, mit wel-
chen Enzymaktivitéten in diesem Gebiet im Winter zu rechnen war. Noch problematischer ist es,
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diese Angaben auf das gesamte Nordseegebiet zu tibertragen. Aus diesem Grund lassen sich die ei-
genen Messwerte nur grob zuordnen.

Die Januar-Probenahmen in der Nordsee erfolgten zu einer Zeit, als sich adulte Klieschen im ge-
samten Nordseegebiet in der Fortpflanzungsphase befanden (vgl. 4.2.1). Wahrend dieser Zeit ist
nach Saborowski (1996) mit vergleichsweise niedrigen EROD-AKtivitéten zu rechnen. Tatsachlich
waren die in der eigenen Untersuchung gemessenen Aktivitéten bel Helgoland niedriger as im
Fruhjahr 1991 an Stationen vor der Eider-Mindung (Tab. 51). Unter Beriicksichtigung des gesam-
ten Nordseegebiets lieffen sich jedoch bei juvenilen Klieschen und adulten Mannchen deutliche
Stationsunterschiede nachweisen. Die jeweils niedrigsten und hochsten Aktivitdten unterschieden
sich um den Faktor 5 bis 10, je nachdem ob die ERODM- oder ERODL-AKktivitét betrachtet wird.
Bei adulten Weibchen wichen zwischen Stationen die Medianwerte erheblich stérker voneinander
ab. Dies ist wahrscheinlich darauf zurtickzufthren, dass in den Probenkollektiven Weibchen mit
unterschiedlich weit entwickelten Ovarien verschieden haufig vertreten waren (s. Abschnitt 4.2.2).
Fur ale Gruppen konnte gezeigt werden, dass im Winter die geographischen Verteilungen der ver-
schieden hohen mittleren Enzymaktivitéten unabhangig von den Wassertemperaturen an den Stati-
onen zum Zeitpunkt der Probenahme waren (s. Abschnitt 4.1.2). Es wird deshalb angenommen,
dass die verschieden hohen EROD-Aktivitéten auf unterschiedliche Schadstoffbel astungen zurtick-
zufiihren waren (vgl. Abschnitt 4.3.4).

In den Monaten April und Mai wéren bei Klieschen unter Berticksichtigung des von Saborowski
(1996) beschriebenen Jahreszyklus relativ hohe Enzymaktivitéten zu erwarten gewesen. Im nord-
friesischen Wattenmeer vor der Eider-Miindung hatten Klieschenweibchen an einzelnen Stationen
tatsachlich deutlich hthere EROD-AKktivitéten als im Winter. Allerdings konnte fir das gesamte
Gebiet vor der Eider-Mindung auch gezeigt werden, dass sich die Medianwerte zwischen den Sta-
tionen stark anderten und ein deutliches Gefélle zur Kuste bestand. In Kistenndhe wurden im
Fruhjahr relativ niedrige und zum Teil nur wenig hthere EROD-Aktivitéten als im Winter gemes-
sen. An kustenfernen Stationen (slidwestlich von Eiderstedt: FO15, FO16) waren die EROD-
Aktivitdten dagegen etwa 9-mal hoher als in Kistennahe. Aufgrund dieser Verteilung wird ange-
nommen, dass die kistennahen Stationen noch durch die relativ gering belastete Eider beeinflusst
waren. Die kiistenfernen Stationen lagen bereits in einem Gebiet, das nach Koopmann et al. (1993)
von der Elbe-Fahne beeinflusst wird. Daher wird gefolgert, dass die hohen EROD-Aktivitaten vor
der Eider-MUndung im Wesentlichen schadstoff- und nicht jahreszeitlich bedingt waren.

Im August hatten die von Saborowski (1996) untersuchten Klieschen niedrige und den Januarwer-
ten vergleichbare Enzymaktivitdten. Fir die Deutsche Bucht kann dies auf Grund der eigenen
Messwerte aus dem Jahr 1991 nicht bestétigt werden, denn im Seegebiet bei Helgoland hatten
Weibchen im August etwa 3-mal hthere Enzymaktivitdten als im Winter. Dartiber hinaus zahlten
die EROD-Aktivitaten vor Grof3britannien zwischen Firth of Forth und Humber zu den hichsten an
Klieschen gemessenen Enzymaktivitaten (etwa 2.500 pmol - min™ - mg™). Hierbei ist zu beriicksich-
tigen, dass in diesem Gebiet im August offensichtlich Klieschen am Ende der Laichzeit untersucht
wurden (vgl. 4.1.2) und daher ein Abschnitt im Jahrezyklus erfasst wurde, in dem verschiedene
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Autoren an Klieschen einen Anstieg der EROD-AKktivitdt beobachteten (s. 0.). Fur das Gebiet vor
der britischen Ostkiste missen aber dhnlich wie fur die Stationen vor der Eider-Mindung auch
Schadstoffeinfllsse in Betracht gezogen werden, wie oben gezeigt wurde (Abschnitt 4.1.2).

Die EROD-AKktivitdt von Flunderweibchen aus dem deutschen Wattenmeer hat abgesehen von ei-
ner deutlichen Hemmung kurz vor und wahrend der Laichzeit im Februar keinen ausgeprégten Jah-
resverlauf (Pluta et al. 1991). Die Regeneration des Enzymsystems erfolgte innerhalb von zwei bis
sieben Tagen nach der Abgabe der Laichprodukte. Eine Hemmung wéhrend der Laichzeit in dhnli-
cher Gréfzenordnung stellten auch Tarlebg et a. (1985) an Flunderweibchen aus wenig schadstoff-
bel asteten Gewdassern bei Bergen (Norwegen) fest. Sie fanden dartiber hinaus im Laufe eines Jah-
res keine deutlichen Unterschiede zwischen den EROD-AKktivitéten von Weibchen und Mannchen.
Allerdings wurde im Frihjahr und Herbst jeweils ein Anstieg (etwa Verdopplung) der En-
zymaktivitaten festgestellt. Moglicherweise ist ein Anstieg der Enzymaktivitéat von Pluta et al.
(1991) nicht bemerkt worden, weil das Enzymsystem der von ihnen untersuchten Flundern aus der
Elbe bereits induziert war. Andererseits missen die von Tarlebg et al. (1985) festgestellten Peaks
fir den saisonalen Verlauf der EROD-AKtivitat nicht représentativ sein, denn sie wandten zur Be-
stimmung des Fremdstoffmetabolismus den Arylhydrocarbon-Hydroxylase-(AHH)-Assay an, der
for die Induktion von CYP1A weniger spezifisch ist as der EROD-Assay (Buhler und Wang-
Buhler 1998).

Die Basisaktivitat der Flunder betrégt etwa 50 pmol - min™-mg™ (Wahl et al. 1995), wobei Anga-
ben zum Geschlecht und zur Jahreszeit nicht gemacht werden. In einer niederléndischen Meso-
kosmos-Studie Uber drei Jahre schwankte in der Kontrolle die EROD-Aktivitét von Flunderweib-
chen zwischen 20 und etwa 150 pmol - min™ - mg™ und die von Mannchen zwischen 30 und knapp
200 pmol - mint.mg™ (Eggens et al. 1996b). Eine Aussage liber den jahrlichen Verlauf 14sst sich
aus dieser Untersuchung aber nicht ableiten, weil die EROD-Messungen nur alle sechs Monate er-
folgten.

Flundern wurden mehrheitlich auf3erhalb ihrer Laichzeit untersucht, weshab insbesondere fir
Weibchen keine fortpflanzungsbedingten nattirlichen Schwankungen der EROD-AKktivitat anzu-
nehmen sind. Davon ausgenommen war der Tyne (s. Abschnitt 4.2.1).

Am Beispiel verschiedener Literaturangaben zur EROD-Aktivitat von Klieschen in der Deutschen
Bucht wird gezeigt, dass in diesem relativ kleinen Nordseegebiet die Enzymaktivitaten zwischen
ver schiedenen Probenahmestellen und Jahren stark variieren.

Werden einzelne im Rahmen der vorliegenden Arbeit in der Deutschen Bucht untersuchte Statio-
nen herausgegriffen, waren die Aktivitaten im Januar niedriger als im August. Im Frihjahr wur-
den entlang eines Transekts von der Eider-Mindung bis in das nordfriesische Wattenmeer sehr
grofRe Sationsunterschiede nachgewiesen und diese auf einen Einfluss der Elbe-Fahne an kisten-
fernen Sationen zurtickgeftihrt.

Unter Berlicksichtigung des gesamten Nordseegebiets wurden im Winter und Sommer deutliche
Unterschiede zwischen Stationen festgestellt. Im Winter waren die hdchsten mittleren EROD-
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‘ Aktivitaten juveniler Klieschen bzw. adulter Mannchen um bis zu 10-mal héher als die niedrigsten
‘ Werte. Die Medianwerte adulter Weibchen variierten stérker.

425 Schlussfolgerungen

Die mittleren EROD-AKktivitdten juveniler Klieschenweibchen bzw. -ménnchen und adulter Klie-
schenménnchen wichen im Winter nur wenig voneinander ab, wie Vergleiche zwischen Stichpro-
ben ergaben, die an Stationen parallel untersucht wurden. Dieses Ergebnis deutet auf grundsétzlich
ahnlich hohe EROD-AKktivitaten bei beiden Gruppen hin. Aufgrund dieser guten Ubereinstimmung
an jeder Station stimmten in beiden Untersuchungsjahren auch die geographischen Verteilungen
der mittleren EROD-AKktivitéten von adulten M&nnchen und juvenilen Klieschen unabhéngig vom
EROD-Parameter statistisch signifikant Uberein (Spearman-Rangkorrelation).

Es muss hervorgehoben werden, dass mit dieser Korrelations-Priifung kein kausaler Zusammen-
hang zwischen den EROD-Aktivitéten der Vergleichsgruppen nachgewiesen wurde. Vielmehr
wurde damit eine Gemeinsamkeitskorrelation (Sachs 1969) gezeigt, d. h. eine gemeinsame Abhan-
gigkeit von mindestens einer dritten Groflie. Wie oben ausgefihrt wurde, kann fir beide Probe-
nahmen im Winter — nur in dieser Zeit wurden auch juvenile Klieschen gefangen — ausgeschl ossen
werden, dass Umweltfaktoren wie die Salinitdt oder Wassertemperatur die regionale Verteilung
der mittleren EROD-AKktivitéten in der Nordsee direkt beeinflusst hatten. Ebenso kénnen hormo-
nelle Einflisse ausgeschlossen werden, die bel geschlechtsreifen Weibchen wahrend der Fort-
pflanzungsphase eine Hemmung der EROD-Aktivitét bewirken. Die EROD-Aktivitét adulter
Mannchen war unabhangig vom Gonadenstatus. Die untersuchten juvenilen Klieschen hatten keine
entwickelten Gonaden, und es ist insbesondere hinsichtlich der Enzymaktivitét juveniler Weibchen
davon auszugehen, dass sie noch nicht durch Sexualhormone wie bei geschlechtsreifen Weibchen
wahrend der Fortpflanzungsphase reguliert war (s. Abschnitt 4.2.2). Daraus folgt, dass die geogra-
phischen Vertellungsmuster der EROD-Aktivitaten adulter M&nnchen und juveniler Klieschen auf
verschieden starke Schadstoffeinfllisse zurtickzuf hren waren.

Der Internationale Rat fir Meeresforschung (ICES) empfiehlt in jingster Zeit, fir ein Schadstoff-
effekt-Monitoring in der Meeresumwelt die CY P1A-Induktion an juvenilen Klieschen zu untersu-
chen (ICES 1999). Aufgrund ihrer Physiologie und ihres Verhaltens wird angenommen, dass ihre
EROD-AKktivitét eher fur die bioverfligbare Schadstoffbelastung am Fangplatz reprasentativ ist a's
die Aktivitét adulter Weibchen. Wie aus den eigenen Ergebnissen hervorgeht, ist es bei juvenilen
Klieschen nicht erforderlich, Weibchen und Méannchen getrennt zu untersuchen. Ferner konnte
nachgewiesen werden, dass die regionalen Verteilungen der EROD-Aktivitdten juveniler Klie-
schen und adulter M&nnchen im Winter gut Ubereinstimmten. Daher eignet sich auch die Messung
der CYP1A-Induktion adulter Klieschenmannchen zur Darstellung der bioverfiigbaren Schadstoff-
belastung in der Nordsee. Es wird deshalb empfohlen, in Uberwachungsprogrammen die EROD-
Aktivitdten adulter Klieschenmannchen und/oder juveniler Klieschen zu untersuchen.
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Ein sehr interessantes Ergebnis der statistischen Priifungen war, dass in beiden Untersuchungsjah-
ren die geographische Verteilung der ERODM- und/oder ERODL-Aktivitéten laichreifer Klie-
schenweibchen mit denen adulter Mannchen und juveniler Weibchen korrelierte. Aus diesen Kor-
relationen wird geschlossen, dass auch das CY P1A-System laichreifer Klieschenweibchen durch
bioverfligbare Schadstoffe induzierbar ist. Auch Renton und Addison (1992) wiesen in der Deut-
schen Bucht nach, dass ein Belastungsgradient selbst anhand der EROD-Aktivitédten laichreifer
Klieschenweibchen dargestellt werden kann. Die Autoren schlossen daraus, dass das durch unter-
schiedliche Kontamination hervorgerufene Signal (Anstieg der EROD-AKktivitét) nicht entschei-
dend durch reproduktionsbedingte hormonelle Einfllisse Uberlagert war.

Im Sommer wichen die EROD-Aktivitéten adulter Klieschenweibchen und -méannchen nur wenig
voneinander ab. Wie gezeigt wurde, kamen vor der britischen Ostkiiste auch im August Weibchen
mit entwickelten Gonaden vor. Es ist deshalb davon auszugehen, dass sich in der Nordsee die
Laichzeiten von Klieschen Uber einen langen Zeitraum erstrecken. Im Firth of Forth (Station
K011) waren die EROD-Aktivitéten adulter Weibchen negativ mit dem Reifestatus ihrer Ovarien
korreliert. Daraus ergeben sich Empfehlungen fir zukinftige Untersuchungen. Wie oben festge-
stellt wurde, sollten Klieschenweibchen wahrend der Fortpflanzungsphase, d. h. mit dem Einsetzen
der Gonadenreifung, nicht untersucht werden. Adulte Mannchen kdnnen bis kurz vor dem Einset-
zen der Laichzeit untersucht werden — zwischen den EROD-AKktivitéten und der Grof3e ihrer Gona-
den bestand kein statistisch nachweisbarer Zusammenhang. Wie Saborowski (1996) zeigte, ist die
EROD-AKktivitét adulter Klieschen ab dem Ende der Laichzeit fir mehrere Wochen hoher als im
Ubrigen Jahr. Daher sollten wahrend dieser Zeit beide Geschlechter nicht untersucht werden, um
Fehlinterpretationen (Annahme von Schadstoffeinfllissen) zu vermeiden. Fur die Deutsche Bucht
ergibt sich damit das folgende Zeitfenster: Weibchen kdnnen von August bis Oktober (Beginn des
Ovarienwachstums; Lozan 1989) und Méannchen von August bis Januar untersucht werden. Fir
andere Gebiete sind diese Zeiten individuell zu ermitteln. In einem grof3en Nordseegebiet sollten
vergleichende Untersuchungen zur EROD-Aktivitét von Klieschen nur an adulten Méannchen er-
folgen, weil laichreife Weibchen noch im August vor der nordostbritischen Kiste vorkommen
kénnen. Der allgemeine Empfehlung von Kriiner und Westernhagen (1999) Klieschen ab Juni zu
untersuchen, wird abgelehnt. In weiteren Untersuchungen sollte dartiber hinaus geprift werden, ob
sich auch die EROD-AKktivitdten juveniler Klieschen saisonal andern.

Fir die Interpretation der EROD-Aktivitéten von Fischen wird ihr Wanderverhalten insbesondere
wahrend der Laichzeit als Unsicherheitsfaktor diskutiert (Hodson et al. 1991). In der vorliegenden
Untersuchung wurde im Januar, also in der Vorlaichzeit, eine gute Ubereinstimmung zwischen den
EROD-V erteilungsmustern von adulten Klieschenmannchen und juvenilen Klieschen gezeigt. Des-
halb wird die Méglichkeit einer Verfaschung des Ergebnisses durch das Wanderverhalten adulter
Mannchen als relativ gering eingeschétzt. Diese Annahme wird nachfolgend am Beispiel der Deut-
schen Bucht diskutiert. In der Deutschen Bucht wandern Klieschen im Spétherbst aus den sich
rasch abkuhlenden flachen Kistengewasssern in tiefere Gebiete ab (Bohl 1957, Rijnsdorp et al.
1992). Nach Bohl (1957) ist diese Wanderung als kombinierte Saison- und Laichwanderung zu be-
zeichnen, weil die Rickwanderung erst im Anschluss an das Laichgeschéft erfolgt. Ergebnisse aus
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Markierungsexperimenten deuten darauf hin, dass Klieschen wahrend der Laichzeit Gber grof3e
Distanzen wandern konnen (Damm et al. 1991). In der Deutschen Bucht ist die Klieschenpopulati-
on zur Laichzeit aufgrund von Einwanderungen eine zeitlich begrenzte Ansammlung von Fischen,
die aus einem grof3en Gebiet (slidliche Nordsee) stammen (Rijnsdorp et a. 1992). In die Deutsche
Bucht wandern zwischen Dezember und dem Beginn der Laichzeit Tiere von der Doggerbank und
aus der inneren Deutschen Bucht, also den Kistengewéssern, ein. Das Wanderverhalten war aber
uneinheitlich, je nachdem, ob Klieschen vor der niederlandischen Kiste oder in der Deutschen
Bucht beabachtet wurden. Markierungsexperimente in der Ostsee ergaben ebenfalls unterschied-
lich hohe Wanderungsraten aus Gebieten, abhéngig davon, ob Laichgebiete erfasst wurden oder
nicht (Temming 1989). Von juvenilen Klieschen ist lediglich bekannt, dass sie wie adulte Indivi-
duen mit der winterlichen Abklhlung der kistennahen Gewasser seewarts abwandern (Bohl 1957).

Es ist somit moglich, dass die im Rahmen der vorliegenden Arbeit im Januar in der Deutschen
Bucht untersuchten Klieschen aus anderen Nordseegebieten stammten und nicht fir die beprobten
Stationen reprasentiv waren. Dagegen spricht, dass in diesem Gebiet adulte und juvenile Klieschen
vergleichweise hohe EROD-Aktivitéten hatten und von letztgenannten keine Laichwanderungen
bekannt sind. Damit ergeben sich verschiedene Interpretationsmdglichkeiten. Zunachst kann ange-
nommen werden, dass die Klieschen aus verschiedenen Gebieten mit unterschiedlicher Schad-
stoffbelastung kamen und das regionale Verteilungsmuster der EROD-Aktivitdten im Untersu-
chungsgebiet pragten. Diese Annahme erscheint zumindest fir adulte Méannchen als wenig
wahrscheinlich, weil deren EROD-Aktivitaten gut mit den Aktivitdten juveniler Klieschen Uber-
einstimmten. Deshalb ist es plausibler anzunehmen, dass die Wanderung der laichreifen Klieschen
einige Zeit vor den Probenahmen erfolgte und ihr Enzymsystem im Bereich der Probenahmestellen
induziert wurde. Diese Annahme ist berechtigt, denn Schadstoffe kénnen die Biotransformation re-
lativ schnell induzieren, d. h. innerhalb weniger Tage (Lindstrém-Seppa et al. 1994). Wegen der in
den Stichproben stark streuenden Messwerte ist aber auch in Betracht zu ziehen, dass sich die
Stichproben aus jeweils unterschiedlich stark vorbel asteten Individuen aus verschiedenen Gebieten
zusammensetzten. Stark streuende Messwerte wurden aber in allen Stichproben gefunden. Werden
nur die Quartile Q, und Qz, also die Werte, die 50 % der Messwerte einschliefen, betrachtet, dann
waren die Qs-Werte um den Faktor 2 bis 7 hoher als die Q;-Werte (Flundern, unabhangig von Ge-
schlecht und Monat, adulte Klieschenméannchen im Winter, Klieschen beider Geschlechter aus
Astuaren und adulte Klieschenweibchen im Sommer). Bei laichreifen Weibchen war die Streuung
noch groéfer. Die Ursache dieser grofen Streuungen der Messwerte kann hier nicht abschlief3end
geklart werden. In weiteren Untersuchungen sollte deshalb gepriift werden, ob sich die Streuung
der Messwerte einschranken lasst (z. B. durch Untersuchung eines kleineren Langenbereichs oder
groRerer Stichprobenumfénge als n = 25), um aussagekréftige statistische Ergebnisse zu ermdgli-
chen.
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4.3 EROD-AKktivitaten unter Berlicksichtigung von Schadstoffen

Die Cytochrom-P450-abhéngige M onooxygenase der Fische ist an der Biotransformation bestimm-
ter lipophiler organischer Verbindungen wie PCB, PAK, PCDD, PCDF und Pestizide beteiligt. Die
Substratspezifitét von CY P1A kann somit als relativ breit bezeichnet werden. Aufgrund ihrer glei-
chen raumlichen planaren Struktur ist der molekulare Mechanismus der genannten Schadstoffe
identisch und fdhrt im Organismus zu gleichen Reaktionen (Fent 1998). Die Induktion ist sub-
stanz- und artspezifisch. Die CYP1A-Induktion in Fischen l&sst sich in der Regel direkt auf
anthropogene Umweltchemikalien im Gewasser zurtickfihren und ist deshalb ein zuverl&ssiger
Biomarker der Exposition gegentiber Schadstoffen (Goksayr et al. 1996).

Fische nehmen Schadstoffe auf verschiedenen Wegen auf und reichern sie an, wenn die Aufnahme
nicht durch Metabolismus und Ausscheidung ausgeglichen werden kann (Bioakkumulation). Es
werden zwei Aufnahmepfade unterschieden. Die Aufnahme direkt aus dem umgebenden Medium
erfolgt durch passiven Transport Uber die Kiemen (Biokonzentration). Zusétzlich werden Schad-
stoffe mit belasteter Nahrung aufgenommen (Biomagnifikation). Bei benthischen Arten wie Flun-
der und Kliesche ist zu beriicksichtigen, dass sie sich haufig in das Sediment eingraben. Sie sind
daher nicht nur den in der wéssrigen Phase gelGsten, sondern auch den an Sedimentpartikel gebun-
denen Schadstoffen ausgesetzt. Sie gelangen mit verschluckten Sedimentpartikeln oder der Nah-
rung in den Korper und werden Uber den Verdauungstrakt aufgenommen. Die Bedeutung der ver-
schiedenen Aufnahmepfade fir die Schadstoffbelastung benthischer Fischarten wird kontrovers
diskutiert (ICES 2001). Eine scharfe Abgrenzung der Aufnahmewege ist in der Regel nicht mog-
lich. Wie Loizeau und Menesguen (1993) zeigten, nehmen Klieschen mehr PCB mit der Nahrung
auf as passiv durch Biokonzentration. Nach Sijm et al. (1992) lagern sich hochchlorierte hydro-
phobe PCB an Schwebstoffe und Sedimente an. Diese werden von Benthosorgani smen aufgenom-
men, die wiederum Klieschen und Flundern als Nahrung dienen. Dieser Aufnahmepfad ist nach
Lee et a. (1993) eine plausible Erklarung dafir, dass die von ihnen im Rahmen des FuE-
Vorhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" untersuchten Klieschen- und Flunderlebern oft hohe
K onzentrationen der hochchlorierten PCB 138 und 153 aufwiesen.

V on den oben genannten chemischen Verbindungen die CY P1A induzieren sind im FUE-V orhaben
,Fischkrankheiten in der Nordsee” an denselben Klieschen- und Flunderlebern, an denen die
EROD-Aktivitéten gemessen wurden, u. a. die Konzentrationen verschiedener PCB bestimmt wor-
den. Die Ergebnisse der riickstandsanalytischen Untersuchungen sind in Form von Abschlussbe-
richten der Arbeitsgruppen (Dethlefsen und Soffker 1992, Lee et a. 1993) sowie im Gesamt-
abschlussbericht (Landwist et al. 1996) verdffentlicht worden. Die Analytik war auf ausgewahlte
Stationen beschrankt. Es wurden Lebern von Flunderweibchen aus Astuaren sowie Klieschen-
weibchen und -mannchen aus der Nordsee (Januar 1991 und 1992) analysiert. Folgende 16 PCBs
bzw. Summenparameter wurden berlicksichtigt (Nummerierung entsprechend IUPAC-Nomen-
klatur):

. PCB 28,52, 84, 101, 118, 128, 138, 149, 151, 153, 170, 177, 180, 183, 187 und 194

+  2PCBV2/3 (PCB 138 + 153 + 180), 2PCB und XCKW (Summe der nachgewiesenen Chlor-

kohlenwasserstoffe).
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In Lebern von Saugetieren werden die PCB-K ongenere unterschiedlich metabolisiert, und die To-
xizitdt der PCB ist strukturspezifisch. Aus o©kotoxikologischer Sicht sind koplanare PCB-
Kongenere von herausragender Bedeutung, die Chlor-Substitutionen in keiner oder nur einer ortho-
Position, in beiden para- und mindestens zwei meta-Positionen aufweisen (Lee et al. 1993, Pfaf-
fenberg et a. 1994). Die koplanaren PCB ohne Chlor-Substitution in ortho-Position sind Stereo-
mere von PCDD und induzieren fremdstoffmetabolisierende Monooxygenasen besonders. Sie sind
toxischer als mono-ortho und di-ortho Analoge (Safe 1984, Hihnerfuss et al. 1995).

Non-ortho planare PCB sind im FUE-V orhaben ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" nicht untersucht
worden, und PCB 118 war das einzige Kongener mit nur einer Cl-Substitution in ortho-Stellung.
Von Sdugetieren ist bekannt, dass Schadstoffe zum Teil spezifisch eines von zwei CYP1A-
Enzymen (CYP1A1l, CYP1A2) induzieren. Einige PCB-Kongenere mit einem oder zwei
Cl-Substitutionen in ortho-Stellung induzieren dagegen beide CY P1A-Enzyme (Swackhamer und
Skoglund 1993). Bei den bislang untersuchten Fischarten ist keine CY P1A2-Induktion nachgewie-
sen worden (Sarasguete und Segner 2000), weshalb nicht jede Verbindung, die bei Sdugetieren
CYP1A induziert, von Fischen gleichermal?en metabolisiert wird und eine messbare Enzyminduk-
tion hervorruft. Aufgrund der Untersuchungen von Kannan et al. (1988) wird angenommem, dass
u. a das mono-ortho planare PCB 118 auch bei Fischen CY P1A induziert. Von den oben genann-
ten PCB-Kongeneren sind PCB 128, 138, 153, 170, 180 und 194 koplanar mit zwei
Cl-Substitutionen in ortho-Position. Nur die Wirkung von PCB 153 ist al's Einzelsubstanz an Flun-
dern untersucht worden. Uber ein indirektes Verfahren konnte gezeigt werden, dass PCB 153 eine
Affinitdt zum Ah-Rezeptor der Flunder hat und vermutlich CYP1A induziert (Besselink et al.
1998). Mehrtens und Laturnus (1999) zeigten an isolierten Mikrosomen von Kliesche, Scholle und
Kabeljau, dass verschiedene PCB-Kongenere CYP1A induzieren und die Metabolisierungsrate
vom Grad ihrer Chlorierung abhéngt. Dartiber hinaus waren die hydroxylierten Metaboliten toxi-
scher as die korrespondierenden PCB. An Klieschenmikrosomen wurden hthere Metabolisie-
rungsraten gemessen als an den anderen Arten.

Zu den meisten der im Rahmen des FUE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" untersuch-
ten PCB-Kongenere gibt es keine Hinweise, ob sie die Cytochrom-P450-abhangige Monooxygena-
se von Fischen induzieren. Es liegen aber Untersuchungsergebnisse vor, die belegen, dass techni-
sche PCB-Gemische wie Arochlor 1242, 1254, 1016 und Clophen A40 bei verschiedenen Fisch-
arten CYPI1A induzieren (z. B. Elcombe et al. 1979, Hansen et al. 1983, Ankley et a. 1986, Stege-
man und Kloepper-Sams 1987, Ueng et al. 1992, Sleiderink et al. 1995c).

Nachfolgend werden die EROD-Aktivitéten von Flundern und Klieschen unter Beriicksichtigung
der Konzentrationen der oben genannten 16 PCB-Kongenere in den Fischlebern sowie der allge-
meinen Schadstoffbelastung in den untersuchten Astuaren und in ausgewahiten Nordseegebieten
diskutiert. Die rickstandsanalytischen Untersuchungen wurden an Flunderweibchen und Klie-
schenweibchen und -ménnchen von ausgewdahiten Stationen durchgefiihrt. Einleitend werden die
statistischen Verfahren erldutert, die zur Untersuchung von Zusammenhangen zwischen der
Schadstoffkonzentration in der Leber und der CY P1A-Induktion angewandt wurden.
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43.1 Rangzahlen zur Darstellung regionaler Verteilungsmuster von EROD-Aktivitaten
und PCB-Konzentrationen

Der Anwendung eines Rang-Verfahrens, das alle oben genannten 16 PCB-Kongenere und Sum-
menparameter berticksichtigt, liegt die Annahme zu Grunde, dass Fische einer Vielzahl von Um-
weltchemikalien und somit potenziellen Induktoren des Biotransformationssystems gleichzeitig
ausgesetzt sind. In Anbetracht moéglicher additiver, synergistischer und antagonistischer Wechsel-
wirkungen ist esim Allgemeinen nicht zu erwarten, dass sich ein biologischer Effekt (z. B. die ge-
genuiber einer Vergleichsstation relativ erhthte EROD-Aktivitét) auf einen einzelnen Schadstoff
zuriickfUhren 18sst. Die gleichzeitige Beriicksichtigung der 16 PCB-Kongenere erfolgte vor dem
Hintergrund, dass unterschiedliche Organochlorverbindungen in der Umwelt raumlich &hnlich ver-
teilt sind und sich diese Verteilung auch im Schadstoffmuster der Fischleber widerspiegelt. Dies
zeigten Dethlefsen und Huschenbeth (1986) sowie Goksgyr et al. (1991) fur die Verteilung ver-
schiedener Stoffe. Die nachgewiesenen PCB-Kongenere miissen nicht urséchlich fur die CY P1A-
Induktion verantwortlich gewesen sein, sondern sie missen nur eine ahnliche regionale Verteilung
haben wie andere potenzielle Induktoren, wie auch Stebbing und Dethlefsen (1992) betonen.

Das Rang-V erfahren ermdglichte eine direkte Gegenlberstellung regionaler Verteilungsmuster der
mittleren EROD-Aktivitéten mit den regionalen Verteilungen der mittleren PCB-Konzentrationen
in Lebern derselben Stichproben. Mit Hilfe dieses Verfahrens lieRen sich bei Flundern aus Astua-
ren Ubereinstimmungen zwischen den EROD- und PCB-Gradienten nachweisen und fiir Klieschen
Zusammenhange zwischen den geographischen Verteilungsmustern der EROD-Aktivitdten und
PCB-K onzentrationen aufzeigen. Die Anwendung eines Rankings ist ein geeignetes Verfahren, um
Verteilungen von Messwerten zu veranschaulichen. Es wurde beispielsweise von Hupkes (1990)
zur Bewertung der mittleren Schadstofffrachten von Nordseezuflissen angewandt. Die in der vor-
liegenden Untersuchung errechneten Rangzahlen und Verteilungsmuster werden in den nachfol-
genden Abschnitten angegeben.

Zur Ermittlung der Rangzahlen wurde grundsétzlich wie in Abschnitt 2.6.4 beschrieben vorgegan-
gen. Dies wird nachfolgend am Beispiel eines Astuars erlautert. Die Stationen wurden fur jedes
PCB-Kongener entsprechend seiner Konzentration (s. Landwiist et al. 1996) in eine aufsteigende
Rangordnung gebracht. Die Station, an der die niedrigste Konzentration gemessen wurde, erhielt
die Rangzahl 1. Die Station mit der héchsten Konzentration bekam eine der Anzahl der Stationen
entsprechende Rangzahl. So wurde bei jedem PCB-Kongener und bei den EROD-Medianwerten
verfahren. Traten an mehreren Stationen gleiche Messwerte auf, wurde eine Rangaufteilung durch
Bestimmung des mittleren Rangplatzes vorgenommen. Die Rangreihe ist nach oben offen, d. h.,
Rangzahl 1 steht in jedem Fall fr den niedrigsten Wert; die héchste Rangzahl hangt dagegen von
der Anzahl miteinander verglichenen Stationen ab. Anschlief3end wurde fur jede Station der Medi-
anwert von allen Rangzahlen (maximal 16) ermittelt. Das Ergebnis waren dann bei z. B. drei Astu-
ar-Stationen drei Rangzahlen, die je Station die Gesamtbelastung mit gemessenen PCB représen-
tierten und direkt mit den anstelle der EROD-Medianwerte eingesetzten Rangzahlen verglichen
werden konnten.
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Fir die Bewertung ist zu berlicksichtigen, dass von der Rangzahl nicht auf den absoluten Schad-
stoffgehalt geschlossen werden kann, weil die Rangzahlen jeweils die relativen Unterschiede zwi-
schen Stationen, z. B. eines Astuars, wiedergeben. Bei verschiedenen Vergleichsgruppen kdnnen
derselben Rangzahl verschiedene Schadstoffgehalte bzw. EROD-AKktivitéten zugrunde liegen. Da-
her kénnen auch die in beiden Untersuchungsjahren ermittelten Rénge nicht direkt miteinander
verglichen werden. Es ist aber moglich, Verteilungsmuster miteinander zu vergleichen. Zu beach-
ten ist, dass der Zusammenhang zwischen den rdumlichen Verteilungsmustern der EROD-
Medianwerte und PCB-Konzentrationen in den Lebern untersucht wurde. Eine Aussage Uber die
Belastung des umgebenden Mediums (Sediment, Wasser) ist mit dem Rangverfahren nicht még-
lich.

4.3.2 Korrelation zwischen EROD-Aktivitat und PCB-Belastung

Mogliche Zusammenhénge zwischen der Schadstoffbelastung der untersuchten Lebern von Klie-
schen- und Flunderweibchen und der EROD-Aktivitdt wurden anhand des Spearman-
Rangkorrel ationskoeffizienten beurteilt. Die statistischen Berechnungen sind von J. Cordt in Zu-
sammenarbeit mit dem BSH im Rahmen des FuE-Vorhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee"
durchgefiihrt worden (vgl. Landwiist et al. 1996). Die Korrelationsanalysen berlicksichtigten die
PCB-Kongenere 118, 128, 170 und die Summenparameter CKW und XPCB1/2/3 (PCB 138 +
PCB 153 + PCB 180). Grundlage der statistischen Auswertung waren die Messwerte von insge-
samt 24 Astuar- und Nordsee-Stationen.

Die statistische Prufung der Stichproben von 12 Nordsee-Stationen ergab fir Klieschenweibchen
positive Korrelationen zwischen der Konzentration von PCB 128 und der EROD-Aktivitét (nord-
friesische Kiste: TO33) im Jahr 1991 und im Jahr 1992 zwischen der Konzentration von PCB 118
und EROD-Aktivitét an jeweils einer Station am 6stlichen Rand der Doggerbank (T045) und im
Ekofisk-Olfeld (T041). Von 12 Astuar-Stationen trat nur einmal (Tyne: F170) ein positiver Zu-
sammenhang zwischen der Belastung der Lebern mit PCB 128 und der EROD-Aktivitét auf. Wenn
sich eine signifikante Korrelation mit einem PCB-Kongener nachweisen lief3, trat diese immer bei
beiden EROD-Parametern (ERODM, ERODL) parallel und mit identischem Vorzeichen auf. Das
bedeutet, dass die beiden EROD-Parameter gut tibereinstimmten.

Wie diese Zusammenfassung der statistischen Prifung zeigt, waren Korrelationen zwischen der
Belastung mit einzelnen PCB-K ongeneren bzw. Summenparametern und der EROD-Aktivitédt von
Klieschen- und Flunderweibchen selten. Erstaunlicherweise korrelierte die EROD-AKktivitét auch
mit PCB 128. Dieses Kongener kam in allen im Rahmen des FUE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in
der Nordsee" untersuchten Klieschen- und Flunderlebern in vergleichsweise niedrigen Konzentra-
tionen vor. Es war daher keines der als Hauptkongenere bezeichneten PCB, die regelmaldig in rela-
tiv hohen Konzentrationen auftraten (Landwist et al. 1996). Zur Wirkung von PCB 128 auf das
CY P1A-Enzymsystem von Fischen gibt esin der Literatur keinen Hinweis, weshalb die Bedeutung
dieses Kongeners as CY P1A-Induktor nicht beurteilt werden kann. PCB 118 induziert in Leber-
zellen von Ratten die EROD-AKktivitat (Kannan et al. 1988).
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Gemessen an der Anzahl der berticksichtigten PCB und Stichproben wurden nur wenige Korrelati-
onen nachgewiesen. Eine mogliche Erklérung dafur ist, dass sich Klieschenweibchen aus der
Nordsee in beiden Jahren in der Fortpflanzungsphase befanden und ihr Fremdstoffmetabolismus
deutlich durch endogene Faktoren beeinflusst war. Wie bereits weiter oben beschrieben, war ihre
EROD-AKktivitét negativ mit der Gonadenreife korreliert (Abschnitt 4.2.2). Darliber hinaus ist fur
weibliche Fische die Weitergabe von lipidgebundenen Organochlorverbindungen in die Ovarien
und schliefdlich in die Eier neben der Biotransformation ein wichtiger Weg der Engiftung (Sijm et
a. 1992, Kamman et al. 1993, Westernhagen et al. 1995). Esist somit moglich, dassin den Lebern
der untersuchten Weibchen die Schadstoffkonzentrationen reduziert oder das Schadstoffmuster
verandert waren. Die Wirkung der PCBs mit deren Konzentrationen EROD-Aktivitéten positiv
korrelierten, sind bislang nicht als Einzelsubstanzen untersucht worden. Deshalb kann nicht beur-
teilt werden, ob sie die CYP1A induziert hatten oder lediglich parallel zu anderen Induktoren vor-
kamen. Darlber hinaus ist zu berlicksichtigen, dass mit der Spearman-Rangkorrelation ein mono-
kausaler Zusammenhang zwischen einzelnen chemischen Verbindung und der EROD-AKktivitét
untersucht wurde. Esist keine Freiland-Untersuchung bekannt, in der es moglich war, die CY P1A-
Induktion von Fischen auf nur eine chemische Verbindung zurtickzufiihren. Fische sind Schad-
stoffgemischen ausgesetzt. Gerade die Abbildung der gemeinsamen Wirkung aller Schadstoffe ist
das Anliegen des Biomarker-Konzepts.

4.3.3 Astuare

Die Lebern von Flundern aus der Westerschelde waren in beiden Jahren am héchsten mit den mei-
sten CKW belastet (Landwust et al. 1996). Es folgten Elbe, Themse und Tyne mit mittleren und
Weser und Eider mit den niedrigsten Schadstoffkonzentrationen. Die PCB-Belastungen in Elbe,
Schelde und Themse waren Ende der 1980er Jahre hoher a'sin Eider und Weser (Hupkes 1990). In
den Lebern der untersuchten Flundern waren die einzelnen Organochlorverbindungen regional
verschieden stark angereichert. So waren Flundern aus dem Tyne in beiden Jahren am hochsten
mit PCB 118 belastet. Flundern aus der Westerschelde waren mit sémtlichen PCB (ZPCB) hoch
belastet, und in der Elbe wurden die hdchsten Konzentrationen an HCB und OCS nachgewiesen
(Landwiist et a. 1996). Die untersuchten Astuare zeichneten sich durch mehr oder weniger starke
Gezeitenstrémungen und relativ gut durchmischte Wasserkorper aus.
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433.1 Eider, Elbe, Weser, Schelde
Eider

An der Eider kommen grofere Industrieanlagen nicht vor, weshalb sie relativ unbelastet ist durch
industrielle Abwasser (Huntenburg et al. 1995). lhr Einzugsgebiet ist im Wesentlichen durch
landwirtschaftliche Nutzung geprégt. Obwohl die Eider relativ sauber ist (Lozén et al. 1996), ist
sie dennoch arm an typischen Brackwasserarten (Fock und Ricklefs 1996), weil die Brackwasser-
zone durch menschliche Eingriffe in das Flief3ggeschehen stark reduziert ist.

Die EROD-Aktivitdten von Flunderweibchen und -méannchen betrugen etwa 100 bis 200
pmol - min™.mg™ bzw. 1 bis 5,6 nmol - min™. g™. Diese Medianwerte entsprachen den von Pluta et
al. (1991) an Flundern aus der Eider im Rahmen regelmaliiger Probenahmen ermittelten Werten
(um 150 pmol - min™*. mg™* oberhalb des Sperrwerks). In der eigenen Untersuchung wurden in der
Eider dhnlich hohe EROD-Aktivitaten wie an Flundern aus Weser und Themse gemessen. Flun-
dern aus den Flissen Elbe, Schelde und Tyne hatten im Allgemeinen deutlich hdhere teilweise
aber auch ahnlich hohe EROD-Aktivitaten wie in der Eider (z. B. Schelde 1991, s. u.). Obgleichim
Jahr 1991 die Lebern von Flunderweibchen oberhalb des Sperrwerks verglichen mit den Gbrigen
Astuaren die geringste Kontamination mit chlorierten Kohlenwasserstoffen aufwiesen (Landwiist
et a. 1996), spiegelte sich das nicht in der Hohe der EROD-Aktivitéten wider.

In beiden Untersuchungsjahren hatten Flunderweibchen an den Stationen, die dem Sperrwerk
oberhalb und unterhalb jeweils am néchsten lagen (Stationen FO11, F012), deutlich hohere EROD-
Aktivitdten als an den anderen Stationen. Pluta et a. (1991) stellten an Flunderweibchen aus der
Eider ebenfalls wiederholt deutliche CYP1A-Induktionen fest und folgerten, dass in der Eider
zeitwei se erhthte Schadstoffbel astungen auftraten, die das CY PLA-Enzym von Flundern induzier-
ten. In der eigenen Untersuchung hatten Weibchen ebenfalls zum Teil deutlich erhthte EROD-
Aktivitdten. Allerdings waren 1991 die EROD-Werte von Weibchen und Mannchen bei den
ERODL-Aktivitéten dhnlich verteilt. Daher konnte zumindest 1991 der an Weibchen festgestellte
ERODM-Peak auf vergleichsweise niedrige Proteingehalte in der mikrosomalen Fraktion in der
Nahe des Sperrwerks zurtickgefthrt werden. Mit dem in der vorliegenden Untersuchung ange-
wandten Verfahren zur Proteinbestimmung in der Fischleber nach Lowry et a. (1951) werden ne-
ben Cytochrom P450 auch andere Proteine erfasst, die den Protein-Wert beeinflussen kénnen. Wie
dieses Ergebnis zeigt, ist es fur die Interpretation von EROD-Aktivitéten sinnvoll, sowohl die
ERODM- als auch die ERODL-Aktivitdt zu betrachten. Weil im Jahr 1992 bei Weibchen der
EROD-Pesk bei beiden EROD-Parametern auftrat, wird schlief3lich angenommen, dass in der Ei-
der CYP1A-Induktoren vorkamen, die entweder geschlechtsspezifisch wirkten, oder es handelte
sich um chemische V erbindungen, die von Mannchen schneller metabolisiert wurden, weshalb die-
se keine auffaligen Enzymaktivitéten hatten.

Vor der Eider-MUndung wurden auch Stationen untersucht, die vermutlich bereits im Einflussbe-
reich der Elbe-Fahne lagen, die entlang der nordfriesischen Kiste nach Norden zieht (Koopmann
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et a. 1993). An diesen kustenfernen Stationen (FO15, F016) stidwestlich von Eiderstedt hatten
Klieschenweibchen im Jahr 1991 nahezu neunmal hohere EROD-Aktivitéten alsin Klstenndhe un-
terhalb des Sperrwerks (FO12). Dieser grof3e Unterschied zwischen den Stationen wird darauf zu-
rickgefuhrt, dass kistennah der Eider-Einfluss, kistenfern der Elbe-Einfluss dominierte. Diese
Annahme lie3 sich jedoch im Jahr 1992 nicht bestétigen, denn Flunderweibchen und -mannchen
und Klieschenweibchen hatten kistenfern dhnlich hohe EROD-Aktivitéten wie kiistennah. Dieser
Unterschied zwischen 1991 und 1992 |&sst sich damit erkldren, dass die kistenfernen Stationen
nicht dauerhaft durch die Elbe-Fahne beeinflusst waren, weil sich diese zeitweise nach Westen
verlager, wie Koopmann et a. (1993) zeigten. Dariiber hinaus wurden bereits im Projekt ,, Fisch-
krankheiten im Wattenmeer" an der kistenfernen Station FO15 zeitweise, aber nicht regelméaldig
erhdhte EROD-Aktivitéten bei Flundern nachgewiesen.

Abgesehen von den EROD-Peaks in der Nahe des Sperrwerks lief3en die Verteilungen der EROD-
Medianwerte von Flunderweibchen und -méannchen keinen deutlichen Gradienten erkennen. Nur
an Klieschenweibchen wurde 1991 ein starkes Geféalle zwischen vermutlich durch die Elbe-Fahne
beeinflussten Stationen im V orkistengebiet und der Eider-M indung nachgewiesen.

Elbe

Die Elbe ist nach dem Rhein der zweitgréfte Nordseezufluss. Sie war bis zur politischen Wende in
Deutschland einer der am stérksten verschmutzten deutschen Flisse und nach dem Rhein die
zweitgrofte Verschmutzungsquelle fir die Nordsee, wenn die mittleren Schadstofffrachten be-
ricksichtigt werden (Hupkes 1990). Abwasser grof3er Stadte wie Prag, Dresden und Magdeburg
sowie zahlreicher Industriebetriebe gelangten z. T. ungeklart in die Elbe. Nach Reincke (1992)
spiegelten sich in der Belastungssituation an der Messstelle Schnackenburg (bei Gorleben) die
oberhalb erfolgten Abwassereinleitungen aus dem Bereich der Zellstoff- und Papierindustrie, Arz-
neimittelindustrie und Grofichemie wider.

Nach der deutschen Wiedervereinigung 1989 gingen die Schadstoffeintrége in die Elbe bedingt
durch Industrie-Stilllegungen auf dem Gebiet der ehemaligen DDR deutlich zurtick (Kausch 1996).
Dieser verminderte Eintrag machte sich zwar bei den gelosten Stoffen bemerkbar, hatte jedoch
keine Auswirkung auf die Schadstoffgehalte vieler Schwermetalle und CKW in frischen, schweb-
stoffbirtigen Sedimenten, wie Messungen an der Station Schnackenburg ergaben (Gaumert 1992).
Dariiber hinaus nahm nach 1989 die Schwankungsbreite der Messwerte bei den meisten der unter-
suchten organischen Spurenstoffe stark zu, und ungewoéhnlich hohe Spitzenbel astungen Ubertrafen
oftmals die hochsten bekannten Gehalte aus der Zeit vor der Wiedervereinigung (Gaumert 1992).
Im Einzugsgebiet der Elbe war das Schadstoffpotenzial so hoch und mobil, dass trotz eines allge-
meinen Riickgangs der Produktion die Konzentrationen verschiedener anthropogener Schadstoffe
(PCB, HCB, DDT, HCH, PAK) Anfang der 1990er Jahre unveréndert hoch blieben (Mller 1996).
Wie diese Ergebnisse zeigen, war wahrend der eigenen Probenahmen in der Elbe mit z. T. hohen
Schadstoffbelastungen von Flundern zu rechnen.
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Die beprobten Stationen befanden sich unterhalb von Hamburg in der Unter-Elbe zwischen Gliick-
stadt und Cuxhaven (Stationen F100, F102, FO01, FO03) bzw. in der AulRen-Elbe (FO05). Die Le-
bern der untersuchten Flundern wiesen in beiden Jahren nach der Schelde die zweithdchsten Kon-
zentrationen an XPCB 138 + 153 + 180 auf (Landwust et a. 1996). Die Konzentrationen anderer
PCB-Kongenere waren zum Teil deutlich niedriger als in Flundern aus der Schelde. Flundern aus
der Elbe wiesen aber die mit Abstand hochsten Gehalte an HCB und OCS auf. Zusammengefasst
waren die Belastungen der untersuchten Lebern mit CKW in Elbe, Themse und Tyne &hnlich hoch
(Landwst et al. 1996).

In der Elbe betrugen die EROD-Medianwerte von Flundern in beiden Jahren etwa 100 bis
400 pmol «min*+mg™* bzw. 2 bis 12 nmol - min™*.g*. Die EROD-Aktivitdten z&hlten neben der
Schelde zu den hochsten der untersuchten Astuare. Die Elbe war der einzige Fluss, in dem Weib-
chen regelmaidig hohere EROD-Aktivitéaten als Ménnchen hatten. Ein saisonaler Einfluss wird aus-
geschlossen, weil die Probenahmen auf3erhalb der Laichzeit und zu dhnlichen Zeiten wie in ande-
ren Astuaren erfolgten. Als Erklarung fiir dieses Phanomen wird vermutet, dass das spezifische
Schadstoffmuster der Elbe die CYP1A-Aktivitét von Flunderweibchen stérker induzierte als das
von Mannchen. Die regionalen Verteilungen der Medianwerte von Weibchen und Méannchen
stimmten gut Uberein. Die Verteilungsmuster jedoch waren in beiden Untersuchungsjahren ver-
schieden.

In einer friheren Untersuchung wurden ausgehend von der Unter-Elbe in Richtung Nordsee ab-
nehmende EROD-AKktivitdten gemessen, was auf ein Gefélle der Schadstoffkonzentrationen in
Flieffrichtung zuriickgefuhrt wurde (Pluta et a. 1991). Wie die eigenen Ergebnisse zeigen, kann
diese Verteilung nicht verallgemeinert werden, denn im Jahr 1991 stiegen die Enzymaktivitéten
zwischen Glickstadt und Cuxhaven flussabwarts an. Als eine mdgliche Erklarung fur diesen An-
stieg wird ein Zusammenhang mit den extremen Abflussverhdtnissen in der Elbe in den Jahren
1991 und 1992 angenommen.

Im Jahr 1991 und auch davor war der Oberwasserabfluss der Elbe sehr niedrig und lag deutlich un-
ter dem langjahrigen Mittel. Dies hatte eine Verschiebung der oberen Brackwassergrenze und da-
mit der Tribungszone stromaufwarts bis in den Hamburger Hafen zur Folge (Riedel-Lorjé et al.
1992). Von der Hohe des Oberwasserabflusses hdngen die Lage des Schwebstoffmaximums und
die Verweilzeit der Schwebstoffe ab, die im Wasserkdrper mit dem Flut- und Ebbstrom laufend
stromauf und stromab und in der Regel seewdrtig verschoben werden (ARGE Elbe 1990, Riedel-
Lorjé et al. 1992). Oberwasserfihrung und Tide spielen eine wesentliche Rolle fir die Resuspen-
dierung und den Transport sedimentierter Schwebstoffe und damit auch von Schadstoffen (Riedel-
Lorjé et a. 1992). Die Abflussverhaltnisse beeinflussen daher auch die Verteilung schwebstoffge-
bundener Schadstoffe im Elbe-Astuar, denn beispielsweise mit HCB belastete Schwebstoffe ge-
langen bei hohem Abfluss aus dem Oberlauf wesentlich weiter ins Astuar als bei niedrigem Ab-
fluss (Sturm und Gandrass 1988). Bezogen auf das eigene Ergebnis— flussabwaérts ansteigende
EROD-AKktivitdten im Frihjahr 1991 — wird angenommen, dass der geringe Oberwasserabfluss ei-
nen stérkeren Einstrom von Nordseewasser in den untersuchten Abschnitt der Unter-Elbe ermog-
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lichte und damit einen Eintrag resuspendierter Materialien, die sich erst flussaufwarts verdiinnten.
Ferner ist es moglich, dass im Jahr 1991 die Effekte von Belastungswellen an verschiedenen Orten
erfasst worden sind, denn die Probenahmen an den Stationen FOO1 und FOO3 einerseits und F102
bzw. F100 andererseits lagen etwa drei Wochen auseinander.

Im Jahr 1992 stieg ab Mitte Mérz, also etwa drei Wochen vor den Probenahmen, der Oberwasser-
abfluss am Pegel Neu-Darchau (oberhalb Geesthacht) aufgrund starker Niederschlége an und er-
reichte Anfang April ein Maximum, das Uber dem langjdhrigen Mittel lag (ARGE Elbe 1993). Die
Oberwasserwelle wirkte sich als Splilstol? aus, der eine Verlagerung der oberen Brackwassergrenze
elbeabwarts zur Folge hatte (Riedel-Lorjé et al. 1992). Die Verteilung der EROD-Medianwerte im
Jahr 1992 ist somit als Ausdruck eines Gefalles der Schadstoffbelastung vom inneren zum auf3eren
Elbe-Astuar zu interpretieren. Flundern hatten an Station F102 bei Brunsbiittel deutlich hohere
EROD-AKktivitdten (Weibchen signifikant) als an den flussabwaérts beprobten Stationen FOO3 bel
Cuxhaven und FOO5 bei Scharhdrn. Verteilungsmuster und Hohe der EROD-Aktivitéten deckten
sich im Jahr 1992 mit friheren Untersuchungsergebnissen (Pluta et al. 1991).

Tabelle 52: Regionale Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitaten von Flunderweib-
chen im Langsverlauf der Elbe, dargestellt anhand von Rangzahlen fir die Jahre 1991 und
1992 - mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitaten in der Leber sind fUr jedes Jahr ge-
trennt durch Rangzahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fir den niedrigsten Messwert

Rangzahlen je Station mittlere Konzentrationen'”
[ug/kg Fett]
1991 1992 1991 1992
F100 FOO3 F102 FOO1 FOO3 |Rang1 Rang 2| Rang1 Rang 3

PCB 28 1 2 3 2 1 38 - 81 24 - 167
PCB 52 1 2 2 3 1 192 - 349 222 - 261
PCB 84 2 1 3 2 1 84 - 170 178 - 283
PCB 101 1 2 3 2 1 626 - 684 706 - 934
PCB 118* 1 2 2 3 1 271 - 426 456 - 676
PCB 128** 1 2 3 2 1 119 - 210 338 - 485
PCB 138** 1 2 3 2 1 1040 - 1759 1671 - 2166
PCB 149 2 1 3 2 1 407 - 435 677 - 948
PCB 151 1 2 2 1 3 313 - 456 668 - 731
PCB 153** 1 2 3 2 1 1296 - 2083 1529 - 2082
PCB 170** 1 2 2 3 1 236 - 386 498 - 721
PCB 177 1 2 3 2 1 174 - 207 232 - 297
PCB 180** 1 2 3 2 1 614 - 883 911 - 1414
PCB 183 1 2 3 2 1 133 - 171 247 - 339
PCB 187 1 2 3 2 1 433 - 652 650 - 899
PCB 194** - - 3 1 2 - 156 - 276
Medianwert 1 2 3 2 1 - -

$PCB1/2/3 1 2 3 2 1 3324 -4679 | 4111 - 5662
>PCB - - 3 2 1 - 9289 -12525
2CKW - - 3 2 1 - 12171 -16770
ERODM? 1 2 3 2 1 - -

ERODL? 1 2 3 2 1 - -

M aus Landwst et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter

2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. Ab)

* und **: koplanares PCB mit einer CI-Substitution (*) bzw. zwei CI-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung

Medianwert der PCB-Rédnge ohne Summenparameter berechnet
2PCB1/2/3: PCB 138 + 153 + 180, 2PCB: Summe aller nachgewiesenen PCB
2CKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen
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In der Elbe stand die EROD-Aktivitét von Flunderweibchen in engem Zusammenhang mit ihrer
PCB-Belastung. Die Lebern wiesen stationsabhangig unterschiedlich hohe PCB-Konzentrationen
auf (Landwist et al. 1996), und die Konzentrationen der 16 PCB-Kongenere hatten im Langsver-
lauf der Elbe dhnliche r&umliche Verteilungsmuster. Wie den Verteilungen der Rangzahlen (Tab.
52) zu entnehmen ist, waren im Jahr 1991 an Station FOO3 bei Cuxhaven Flunderlebern mit den
meisten PCB-Kongeneren hoher belastet als oberhalb davon an Station F100. Im Jahr 1992 nahm
die PCB-Belastung flussabwaérts ab. Die fir jede Station aus den PCB-Rangzahlen ermittelten me-
dianen Rangzahlen der PCB-Belastungen stimmten jeweils mit den EROD-Rangzahlen tberein,
d. h., die Héhe der Enzymaktivitét anderte sich mit den mittleren PCB-Gehalten in den Flunderle-
bern. Ob die CY P1A-Induktion durch eines oder mehrere PCB-Kongenere erfolgte, kann anhand
der eigenen Daten nicht geklart werden. Wegen der sehr guten Ubereinstimmung der Kongener-
Verteilungsmuster wird vermutet, dass auch andere potenzielle Induktoren hnlich verteilt waren.

Weser

Der Wesergtitebericht von 1993 nennt fir verschiedene Organochlorverbindungen eine Grundlast
im mittleren Belastungsbereich in Wasser, Schwebstoff und Sediment (leicht- und schwerfliichtige
CKW, HCB, a-HCH, y-HCH) (zit. n. Schirmer 1996). 1991 und 1992 waren die im Rahmen des
FuE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee* untersuchten Flunderweibchen aus der Weser
mit allen nachgewiesenen CKW gering belastet (Landwist et al. 1996).

Im Weser-Astuar betrugen im Jahr 1991 die EROD-Aktivitdten von Flunderweibchen um
110 pmol - min*. mg™. Dagegen stiegen im Jahr 1992 die EROD-Aktivitéten von Weibchen und
Mannchen vom inneren Astuar flussabwarts signifikant an. Insgesamt wurden dhnlich niedrige En-
zymaktivitaten wie in der Eider gemessen. Die Verteilungen der Medianwerte im Jahr 1992 lassen
auf eine im Mundungsgebiet stromabwarts ansteigende Schadstoffbelastung schlieffen und besta
tigten den in einer friheren Untersuchung fir die Weser aufgezeigten Verteilungstrend (Pluta et al.
1991). Als Ursache dieses Aktivitétsanstiegs in der Weser kommen Flusseintrége von Schadstoffen
aus Ems und Rhein in Betracht. Mit der im Mittel gegen den Uhrzeigersinn verlaufenden Zirkula-
tionsrichtung der Nordsee werden geldste und an Schwebstoffe gebundene Schadstoffe kiistenpa-
rallel nach Osten verfrachtet und tragen erheblich zur Schadstoffbelastung vor den Ostfriesischen
Inseln bel (Hoogweg 1992). Diese Annahme liefd sich jedoch nicht durch die Verteilung der
EROD-Aktivitéten von Klieschen bestétigen, deren Medianwerte in der Aul3en-Weser abnahmen
(Stationen FO31 bis F0O35).

An den Stationen FO31 und F032 hatten Flundern héhere Enzymaktivitéten als im inneren Astuar
und Klieschen hohere Aktivitaten als in der Aufien-Weser. Dies deutet darauf hin, dassin der We-
ser im Bereich der genannten Stationen die fir Flundern und Klieschen bioverfigbaren CY P1A-
Induktoren vergleichsweise hoch waren. In der Néhe der beiden genannten Sationen wurden in
Miesmuscheln (Mytilus edulis) ahnlich hohe PCB-K onzentrationen nachgewiesen wie in der Elbe
bei Cuxhaven (Pfaffenberg et a. 1994).
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Die eigenen Ergebnisse und riickstandsanalytische Ergebnisse (s. Landwiist et al. 1996) deuteten
auf einen Anstieg von CY P1A-Induktoren im Weser-Astuar hin. Wie aus der Verteilung der Rang-
zahlen hervorgeht, waren Lebern von Flunderweibchen an Station FO31 weniger mit PCB bel astet
als an Station FO32 (Tab. 53). Dieser Anstieg in Flief3richtung wurde auch fir die EROD-Aktivitét
nachgewiesen. Es wird angenommen, dass auch andere potenzielle CYP1A-Induktoren @hnlich
verteilt waren. Das Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten brachte den Anstieg der Belastung in

Fliefrichtung zum Ausdruck.

Tabelle 53: Regionale Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitaten von Flunderweib-
chen im Langsverlauf der Weser, dargestellt anhand von Rangzahlen fir das Jahr 1992 -
mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitdten in der Leber sind durch Rangzahlen ersetzt

worden; Rang 1 steht jeweils fir den niedrigsten Messwert

Rangzahlen je Station |mittlere Konzentrationen'”
[ug/kg Fett]
FO31 FO32 Rang 1 Rang 2

PCB 28 - - -

PCB 52 - - -

PCB 84 - - -

PCB 101 1 2 281 - 422

PCB 118* 1 2 158 - 233

PCB 128** - - -

PCB 138** 1 2 677 -1142

PCB 149 - - -

PCB 151 - - -

PCB 153** 1 2 794 - 1099

PCB 170** - - -

PCB 177 - - -

PCB 180** 1 2 407 - 533

PCB 183 - - -

PCB 187 1 2 315 - 500

PCB 194** - - -

Medianwert 1 2 -

2PCB1/2/3 1 2 1877 - 2773

2PCB - - -

2CKW - - -

ERODM? 1 2 -

ERODL? 1 2 -

" aus Landwiist et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter

2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A6)

* und **: koplanares PCB mit einer Cl-Substitution (*) bzw. zwei Cl-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Rédnge ohne Summenparameter berechnet

2PCB1/2/3: PCB 138 + 153+ 180, 2PCB: Summe aller nachgewiesenen PCB
>CKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen
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Wester schelde

Von den untersuchten Astuaren war die Schelde in den 1980er Jahren neben Elbe und Themse am
hochsten mit verschiedenen PCB-Kongeneren belastet (Hupkes 1990). Die Belastung der Sedimen-
te mit PAK wurde als insgesamt hoch eingestuft (NSTF 1993). Hohe PCB-K onzentrationen wur-
den auch in Flundern und Miesmuscheln nachgewiesen, und Schwebstoffe in der Schelde waren
im Juni 1991 hoher mit PCB und PAK belastet as vor der niederléndischen Kiste (NSTF 1993).
Die im Rahmen des FUE-Vorhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" untersuchten Lebern von
Flunderweibchen wiesen in beiden Untersuchungsgahren die insgesamt hochsten CKW-
Belastungen auf (Landwuist et al. 1996). Die Konzentration von PCB 118 war jewells die zweit-
hochste nach dem Tyne.

In der Schelde anderten sich die EROD-Aktivitéten zwischen beiden Untersuchungsjahren stérker
alsin den anderen Astuaren. Sowohl Weibchen als auch Mannchen hatten im Jahr 1992 an Station
F153 oberhalb von Terneuzen etwa sechsmal hohere ERODM-Aktivitéten als 1991. Die oben er-
wahnten hohen Schadstoffbelastungen in der Schelde und in den untersuchten Flunderlebern ka-
men nur 1992 in der Hohe der EROD-Aktivitéten von Flunderweibchen und -méannchen zum Aus-
druck. 1991 stimmten die Medianwerte beider Geschlechter eher mit Flundern aus der Eider as
aus der Elbe tberein. Dagegen wurden 1992 ahnlich hohe EROD-AKktivitdten wie in der Elbe ge-
messen. Aus diesen EROD-Aktivitéten ist zu schlief3en, dass in der Schelde nur zeitweise Schad-
stoffe auftraten, die das CY P1A-System von Flundern deutlich induzierten.

Bel der Interpretation der Messwerte aus beiden Jahren ist zu berticksichtigen, dass die Proben zu
verschiedenen Jahreszeiten genommen wurden, und zwar 1991 im Juli und 1992 im April. Es kann
1992 die Wirkung einer jahreszeitlich bedingten Schadstoffbelastung oder ein anderes Schadstoff-
muster als im Sommer 1991 erfasst worden sein. Beispielsweise wurden in der Schelde saisonal
verschiedene Verteilungsmuster von y-HCH (Lindan) nachgewiesen, und als Erklarung wurde der
jahreszeitlich unterschiedliche Einsatz in der landwirtschaftlichen Produktion angenommen (NSTF
1993). Auch wenn das Insektizid y-HCH nicht als CYP1A-Induktor bekannt ist, ist es mdglich,
dass andere, CY P1A-induzierende Chlorkohlenwasserstoffe ebenfalls jahreszeitlich bedingt in ver-
schieden hohen Konzentrationen auftraten. So wurde bei spielsweise fir den britischen Humber ge-
zeigt, dass sich die Konzentrationen geloster Pestizide und PAK saisonal andern (Zhou et al.
1996).

Im Jahr 1991 deuteten die Verteilungen der Enzymaktivitédten von Weibchen und Méannchen auf
einen Gradienten zunehmender Schadstoffbel astung vom inneren Astuar zur Nordsee hin. Dagegen
nahm 1992 die mittlere EROD-Aktivitét zur Kiste ab. Dieses Verteilungsmuster stimmte gut mit
dem Verteilungsmuster der PCB-Konzentrationen (15 Kongenere) in Lebern von Flunderweibchen
Uberein (Tab. 54). Diese gute Ubereinstimmung des EROD- mit dem PCB-Gradienten | &sst vermu-
ten, dass 1992 die Belastung von Flundern mit potenziellen CY P1A-Induktoren insgesamt vom in-
neren Astuar zur K tiste abnahm.
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Tabelle 54: Regionale Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitdten von Flun-
derweibchen im Langsverlauf der Schelde, dargestellt anhand von Rangzahlen fur das
Jahr 1992 - mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitaten in der Leber sind durch
Rangzahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fir den niedrigsten Messwert

Rangzahlen je Station |mittlere Konzentrationen'"
[ug/kg Fett]

F153 F155 Rang 1 Rang 2
PCB 28 1 2 264 - 309
PCB 52 2 1 542 - 623
PCB 84 2 1 297 - 393
PCB 101 2 1 1492 - 1954
PCB 118* 2 1 1191 - 1462
PCB 128** 2 1 581 - 610
PCB 138** 2 1 3145 - 3776
PCB 149 2 1 1370 - 1475
PCB 151 2 1 940 - 1171
PCB 153** 2 1 3020 - 3982
PCB 170** 2 1 616 - 795
PCB 177 2 1 365 - 441
PCB 180** 2 1 934 - 1820
PCB 183 2 1 587 - 626
PCB 187 2 1 1200 - 1471
PCB 194** 2 1 983 - 209
Medianwert 2 1 -
2PCB1/2/3 2 1 7099 - 9577
2PCB 2 1 16732 - 20971
2CKW 2 1 19005 - 23148
ERODM"? 2 1 -
ERODL? 2 1 -

) aus Landwdist et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter
2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A7)

* und **: koplanares PCB mit einer Cl-Substitution (*) bzw. zwei CIl-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Réange ohne Summenparameter berechnet

>PCB1/2/3: PCB 138 + 153+ 180, XPCB: Summe aller nachgewiesenen PCB

>CKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen

Abschlief3end bleibt hervorzuheben, dass im Jahr 1991 bel Flunderweibchen und -ménnchen von
Station F153 die EROD-AKktivitéten jeweils positiv mit der Gesamtlange (Lg = 18,0 bis 25,0 cm)
korreliert waren. Daran ist bemerkenswert, dass es die einzigen Stichproben von insgesamt 41
(Weibchen) bzw. 24 (Mannchen) gepriiften Stationen waren, bei denen die statistische Priifung bei
Flundern eine Langenabhangigkeit der EROD-Aktivitédt ergab und die Korrelation dartiber hinaus
bei beiden Geschlechtern parallel auftrat. Eine Erkl&rung dafir kann sein, dass in der Schelde hau-
figer as in anderen Astuaren langlebige CY P1A-induzierende Verbindungen vorkamen, die von
Flundern akkumuliert und nur sehr langsam metabolisiert wurden.

4332 Themse Tyne, Firth of Forth

Die britischen Nordseezufllisse waren in den 1990er Jahren Gegenstand verschiedener interdiszi-
plindrer Forschungsvorhaben britischer Wissenschaftler. Gegenstand dieser Untersuchungen waren
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neben der Quantifizierung von Stofffrachten in die Nordsee (Neal et al. 1998) die Erfassung schad-
stoffbedingter biologischer Effekte. An der britischen Ostkiiste erwiesen sich die Muindungsgebie-
te von Flissen mit deutlich industriell gepragten Einzugsgebieten immer wieder als erheblich
schadstoffbel astet. Dies wurde fir gel6ste und am Sediment gebundene anthropogene Schadstoffe
anhand verschiedener biologischer Wirkungen gezeigt (Thomas et al. 1999, Kirby et al. 1998). Ein
Schwerpunkt war die Erfassung hormoneller Stérungen bei Flundern durch Substanzen mit dstro-
gener Wirkung (Matthiessen et al. 1998a, Allen et al. 1999). Im Rahmen dieser Projekte wurden
mit dem nationalen britischen Uberwachungsprogramm in Astuaren erstmals auch die CYP1A-
Aktivitdten von Flundern als Schadstoffindikator erfasst (Kirby et al. 1999).

Die britischen Astuare sind mit einem groRRen Spektrum an Schadstoffen und potenziellen CY P1A-
Induktoren wie PAK (Kirby et a. 1998), PCB (Kirby et al. 1999) und Pestiziden (Robson und Neal
1997) belastet. Diese Schadstoffe lagen in zum Teil Besorgnis erregend hohen Konzentrationen im
Wasser (Kirby et al. 1998) und Sediment (Matthiesen et al. 1998b, Woodhead et al. 1999) vor. Al-
le Untersuchungen zeigten, dass das Tyne-Astuar neben den Fliissen Wear, Tees und Humber er-
heblich mit anthropogenen Schadstoffen belastet ist.

Themse

Das Themse-Astuar nimmt die Abwasser des Ballungsgebietes London mit anndhernd
10 Millionen Einwohnern auf. In den Fluss werden toxische und persistente Chemikalien aus stad-
tischen und industriellen Quellen eingeleitet (Morris 1988). Die Schadstoffbelastung von Flundern
aus der Themse wird im Vergleich zu anderen britischen Astuaren als méRig hoch eingestuft (Mat-
thiesen et al. 1998a, Allen et al. 1999). Die in der vorliegenden Arbeit untersuchten Flunderlebern
wiesen insgesamt dhnlich hohe Schadstoffkonzentrationen wie Flundern aus der Elbe auf, aber
niedrigere als Flundern aus der Westerschelde (Landwiist et al. 1996). Die EROD-Aktivitéten von
Flunderweibchen und -ménnchen waren in beiden Jahren dhnlich niedrig wie bei Tieren aus der
Eider. Die héchsten EROD-M edianwerte (222 pmol - min™-mg™ bzw. 6,6 nmol - min™. g**) wurden
1992 fir Méannchen von Station F163 errechnet.

Im Juli 1991 deutete die Verteilung der EROD-M edianwerte von Weibchen und Ménnchen auf ein
Induktionsgefélle hin —von der am weitesten stromauf untersuchten Station F163 zur Flussmin-
dung. Die Medianwerte waren an Station F163 mindestens 3-ma (Weibchen) bzw. etwa 2-mal
(Mannchen) hoher als an den flussabwaérts folgenden Stationen. Das regionale V erteilungsmuster
der Medianwerte lasst darauf schlief3en, dass zumindest an Station F163 die CY P1A von Flundern
induziert war. Station F163 lag etwa 10 km unterhalb einer grofien Kléranlage (Beckton Sewage
Treatment Works), deren Abwasser u. a. stark mit Schwermetallen (Cu, Ni, Zn) belastet sind (Ste-
venson und Betty 1999). Wie eine Untersuchung am Tyne zeigte, tragen organische Verbindungen
im Kléranlagen-Abwasser erheblich zur Gewésserbelastung bei (Lye 1997). Ein Zusammenhang
zwischen den verhaltnismallig hohen EROD-Aktivitdten an Station F163 und Einleitungen aus der
oberhalb gelegenen Klaranlage ist daher anzunehmen. Ferner kann eine insgesamt hohere Schad-
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stoffbelastung im inneren Astuar eine Rolle gespielt haben. Die deutliche Abnahme der EROD-
Aktivitdten vom inneren Astuar (Station F163) zur AuRen-Themse (Stationen F164, F165, K019
und F166) deutete auf einen Verdunnungseffekt hin. Die Stationen waren mindestens 30 km von
F163 entfernt.

In der Aul}en-Themse wurden bis in die 1990er Jahre Materialien verschiedener Herkunft ver-
klappt (Millward et al. 1997). Die Stationen F165 und F166 lagen in einem weitlaufigen Gebiet
(Barrow Deep), in dem Klarschlamm bzw. Baggergut (Station K019) verklappt wurden. Flunder-
weibchen aus der AuRRen-Themse hatten zwar sehr niedrige mediane EROD-Aktivitéten, die keinen
Hinweis auf das Vorhandensein von CY P1A-Induktoren gaben. Die grof3e Streuung der Messwerte
in den Stichproben — an einer Flunder von Station K019 wurde von sdmtlichen untersuchten Flun-
dern die zweithochste ERODM-Aktivitdt gemessen — deuteten aber dennoch auf hohe Belastungen
mit CY P1A-induzierenden Verbindungen an dieser Station hin. An Lebern derselben Weibchen
wurden verglichen mit dem inneren Themse-Astuar signifikant hohere Konzentrationen an Neu-
trallipiden, also Verfettungen, und reduzierte Stabilitéten der Lysosomen-Membranen festgestellt,
was als Ausdruck einer hohen Schadstoffbelastung zu werten ist (Landwiist et al. 1996). In dersel-
ben Untersuchung wurden in Lebern von Flundern aus der AufBen-Themse stark vergroéf3erte Mi-
krotubuli nachgewiesen, die fir ein frihes praneoplastisches Stadium charakteristisch sind (Land-
wuist et al. 1996). Diese Ergebnisse deuten ebenfalls auf Schadstoffbelastungen in der AulRen-
Themse hin. Es muss daher in Betracht gezogen werden, dass die relativ niedrigen EROD-
Aktivitdten in der Auflen-Themse auf pathologische Verénderungen in den Lebern zurtickzufGhren
waren, die eine Hemmung der Enzymaktivitéat zur Folge hatten.

Im Jahr 1992 hatten Flunderweibchen unterhalb von Station F163 signifikant hthere Enzymaktivi-
taten als 1991. Anders as im Jahr 1991 blieben jedoch 1992 die EROD-Aktivitéten vom inneren
Astuar zur AuRen-Themse auf einem gleich hohen Niveau (um 160 pmol - min™-mg™). Weil die
Probenahmen zu verschiedenen Jahreszeiten erfolgten (1991 im Sommer, 1992 im Frihjahr), kon-
nen die insgesamt htheren Enzymaktivitéten im Jahr 1991 &hnlich wie in der Schelde durch jah-
reszeitlich bedingt hdhere Schadstoffkonzentrationen hervorgerufen worden sein. Eine weiterge-
hende Diskussion der Zusammenhange ist nicht méglich, weil ergdnzendes Datenmaterial nicht zur
Verfligung steht.

Im Jahr 1991 nahmen die PCB-K onzentrationen in Flunderlebern vom inneren Themse-Astuar zur
Aulen-Themse ab (Landwiist et a. 1996). Diese Verteilung wird in Tabelle55 fur 15 PCB-
Kongenere anhand der Verteilung der entsprechenden Rangzahlen dargestellt. Wie der Tabelle zu
entnehmen ist, deckte sich die rdumliche Verteilung der EROD-AKktivitdten mit der Verteilung der
PCB-Belastung der Lebern. Im Jahr 1992 wichen die rdumlichen Verteilungsmuster der PCB-
Belastungen und EROD-Aktivitdten voneinander ab, weshalb kein Zusammenhang zwischen der
PCB-Belastung der Lebern und der Enzymaktivitédt deutlich wurde (Tab. 55). Dies war sicher auch
darauf zuriickzufuihren, dass die Enzymaktivitaten zwischen dem inneren und duReren Astuar nur
um 10 pmol - min™ - mg* anstiegen.
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Tabelle 55: Regionale Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitdten von Flunder-
weibchen im Langsverlauf der Themse, dargestellt anhand von Rangzahlen fir die Jahre 1991
und 1992 — mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitdten in der Leber sind fir jedes Jahr
getrennt durch Rangzahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fir den niedrigsten Messwert

Rangzahlen je Station mittlere Konzentrationen'"
[ug/kg Fettl
1991 1992 1991 1992

F163 F165 F163 F169 F165 |Rang1 Rang 2| Rang 1 Rang 3
PCB 28 2 1 3 1 2 175 - 221 178 - 251
PCB 52 1 2 3 2 1 447 - 572 335 - 437
PCB 84 2 1 3 2 1 217 - 760 342 - 735
PCB 101 2 1 3 2 1 414 - 1157 697 - 1460
PCB 118* 2 1 3 2 1 416 - 561 458 - 1042
PCB 128** 2 1 2 3 1 238 - 317 265 - 458
PCB 138** 2 1 2 3 1 1052 - 1651 1244 - 2258
PCB 149 2 1 2 3 1 724 - 1130 490 - 1257
PCB 151 2 1 2 3 1 330 - 860 505 - 932
PCB 153** 2 1 2 3 1 1105 - 1328 1170 - 2341
PCB 170** 1 2 2 3 1 214 - 276 231 - 473
PCB 177 2 1 2 3 1 128 - 154 126 - 251
PCB 180** 2 1 3 2 1 623 - 858 460 - 952
PCB 183 2 1 2 3 1 294 - 407 250 - 480
PCB 187 2 1 2 3 1 441 - 448 497 - 944
PCB 194** - - 2 3 1 - 70 - 82
Medianwert 2 1 2 3 1 - -
2PCB1/2/3 2 1 3 2 1 2780 - 3836 2879 - 5944
2PCB 2 1 3 2 1 7012 -10585 7329 -13954
2ZCKW 2 1 3 2 1 9330 -14778 9254 -17519
ERODM"? 2 1 1 2 3 - -
ERODL? 2 1 2 1 3 - -

) aus Landwdst et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter
2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A8)

* und **: koplanares PCB mit einer CI-Substitution (*) bzw. zwei CI-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Rédnge ohne Summenparameter berechnet

2PCB1/2/3: PCB 138 + 153 + 180, ZPCB: Summe aller nachgewiesenen PCB

2CKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen

Tyne

Das Einzugsgebiet des Tyne ist extensiv industridisiert und urbanisiert, und das Astuar ist eines
der am stérksten anthropogen beeinflussten an der englischen Ostkiste (Hall et al. 1997). Am
Tyne-Ufer befinden sich zahlreiche Werften und Hafenanlagen sowie die Grof3stadt Newcastle-
upon-Tyne. Den Fluss entlang gibt es zahlreiche Punktquellen kommunaler Abwassereinleitungen.
Im Bereich des untersuchten Flussabschnitts befand sich bei Station F173, etwa 6 km vor der
Mndung, eine Kléaranlage, in der die kommunalen Abwasser der gesamten Region gesammelt und
in einer ersten Reinigungsstufe behandelt werden. Anschlief3end werden die Abwasser direkt in
den Tyne eingeleitet.

Im Tyne kommen verglichen mit anderen weniger industrialisierten britischen Flissen erhthte
PAK-Konzentrationen vor. Hohe Gehalte an PAK-Metaboliten in der Galle und DNA-Addukte be-
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legen, dass die Kohlenwasserstoffe fir Flundern bioverfiigbar sind und die Abbauprodukte ein
gentoxisches Potenzial haben (Lyons et al. 1999). In verschiedenen Untersuchungen wurde ge-
zeigt, dass der Tyne mit einem breiten Spektrum an Verbindungen (PAK, PCB, TCDD, TBT, No-
nylphenol) belastet ist (Allen et al. 1999, Kirby et al. 1999, Woodhead et al. 1999). PAK, PCB und
TCDD induzieren CYP1A, beeinflussen aber andererseits neben TBT den Hormonstoffwechsel
von Fischen. Dagegen wird die EROD-AKktivitét durch TBT (Fent et al. 1998) und Nonylphenol
(Arukwe et al. 1997) gehemmt.

Zumindest die 1991 an Mannchen gemessenen EROD-Aktivitaten (um 300 pmol - min™. mg*) wer-
den verglichen mit den anderen Astuaren als hoch eingestuft. Es wird angenommen, dass €in Zu-
sammenhang zwischen der Hohe der EROD-Aktivitéaten und den beschriebenen hohen Schadstoff-
konzentrationen im Tyne bestand. Zu einem ahnlichen Ergebnis kamen auch Kirby et al. (1999),
die bei Flundern aus dem Tyne und den Nordseezufliissen Tees und Wear deutlich hdhere EROD-
Aktivitdten als in verschiedenen anderen britischen Astuaren feststellten. Fiir den Tyne geben Kir-
by et al. (1999) Aktivitaten von 60 bis 100 pmol - min™-mg™ firr beide Geschlechter an. Bei diesen
Werten muss beriicksichtigt werden, dass es sich um die EROD-Aktivitéten im postmitochondria-
len Uberstand handelt. Wird berticksichtigt, dass die Aktivitat in der Mikrosomenfraktion um den
Faktor 2 bis 3 hoher ist alsim Uberstand (vgl. Abschnitt 4.2.4), dann waren die eigenen Messwerte
dhnlich hoch wie die von Kirby et al. (1999).

Die CKW-Konzentrationen in Lebern von Flunderweibchen waren in beiden Jahren éhnlich hoch
wiein der Elbe oder Themse (Landwaust et al. 1996). Allerdings wiesen die Proben aus dem Tyne
immer die hochsten Belastungen mit PCB 118 auf, dem fir Saugetiere toxischsten nachgewiesenen
PCB (Lee et a. 1993). Die EROD-Aktivitéten von Flunderweibchen waren in beiden Jahren sehr
niedrig und glichen eher den Enzymaktivitéten, die an vergleichsweise gering belasteten Flundern
aus der Eider gemessen wurden. Im Jahr 1992 wurden sogar Enzymaktivitdten gemessen, die im
Bereich der von Pluta et al. (1991) angenommenen Basisaktivitét von etwa 50 pmol - mint. mg™*
lagen. Es muss alerdings beriicksichtigt werden, dass Flunderweibchen sowohl im Sommer 1991
als auch im Frihjahr 1992 zum Teil weit entwickelte Gonaden und wahrscheinlich noch nicht ab-
gelaicht hatten. Wie gezeigt wurde, war im Tyne die EROD-Aktivitét von Flunderweibchen nega
tiv mit ihrer Gonadenreife korreliert (s. Abschnitt 4.2.1). Daraus wird geschlossen, dass im Tyne
der Fremdstoffmetabolismus von Flunderweibchen in beiden Untersuchungsahren durch Ge-
schlechtshormone gehemmt war (s. Abschnitt 4.2.2). Weil Mannchen im Jahr 1992 ebenfalls deut-
lich niedrigere EROD-Aktivitéten als 1991 hatten, kam 1992 mdglicherweise zusétzlich der jah-
reszeitlich frihere Probenahmetermin und verbunden damit eine andere Belastungssituation im
Tyne zum Ausdruck.

Besonders aufféllig war, dass im Tyne noch im Juli 1991 Flunderweibchen mit entwickelten Go-
naden gefangen wurden. Kirby et al. (1999) wiesen im Tyne ebenfalls auRerhalb der Laichzeit
Weibchen mit entwickelten Gonaden und hohem Vitellogeningehalt und einen negativen Zusam-
menhang zwischen dem GSI und der EROD-AKktivitdt nach. Die Autoren fihrten dies auf den Ein-
fluss von Umweltchemikalien mit 6strogener Wirkung und/oder synthetische Steroidhormone im
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Tyne zuriick. In der eigenen Untersuchung wurden dartiber hinaus im Juli auch Mannchen mit
entwickelten Gonaden nachgewiesen. Wie andere spéter durchgefiihrte Untersuchungen zeigten,
ist bei Flundernménnchen aus dem Tyne das endokrine System stark gestért. Lye et al. (1997) wie-
sen bei Flundermannchen, die in der Abwasserfahne der Kléranlage nahe der Miindung gefangen
worden waren, hohe Vitellogenin-Gehalte und erhebliche Gonaden-Abnormalitdten nach. Sie wi-
chen hinsichtlich ihrer Struktur erheblich von normal entwickelten ménnlichen Gonaden ab und
waren weiblichen Keimdriisen sehr ghnlich (Lye et a. 1997).

Die regionale Verteilung der EROD-Medianwerte von Flunderweibchen und -méannchen deutete in
jedem Jahr auf schwach ausgepragte Gradienten hin. Dies lasst auf eine gleichmaldige Belastung
des Tyne mit CY P1A-Induktoren schlief3en. Auch Kirby et al. (1999) registrierten zwischen New-
castle und der Tyne-Mindung an Flundern nur wenig variierende EROD-Aktivitaten. Untersu-
chungen an Sedimenten ergaben zwar relativ hohe PCB- und PAK-Konzentrationen bel Newcastle,
aber keine deutliche Abnahme der Belastungen flussabwaérts (Matthiesen et al. 1998b).

Diein der eigenen Untersuchung aufgearbeiteten Flunderweibchen wiesen an der Station in New-
castle (F170) in jedem Jahr hohere PCB-Konzentrationen und EROD-Aktivitdten auf als an den
flussabwaérts folgenden Stationen. Wie der in Tabelle 56 wiedergegebenen Verteilung der Rang-
zahlen zu entnehmen ist, gab esin beiden Untersuchungsjahren gute Ubereinstimmungen zwischen
dem raumlichen Verteilungsmuster der EROD-Aktivitdten und der Verteilung der PCB-
Belastungen von Flundern. Die Verteilungen der Enzymaktivitdten entsprachen den Verteilungen
der PCB-Konzentrationen in den Lebern. Eine zufrieden stellende Interpretation der im Tyne ge-
messenen EROD-Aktivitéten ist dennoch kaum mdglich. In diesem Nordseezufluss lag vermutlich
ein komplexes Zusammenwirken von CY P1A-Induktoren und -Supressoren sowie hormonell wirk-
samen Verbindungen vor. Nach Kirby et al. (1999) ist die Flunderpopulation im Tyne einem dau-
erhaften subletalen Stress ausgesetzt. Um die vielfatigen Wirkmechanismen der Umweltchemika
lien zu efassen, ist es gerade beim Tyne erforderlich, auch zukinftig geeignete
molekularbiologische, biochemische und chemische Testverfahren anzuwenden. Die eigenen Er-
gebnisse deuten auf eine Stérung des Reproduktionssystems von Flundern bereits Anfang der
1990er Jahre hin, also zu einer Zeit, als die Flunder noch nicht Zielorganismus im britischen Um-
weltliberwachungs-Programm war. Darliber hinaus bestétigen die Ergebnisse in anschaulicher
Weise, dass das angewandte Verfahren zur Bestimmung der Gonadenreife geeignet ist, den Repro-
duktionsstatus von Flundern abzubilden.
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Tabelle 56: Regionale Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitdten von Flunder-
weibchen im Langsverlauf des Tyne, dargestellt anhand von Rangzahlen fir die Jahre 1991
und 1992 — mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitdten in der Leber sind fir jedes Jahr
getrennt durch Rangzahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fir den niedrigsten Messwert

Rangzahlen je Station mittlere Konzentrationen'"
[ug/kg Fett]
1991 1992 1991 1992

F170 F171 F172 F170 F171 F172 JRang 1 Rang 3| Rang 1 Rang 3
PCB 28 3 1 2 3 2 1 205 - 523 172 - 272
PCB 52 2 1 3 3 2 1 414 - 652 206 - 349
PCB 84 2 1 3 3 2 1 280 - 835 113 - 224
PCB 101 1 2 3 3 2 1 643 - 1446 250 - 607
PCB 118* 3 2 1 3 1 2 970 - 1853 1029 - 1939
PCB 128** 3 1 2 3 2 1 121 - 261 115 - 224
PCB 138** 3 1 2 2 3 1 525 - 1094 468 - 757
PCB 149 3 1 2 3 2 1 346 - 491 255 - 430
PCB 151 3 1 2 3 2 1 178 - 1249 192 - 431
PCB 153** 2 1 3 3 2 1 364 - 806 474 - 860
PCB 170** 3 2 1 2 3 1 143 - 239 74 - 164
PCB 177 3 1 2 3 2 1 141 - 414 224 - 359
PCB 180** 2 1 3 - - - 121 - 871 -
PCB 183 3 1 2 3 2 1 57 - 213 95 - 230
PCB 187 3 1 2 3 2 1 150 - 859 212 - 471
PCB 194** - - - - - - - -
Medianwert 3 1 2 3 2 1 - -
>PCB1/2/3 - - - - - - - -
>PCB - - - - - - - -
>CKW - - - - - - - -
ERODM? 3 1 2 3 1 2 - -
ERODL? 3 1 2 3 2 1 - -

) aus Landwdist et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter
2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A9)

* und **: koplanares PCB mit einer CI-Substitution (*) bzw. zwei CI-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Rédnge ohne Summenparameter berechnet

2PCB1/2/3: PCB 138 + 153 + 180, ZPCB: Summe aller nachgewiesenen PCB

2CKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen

Firth of Forth

Am Firth of Forth, in dessen Einzugsbereich ca. 1/3 der Bevolkerung Schottlands lebt, ist oberhalb
der untersuchten Station F202 der bedeutendste Anteil der schottischen Industrie angesiedelt, wie
z. B. petrochemische Industrie und Raffinerien. Von Hound Point aus (unterhalb von Station F202)
werden jahrlich etwa 18 Mio. Tonnen Ol exportiert, wobei das Flusswasser immer wieder auch
durch Leckagen belastet wird. Die gréften Wasserbelastungen gehen aber von kommunalen Ab-
wassereinleitungen aus, und trotz eines Rickgangs der Verschmutzungen in den 1980er Jahren ist
im Sediment aufgrund der physikalischen und hydrographischen Situation im Forth noch ein gro-
[3es Potenzial an Kohlenwasserstoffen und Cadmium gebunden (L eatherland 1987).

In der eigenen Untersuchung waren die EROD-Aktivitéten von Flunderweibchen verglichen mit
anderen untersuchten Astuaren niedrig. Der Medianwert lag mit etwa 60 pmol - min™-mg™ im Be-
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reich der von Pluta et al. (1991) vermuteten Basisaktivitdt von Flundern. Eine Enzyminduktion
kann somit nicht abgeleitet werden. Sulaiman et al. (1991) geben fir Flundern aus dem Firth of
Forth z. T. hthere Enzymaktivitdten an, stellten aber bei Individuen, die stark mit Cd belastet wa-
ren, deutlich reduzierte CY P1A-Aktivitdten fest. Es ist bekannt, dass Cd in Phase | der Biotrans-
formation die Metabolisierung von Umweltchemikalien in der Fischleber hemmen kann (z. B. Le-
maire-Gony und Lemaire 1992, Monosson und Stegeman 1991). Ob auch die relativ niedrigen
EROD-AKktivitdten an Station F202 auf Hemmungen durch Cd zurlickzufUhren waren, lasst sich
nicht feststellen, weil die Schadstoffgehalte der Lebern nicht untersucht worden sind.

Unter Berticksichtigung von allen in den Jahren 1991 und 1992 untersuchten Astuar-Sationen
hatten Flunderweibchen und -ménnchen EROD-AKktivitaten zwischen 50 und 400 pmol - min™- mg™
bzw. 1 bis 10 nmol - min™. g™,

Esist eine grobe Wertung der Astuare moglich: Im Jahr 1991 wurden die hochsten Aktivitaten an
Weibchen und Mannchen aus Elbe und Tyne, niedrige Werte an Fischen aus Weser und Schelde
gemessen. 1992 waren die Aktivitéaten in Elbe und Schelde hoch, in Weser und Themse niedrig. Die
Vergleichbarkeit der Astuare miteinander ist eingeschrankt, weil die Beprobung der Astuare nach-
einander erfolgte und in beiden Jahren zum Tell jahreszeitlich weit auseinander lag.

Die Elbe war der einzige Fluss, in dem Weibchen regelméfdig hohere EROD-AKktivitaten als Mann-
chen hatten. Ein saisonaler Einfluss wird ausgeschlossen, weil die Probenahmen auf3erhalb der
Laichzeit und zu dhnlichen Zeiten wie in anderen Astuaren erfolgten.

In jedem Astuar waren sowohl bei Flunderweibchen als auch -mannchen die Verteilungsmuster
der ERODM- und ERODL-Medianwerte dhnlich. Darlber hinaus stimmten im Verlauf der Fluss-
strecken die Verteilungsmuster der EROD-Medianwerte von Weibchen und Mannchen in der Re-
gel gut Uberein. In beiden Unter suchungsjahren wurden ver schiedene Gradienten nachgewiesen.
Anhand von ordinalskalierten (Rangzahlen) EROD-Medianwerten und mittleren PCB-Gehalten in
den Lebern von Flunderweibchen war es moglich, die regionalen Verteilungsmuster beider Para-
meter direkt zu vergleichen. Es konnte fiir sechs von acht gegentibergestellten Datensdtzen eine
Ubereinstimmung zwischen dem Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten und der PCB-Belastung
gezeigt werden.

434 Nordsee

In der Nordsee waren im Januar die mittleren ERODM- und ERODL-Aktivitdten adulter Klie-
schenméannchen und juveniler Klieschen geographisch dhnlich verteilt (s. Abschnitt 4.2.5). Inner-
halb jeden Untersuchungsjahres stimmten die Verteilungsmuster sehr gut tberein, wie anhand der
Spearman-Rangkorrelation gezeigt wurde. Eine weitere Gemeinsamkeit war, dass sich zwischen
beiden Jahren die geographischen Verteilungsmuster kaum anderten. Dies wurde auch fir adulte
Weibchen gezeigt. Interessanterweise Kkorrelierten die Verteilungen der weiblichen EROD-
Aktivitdten auch mit denen von Mannchen und juvenilen Weibchen, doch traten diese Uberein-
stimmungen seltener auf als zwischen adulten Mannchen und juvenilen Klieschen (s. Abschnitt
4.2.5). Dennoch war es mdglich, unabhangig von Geschlecht und Geschlechtsreife Nordseegebiete
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mit im Allgemeinen hohen Enzymaktivitdten nachzuweisen. DarUber hinaus waren die geographi-
schen Verteilungsmuster weitestgehend unabhdngig vom EROD-Parameter, d. h., Gebiete hoher
und niedriger Enzymaktivitéten lief3en sich sowohl anhand der ERODM- als auch der ERODL-
Aktivitdten voneinander unterscheiden.

Die hdchsten Enzyminduktionen wurden in beiden Jahren im Januar an adulten und juvenilen Klie-
schen im Ekofisk-Olfeld (Station T041) gemessen. Hohe EROD-AKktivitdten waren weiterhin ty-
pisch fur die ostliche Nordsee. Relativ hohe Enzymaktivitéten wurden schlief3dich auch in der zent-
ralen Nordsee im Seegebiet zwischen Danemark und der Doggerbank, auf der Doggerbank sowie
an der britischen Ostkiiste gemessen. Im August 1991 hatten Klieschen an Stationen vor der briti-
schen Ostkiiste um den Faktor 2 bis 20 hthere EROD-Aktivitéten als vor der niederléndischen und
deutschen Kuste. Sowohl im Winter als auch im Sommer wurden zwischen kiistennahen Stationen
kleinrdumige Gradienten mit zur K lste ansteigenden Werten nachgewiesen.

Nachfolgend werden die EROD-Aktivitéten von Klieschen in der dstlichen und zentralen Nordsee
und im Ekofisk-Olfeld exemplarisch unter Beriicksichtigung von Schadstoffbelastungen in diesen
Gebieten diskutiert. Zusétzlich werden die regionalen Belastungen von Klieschen mit PCB beriick-
sichtigt, die im Rahmen des FUE-Vorhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" riickstandsanaly-
tisch erfasst worden sind (s. Landwust et al. 1996). Die mdglichen Ursachen fir die hohen EROD-
Aktivitdten vor der britischen Ostkiiste im August 1991 wurden in Abschnitt 4.1.2 diskutiert.

Die 0stliche Nordsee mit Deutscher Bucht und danischer Kuste war im Januar 1991 und 1992 ein
Schwerpunkt hoher EROD-Aktivitdten. In diesem Gebiet hatten adulte und juvenile Klieschen im
Jahr 1991 an funf von sechs untersuchten Stationen héhere EROD-Aktivitéten als in anderen
Nordseegebieten. Die EROD-Aktivitéaten adulter und juveniler Klieschen von Station T029 west-
lich von Sylt z&éhiten neben den Aktivitaten im Ekofisk-Olfeld (Station T041) zu den hochsten in
der Nordsee (Mannchen, Weibchen bzw. juvenile: 900, 160 bzw. 750 pmol -min™-mg™). Auch
wenn 1992 ein weniger dichtes Stationsnetz als 1991 untersucht wurde, kann fur beide Jahre ver-
allgemeinernd festgestellt werden, dass bei allen Vergleichsgruppen die EROD-Aktivitdten von
Siden (Gebiet westlich von Eiderstedt bis Helgoland) nach Norden bis zur danischen Kiiste (Stati-
on T028, etwa querab Esbjerg) anstiegen.

Um die relativ hohen EROD-Aktivitdten in der dstlichen Nordsee, querab der danischen Kiiste und
auf der Doggerbank interpretieren zu kénnen, ist es erforderlich, die Zirkulation der Wassermassen
der Nordsee zu berticksichtigen. In der Nordsee werden die Wasserbewegungen in erster Linie
durch Gezeiten und Winde angetrieben (Becker 1990). Bedingt durch die entlang der schottischen
K Uiste nach Siiden und die durch den Armelkanal in die Nordsee einlaufende Gezeitenwelle und
die vorherrschenden Stidwestwinde resultiert eine Stromung gegen den Uhrzeigersinn. Das Wasser
aus dem Armelkanal breitet sich in der siidlichen Nordsee nach Nordosten aus. In Strémungsrich-
tung werden partikelgebundene und gel6ste Schadstoffe, die u. a. Uber niederléndische und deut-
sche Flusse in die stidliche Nordsee gelangen, in die Deutsche Bucht und entlang der nordfriesi-
schen und danischen Kiste nach Norden transportiert. Durch den Nachweis von radioaktiven
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Substanzen wie Casium 137 aus den Kernbrennstoff-Aufbereitungsanlagen Sellafield und La Ha-
gue in der Deutschen Bucht (Nies 1990, NSTF 1993) lief3 sich dieser Transport mit der vorherr-
schenden Zirkulation belegen. Wie anhand eines Stromungsmodells gezeigt wurde, ist die Schad-
stoffbelastung der inneren Deutschen Bucht in erster Linie auf die Nordseezufllisse Ems, Weser
und Elbe zurlickzufthren (MUller-Navarra und Mittelstaedt 1987). Diese Stoffeintrége werden
ebenfalls gegen den Uhrzeigersinn in die Deutsche Bucht und mit der Elbe-Fahne entlang der Kiis-
te nach Norden verfrachtet. Die an der britischen Ostkiste von Norden einlaufenden Wassermas-
sen werden gemeinsam mit den Nordseezufllissen an der Ostkiiste GroRRbritanniensin dstliche bzw.
norddstliche Richtung abgelenkt und gelangen vorwiegend in den zentralen Bereich der Nordsee
(UBA 1994).

Regionale Trends der Belastung des Phyto- und Zoo-Planktons mit chlorierten Kohlenwasserstof-
fen, insbesondere PCB, in der siidlichen Nordsee spiegeln die Bedeutung der Flusseintrdge von
Schadstoffen wider (Knickmeyer 1990a). Hinsichtlich des Transports von PCB aus der stdlichen
Nordsee konnte anhand der Schadstoffbelastung des Einsiedlerkrebses (Pagurus bernhardus) ge-
zeigt werden, dass hochchlorierte PCB-K ongenere an Schwebstoffe gebunden mit der Stromung in
die Deutsche Bucht und nach Norden transportiert werden, die besser wasserl6slichen niedermole-
kularen PCB dagegen weiter in die zentrale und nordliche Nordsee vordringen (Knickmeyer
1990b). Dartiber hinaus tragen in der Atmosphére transportierte PCB zur Gewasserbelastung bei,
wie beispiel sweise Goerke und Weber (1998) fir die PCB-Belastung von Polychaeten in der Elbe-
Mndung zeigten. Hohe PAK- und PCB-Konzentrationen in marinen Sedimenten des Skageraks
und vor Norwegen belegen den partikelgebundenen Transport mit der Wasserstromung von weit
stdlich gelegenen Quellen in der Nordsee, aber auch die Bedeutung des atmosphérischen Trans-
ports Uber grof3e Distanzen (NSTF 1993). Somit tragen Flusseintradge in der stidlichen Nordsee zur
Belastung von weit entfernten Nordseeregionen wie das Gebiet westlich von Jiitland bei.

Die im Rahmen der eigenen Arbeit in der Deutschen Bucht untersuchten kistennahen Stationen
T034, westlich von Eiderstedt, und T029, westlich von Sylt, waren lagebedingt vermutlich haupt-
sachlich durch die gemeinsame Flusswasserfahne von Elbe und Weser beeinflusst, wie den Ergeb-
nissen aus flachendeckenden Probenahmen im Rahmen des TUVAS-Projektes zu entnehmen ist
(Koopman et al. 1993). Die jeweils weiter westlich beprobten Stationen T033 und T030 lagen da-
gegen in einer Zone, in der sich die Elbe-Fahne mit dem englischen Kanalwasser und somit mit
den Wassermassen aus der stidlichen Nordsee vermischt (Koopman et al. 1993). Es wird daher an-
genommen, dass die beobachteten EROD-Gradienten zur Kiste hin auf kistennah héhere Schad-
stoffbelastungen, verursacht durch die Flusswasserfahne von Elbe und Weser, zurtickzufGhren wa-
ren.

WEeil der Einfluss der Elbe-Fahne nach Norden vermutlich abnahm, lassen sich die ansteigenden
EROD-Aktivitdaten von Siiden nach Norden bis westlich von Sylt und Danemark (Station T028)
nicht allein auf Schadstoffe zurtickfihren, die mit der Elbe-Fahne transportiert wurden. Auch die
gleichsfalls relativ hohen EROD-Aktivitdten im Seegebiet zwischen Station T028 und der Dogger-
bank (Stationen T044, T048) lassen sich nicht auf mit der Elbe-Fahne transportierte Schadstoffe
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zuriickfUhren, weil die Elbe-Fahne dieses Gebiet vermutlich nicht beeinflusst. Eine mdgliche Er-
kl&rung ist, dass in der 6stlichen Nordsee vor Sylt und Danemark verstérkt Schadstoffe vorkamen,
die mit den aus der stdlichen Nordsee in die Deutsche Bucht einstromenden Wassermassen trans-
portiert wurden. Dariiber hinaus gelangen in die dstliche Nordsee Schadstoffe, die mit britischen
K Ustengewassern verdriftet werden. Wie Bither (1988) fur das Gebiet vor Dadnemark anhand der
Belastung von Klieschenlebern mit verschiedenen Organochlorverbindungen zeigte, war das Kon-
zentrationsmuster der Verbindungen in den Lebern nur durch die Annahme zu erkléren, dass sich
in diesem Nordseegebiet Schadstofffrachten aus der Deutschen Bucht und der zentralen Nordsee
Uberlagerten. In der zentralen Nordsee wiederum lief3en sich die Belastungen von Klieschen auf
britische Nordseezufliisse zuriickfihren (Bither 1988). Nach Claussen (1988) kdnnen sich auch
Schwermetalle entweder mit der Meeresstromung oder Uber die Atmosphéare von der britischen
Kste bis vor die danische Kiste ausbreiten. Schliefdlich fihrte Karbe (1990) die Quecksilberbe-
lastung des Einsiedlerkrebses (P. bernhardus) nérdlich von Eiderstedt u. a. auf Eintrége an der bri-
tischen Ostkuste zurtick.

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurden im Januar auch auf der Doggerbank (Stationen T043,
T0OO04, T047, TO45) an verschiedenen Stationen vergleichsweise hohe EROD-Aktivitéten nachge-
wiesen, was auf eine Belastung dieses kistenfernen Gebietes mit CY P1A-Induktoren hindeutet.
V erschiedene Untersuchungen haben gezeigt, dass die in der zentralen Nordsee gelegene Dogger-
bank durch Schadstoffe aus der stdlichen Nordsee (Kroncke und Knust 1995), aus britischen Zu-
flussen (BUther 1988) und durch Deposition aus der Atmosphére (Claussen 1988) belastet wird.
Die im Feinkornanteil des Sediments gebundenen organischen Verbindungen und Schwermetalle
sind Uber die Anreicherung entlang der Nahrungskette auch fur Klieschen bioverfugbar (Bither
1990, Kréncke und Knust 1995). Die Konzentrationen verschiedener Organochlorverbindungen
und Schwermetalle in Lebern von Klieschen waren auf der Doggerbank éhnlich hoch wie in der
Deutschen Bucht (Dethlefsen und Huschenbeth 1986, Claussen 1988).

Die hochsten EROD-AKktivitéten unabhangig von Geschlecht und Geschlechtsreife wurden in bei-
den Untersuchungsjahren an Klieschen im Ekofisk-Olfeld (Station T041) in der nordlichen Nord-
see gemessen. Station T041 lag in unmittelbarer Néhe zu mehreren aktiven Plattformen zur Erdol-
forderung. Offshore-Anlagen sind fur zahlreiche Schadstoffe bedeutende Punktquellen in der
Nordsee. Von den mehr als 400 Offshore-Anlagen in der Nordsee gelangten 1992 etwa 14.000
Tonnen Ol und 100.000 Tonnen Chemikalien in die Nordsee (Greenpeace 2002).

Rohdl und seine Produkte induzieren das Biotransformationssystem von Fischen. So wiesen Payne
und Penrose (1975) an der Regenbogenforelle hohe Aktivitéten der Cytochrom-P450-abhéngigen
Aryl-Hydrocarbon-Hydroxylase (AHH) nach, die durch Kohlenwasserstoffe aus der Erdolférde-
rung hervorgerufen wurden. Erhéhte AHH-AKktivitdten wurden auch an Flundern aus 0lbel asteten
Gewassern gemessen (Payne et a. 1984). In Flundern wird neben der AHH- auch die EROD-
Aktivitét durch Sedimentbelastungen in der Nahe von Bohrinseln induziert (Payne et al. 1987). Die
Induktion des CYP1A-Monoxygenasesystems nach Kontamination mit Rohél kann beim Fluss-
barsch bis zu vier Monate andauern (Lindstrom-Seppa et a. 1985). Die CY P1A-Induktion in der
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Fischleber stellt eine der empfindlichsten Antworten auf Belastungen mit Mineraldlen dar, und die
Bestimmung der Enzymaktivitéat eignet sich gut zur Uberwachung von Gewassern in der Nahe po-
tenzieller Einleiter, wie z. B. Olforderanlagen (Payne 1984, Payne et al. 1987). Ol ist ein komple-
xes Kohlenwasserstoff-Gemisch. Wichtiger Bestandteil sind polyzyklische aromatische Kohlen-
wasserstoffe (PAK), die starke Induktoren der Cytochrom-P450-abhéngigen Monooxygenasen
sind. Dazu z&hlt u. a. Benzo[a]pyren, das in Laboruntersuchungen als Modell-PAK verwendet wird
(z. B. Oikari und Jimenez 1992, Levine et al. 1994).

Ol gelangt von Offshore-Anlagen auf verschiedenen Wegen in die Nordsee. Wichtige Quellen der
Olbelastungen sind 6lbel astetes Produktionswasser, Bohrschlamm und das Bohrklein. Als Produk-
tionswasser wird das mit dem Ol oder Gas geforderte und von diesem abgetrennte Wasser be-
zeichnet. Der fur die Bohrung erforderliche Bohrschlamm basierte bis in die 1990er Jahre zumeist
auf Ol und enthalt verschiedene Zusitze, wie beispielsweise Biozide. Bohrklein ist zermahlenes
Gestein, das vom Schlamm getrennt wird und dlbelastet ist. Produktionswasser, Bohrschlamm und
Bohrklein werden Ublicherweise direkt in das Seegebiet um eine Plattform eingel eitet, was zu einer
erheblichen Belastung des Sediments mit aromatischen Kohlenwasserstoffen fihrt. Dies hat zur
Folge, dass die PAK-Belastung im Umkreis von 2000 m um zwei GréRenordnungen hoher, die
Abundanz von Benthosorganismen erheblich beeintrachtigt und die AHH-Aktivitét in den Lebern
von Kabeljau (Gadus morhua) und Wittling (Merlangius merlangus) 3-mal héher ist alsin 10 km
Entfernung (Davies et al. 1981, Davies et al. 1984a, Davies und Bell 1984b). Der im Wasser 16li-
che Olanteil und 6liges Produktionswasser induzieren die AHH-Aktivitat von Fischen (Davies et
al. 1981). Untersuchungen von Daan und Mulder (1996) zeigten, dass selbst ein Jahr nach Aufgabe
der Olforderung die Anzahl an Benthosorganismen reduziert ist und erhhte K ohlenwasserstoffbe-
lastungen noch Jahre spéter nachweisbar sind.

Wie Stagg et al. (1995b) zeigten, waren die EROD-Aktivitdten von adulten Klieschen (Mai 1990)
noch in 20 km Entfernung von einer Plattform erhéht. Als Ursache der Enzyminduktion wurden
PAK angenommen, die von der Ol-Plattform eingeleitet wurden und fiir Klieschen bioverfiigbar
waren. Aufgrund abweichender PAK-Muster im Sediment und in der Fischleber wurde jedoch die
Sedimentbelastung nicht as die direkte Quelle der Leberbelastung favorisiert, sondern die Auf-
nahme aus dem Wasser bzw. mit der Nahrung. In 10 km Entfernung wurden an Mannchen bzw.
Weibchen etwa 4.000 bzw. 1.000 pmol - min™ - mg™ im Uberstand gemessen. In der eigenen Unter-
suchung wurden an Mikrosomen Aktivitaten von mehr als 1.000 pmol - min™.mg* (adulte Weib-
chen), 900 pmol -min*-mg™ (adulte Mannchen) und etwa 500 pmol - min™-mg™* (juvenile Klie-
schen) gemessen. Die Aktivitdten in der mikrosomalen Fraktion waren niedriger a's die von Stagg
et al. (1995b) angegebenen Werte, was auf verschieden hohe Belastungen der untersuchten Fische
zuriickzufUhren ist oder darauf, dass die Untersuchungen zu verschiedenen Jahreszeiten erfolgten.

Station T041 war weniger als 20 km von der nachstgelegenen Forderanlage entfernt. Die hohen
Enzymaktivitaten werden deshalb auf Kohlenwasserstoffe wie PAK zuriickgefuihrt, auch wenn die-
se im Rahmen des FUE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee* nicht in Klieschenlebern be-
stimmt wurden. Ahnlich wie von Stagg et al. (1995b) berichtet, war auch in der eigenen Untersu-
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chung die Enzymaktivitét von Weibchen bezogen auf andere Stationen stérker induziert als die Ak-
tivitdt von Mannchen. Dies kam insbesondere 1992 zum Ausdruck, als adulte Weibchen von Stati-
on T041 héhere Enzymaktivitdten hatten als adulte Ménnchen und juvenile Klieschen. Das war
deshalb bemerkenswert, weil Weibchen entwickelte Gonaden hatten und ihre EROD-Aktivitét
vermutlich gehemmt war. An alen anderen Stationen hatten Méannchen deutlich hthere EROD-
Aktivitéten als Weibchen. Dieses Ergebnis zeigt, dass die EROD-AKktivitdt von Weibchen auch
wahrend der Laichzeit induzierbar ist. Als mogliche Erkldrungen kommen in Betracht, dass PAK
bei Weibchen selbst wéahrend der Fortpflanzungsphase CY P1A induzieren, oder in den Lebern war
eine Schwellenkonzentration Uberschritten, ab der auch in laichreifen Weibchen Fremdstoffe ver-
stérkt metabolisiert werden. Hohe CY P1A-Aktivitéten laichreifer Weibchen sind Besorgnis erre-
gend. Eine erhohte katalytische P450-Aktivitét wahrend der Reproduktionsphase kann die hormo-
nelle Balance in Weibchen empfindlich stdren, weil Geschlechtshormone als natirliche Substrate
von CY P1A ebenfalls metabolisiert werden kénnen (Rice et al. 1994, Anderson et al. 1996).

Es ist auRerdem zu berticksichtigen, dass eine dauerhaft erhohte Aktivitét des Biotransformations-
systems Verdnderungen an Zellen und Geweben zur Folge haben kann (Foérlin et al. 1984). So er-
gaben die histopathol ogischen Untersuchungen von Koéhler (1993) an denselben Lebern, an denen
die EROD-Aktivitéat gemessen wurde, deutliche Hinweise auf spezifisch schadstoffbedingte Leber-
anomalien (Verfettung, reduzierte Stabilitéat der Lysosomenmembranen).

434.1 PCB-Belastung der Lebern und EROD-Aktivitat — Gegenlberstellung anhand
von Rangzahlen

Nachfolgend wird untersucht, ob im Januar 1991 und 1992 zwischen den geographischen Vertei-
lungsmustern der EROD-Aktivitdten adulter Klieschen und den Verteilungsmustern der PCB-
Belastung der Lebern ein Zusammenhang bestand. Zu diesem Zweck wurden die EROD-
Medianwerte und die Konzentrationen der PCB-Kongenere wie oben beschrieben (Abschnitt
4.3.1) in eine aufsteigende Rangordnung gebracht und durch Rangzahlen ersetzt (der jeweils klein-
ste Messwert erhielt Rangzahl 1). Es wurden je Stichprobe die Konzentrationen von bis zu 16
PCB-Kongenere analysiert (Landwist et al. 1996). Je Station wurde aus den Rangzahlen der Me-
dianwert ermittelt. Diese so ermittelte Rangzahl wird der Rangzahl des EROD-Medianwerts ge-
genuibergestellt. Bei den PCB-Rangzahlen ist zu berticksichtigen, dass sie fiir jede Stichprobe (Sta-
tion) getrennt ermittelt wurden, weshalb identische mediane Rangzahlen mehrmals auftreten
kénnen. Die Stationen waren Uber ein grof3es Nordseegebiet verteilt. Ziel der Gegenliberstellung
ist es, durch einen Vergleich der Verteilungsmuster Hinweise auf einen moglichen Zusammenhang
zwischen der Hohe der EROD-AKktivitdten und den Schadstoffbel astungen der Klieschenlebern am
Beispiel der PCB-Konzentrationen zu erhalten.

Die geographische Verteilung der EROD-Rangzahlen von Klieschenweibchen war in beiden Un-
tersuchungsjahren dhnlich. Hohe Werte traten jeweils an Station T041 (Ekofisk-Olfeld) und T053
(stdlich der Doggerbank) auf. Niedrige Aktivitdten wurden an den Stationen T033 (Deutsche
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Bucht) und TO50 (sldlich der Doggerbank) gemessen (Tab.57a,b). Die Héhe der PCB-
Konzentrationen war in jedem Jahr stationsbedingt verschieden hoch. Wesentliche Ubereinstim-
mungen zwischen beiden Jahren waren héchste PCB-K onzentrationen an Station T033 und erhéhte
Werte in den Stichproben von den Stationen T053 und T043 (Westrand der Doggerbank). Ansons-
ten falt auf, dass die PCB-Rangzahlen beider Jahre stérker voneinander abwichen als die EROD-
Rangzahlen. Nur bei den Stationen T053 und T043 kamen in beiden Untersuchungsjahren relativ
hohe EROD-AKktivitaten und PCB-K onzentrationen gemeinsam vor. Bemerkenswert ist, dass zwi-
schen den hohen PCB-Konzentrationen an Station T033 und im Jahr 1992 an Station TO50 und den
EROD-AKktivitdten kein Zusammenhang bestand, wie den Rangzahlen zu entnehmen ist (Tab. 57).
Andererseits konnen die hohen EROD-AKktivitéten an den Stationen T041 und T045 (Doggerbank)
im Jahr 1991 nicht auf hohe Konzentrationen der nachgewiesenen PCB zurtickgefihrt werden
(Tab. 57a).

Das geographische Verteilungsmuster der EROD-Aktivitdten von Mannchen stimmte dagegen in
beiden Jahren gut mit dem Verteilungsmuster der PCB-Belastungen der Lebern (berein
(Tab. 58a, b). Hohe bzw. niedrige EROD-Aktivitéten fielen mit hohen bzw. niedrigen PCB-
Belastungen zusammen.

Bei der Interpretation der Verteilungsmuster ist zu berlicksichtigen, dass die Untersuchungen im
Januar wéhrend der Fortpflanzungsphase der Kliesche durchgefiihrt worden sind. Weibchen und
Méannchen hatten entwickelte Gonaden. Es wurde bereits oben (Abschnitt 4.2.2) gezeigt, dass bel
Weibchen die EROD-Aktivitat negativ mit dem Reifegrad der Ovarien korreliert war. Eine ver-
gleichbare Hemmung der Enzymaktivitéat konnte bei Mannchen nicht nachgewiesen werden. Es
wird daher angenommen, dass die EROD-Aktivitaten von Weibchen im Gegensatz zu Mé&nnchen
nicht die Schadstoffbelastung der Lebern widerspiegelten. Weiter ist zu berlicksichtigen, dass im
Verlauf der Ovarienentwicklung die in der Leber von Klieschenweibchen gebundenen PCB und
andere Organochlorverbindungen remobilisiert und mit Lipiden an die Ovarien weitergegeben
werden (Kamman et al. 1993). Bei Méannchen wurde in dieser Untersuchung kein PCB-Transfer in
die Hoden nachgewiesen. Die Weitergabe von lipidgebundenen Organochlorverbindungen in die
Ovarien und schliefdlich in die Eier ist fur weibliche Fische neben der Biotransformation ein wich-
tiger Weg der Entgiftung (Sijm et al. 1992, Westernhagen et al. 1995). Esist zu vermuten, dass die
untersuchten Klieschenweibchen bereits einen Teil der Schadstoffe in ihren Ovarien gespeichert
hatten. Dies lasst sich jedoch nicht anhand der PCB-Rangzahlen darstellen.

Nordwestlich von Helgoland (Station TO33) wiesen die Lebern adulter Klieschenweibchen in je-
dem Jahr von sieben untersuchten Stichproben (Stationen) die héchsten PCB-K onzentrationen
(Landwist et al. 1996) und sehr niedrige EROD-Aktivitéten auf (Tab. 57). In beiden Jahren hatten
Weibchen von Station T033 weit entwickelte Gonaden, weshalb eine erhebliche Hemmung der
Enzymaktivitat wahrscheinlich war. Andererseits waren die Gonaden nicht weiter entwickelt alsan
anderen Stationen in der Deutschen Bucht, an denen hohere Enzymaktivitéaten gemessen wurden.
Eine mdgliche Erkldrung konnte sein, dass der Fremdstoffmetabolismus zusétzlich durch hohe
PCB-K onzentrationen gehemmt bzw. das L ebergewebe geschadigt war. Diese Annahme ist jedoch
rein spekulativ und konnte durch die eigenen Untersuchungsergebnisse nicht abgesichert werden.
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Tabellen 57a, b: Geographische Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitdten von
Klieschenweibchen aus der Nordsee, dargestellt anhand von Rangzahlen fir die Jahre 1991
und 1992 - mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitdten in der Leber sind durch Rang-
zahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fur den niedrigsten Messwert

(a) 1991
Rangzahlen je Station mittlere Konzentrationen'”
[ug/kg Fett]
TO53 T043 T045 TO50 TO33 T028 TO41 Rang 1 Rang 7
PCB 28* 4 6 2 1 7 3 5 11 - 43
PCB 52** 5 7 2 1 6 4 3 11 - 87
PCB 84 7 5 2 1 6 4 3 5 - 23
PCB 101** 6 4 3 2 7 5 1 36 - 144
PCB 118* 5 4 3 1 7 6 2 53 - 147
PCB 128** 5 3 2 1 7 6 4 17 - 46
PCB 138** 4 7 2 3 6 5 1 138 - 514
PCB 149 5 6 2 3 7 4 1 8 - 84
PCB 151 5 6 2 1 7 4 3 25 - 83
PCB 1563** 5 7 2 4 6 3 1 192 - 832
PCB 170** 3 7 2 4 6 5 1 1M1 - 72
PCB 177 4 6 3 2 7 5 1 4 - 37
PCB 180** 3 7 1 5 6 4 2 31 - 199
PCB 183 4 7 1 3 6 5 2 1 - 57
PCB 187 5 7 2 3 6 4 1 10 - 190
PCB 194** - - - - - - -
Medianwert 5 6 2 2 6 4 2 -
>PCB1/2/3 4 7 2 3 6 5 1 361 - 1545
SPCB - - - - - - - -
SCKW - - - - - - - -
ERODM? 6 4 5 2 3 7 -
ERODL? 6 4 5 1 2 3 7 -
(b) 1992
Rangzahlen je Station mittlere Konzentrationen'"
[ug/kg Fett]
TO53 T043 T045 TO50 TO33 T028 TO41 Rang 1 Rang 7
PCB 28* 2 7 5 4 6 3 1 5 - 24
PCB 52** 6 5 4 3 7 2 1 5 - 19
PCB 84 5 4 7 3 6 1 2 28 - 77
PCB 101 ** 7 4 3 5 6 2 1 36 - 143
PCB 118* 4 2 3 5 7 1 6 49 - 205
PCB 128** 4 2 5 6 7 1 3 20 - 128
PCB 138** 3 4 2 5 7 1 6 168 - 560
PCB 149 5 3 4 2 7 1 6 41 - 182
PCB 151 3 5 4 2 7 1 6 19 - 112
PCB 153** 2 4 3 6 7 1 5 177 - 580
PCB 170** 2 4 1 5 7 3 6 20 - 100
PCB 177 3 6 5 2 7 4 1 1 - 71
PCB 180** 4 3 1 5 6 2 7 43 - 1383
PCB 183 1 3 2 6 7 4 5 19 - 61
PCB 187 5 6 4 2 7 3 1 36 - 288
PCB 194** 2 4,5 1 6 7 4,5 3 4 - 33
Medianwert 3.5 4 3,5 5 7 2 4 -
>PCB1/2/3 5 3 2 6 7 1 4 388 - 1279
>PCB 5 4 3 6 7 1 2 768 - 2603
>CKwW 6 4 3 5 7 1 2 1055 - 3104
ERODM? 6 5 4 2 1 3 7 -
ERODL"? 6 5 3 2 1 4 7 -

) aus Landwdist et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter
2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A1)

* und **: koplanares PCB mit einer CI-Substitution (*) bzw. zwei CI-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Réange ohne Summenparameter berechnet; ZPCB1/2/3: PCB 138+ 153 + 180

2PCB: Summe aller nachgewiesenen PCB; ZCKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen
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Tabelle 58a, b: Geographische Verteilung der PCB-Belastungen und EROD-Aktivitdten von
Klieschenmadnnchen aus der Nordsee, dargestellt anhand von Rangzahlen fir die Jahre
1991 und 1992 - mittlere Konzentrationen bzw. Enzymaktivitdten in der Leber sind durch

Rangzahlen ersetzt worden; Rang 1 steht jeweils fur den niedrigsten Messwert

(a) 1991

Rangzahlen je Station

—|
(@]
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T029 TO41

mittlere Konzentrationen'”
[ug/kg Fett]
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(b) 1992

mittlere Konzentrationen'”
[ug/kg Fett]
TO47 T045 TO33 Rang 1
PCB 28* - - - -
PCB 52**
PCB 84
PCB 101**
PCB 118*
PCB 128**
PCB 138** 152 - 344
PCB 149 60 - 165
PCB 151 - - - -
PCB 153** 1 189 - 319
PCB 170** - - - -
PCB 177 - - -
PCB 180** 1 3 2 52 - 90
PCB 183 - - - -
PCB 187 1 49 - 124
PCB 194** - - - -
Medianwert 1 3 2 -
SPCB1/2/3 1 2 3 415 - 719
SPCB - - - ;
2CKW - - - -

ERODM"? 1 3 2 -
ERODL"? 1 3

Rangzahlen je Station

Rang 3

23 - 50O
43 - 89
69 - 120
39 - 59
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M aus Landwst et al. (1996); niedrigste und héchste mittlere Konzentration je PCB bzw. Summenparameter
2 Grundlage sind die Medianwerte (vgl. Anhang A, Tab. A1)

* und **: koplanares PCB mit einer CI-Substitution (*) bzw. zwei CI-Substitutionen (* *) in ortho-Stellung
Medianwert der PCB-Rédnge ohne Summenparameter berechnet; 2PCB1/2/3: PCB 138+ 153 +180

2PCB: Summe aller nachgewiesenen PCB; ZCKW: Summe aller gemessenen Organochlorverbindungen
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Zusammenfassend wird festgestellt, dass in beiden Untersuchungsjahren im Januar hohe EROD-
Aktivitaten im Ekofisk-Olfeld (Sation T041) und an verschiedenen Sationen in der ostlichen
Nordsee gemessen wurden. Relativ hohe EROD-Aktivitéten wurden auch auf der Doggerbank
nachgewiesen.

In der ostlichen Nordsee stiegen die EROD-AKktivitaten von Siden nach Norden und in der zentra-
len Nordsee (Doggerbank) von Siidwesten nach Nordosten an. Als Erklarung fur dieses geographi-
sche Verteilungsmuster wird angenommen, dass fur die Belastung dieser Gebiete mit potenziellen
CYP1A-Induktoren neben dem Soffeintrag mit der Elbe-Fahne auch andere Eintrage aus der stid-
lichen und westlichen Nordsee sowie der atmospharische Transport und die kiistenferne Depositi-
on von Bedeutung sind.

Im Ekofisk-Olfeld deuteten hohe EROD-Aktivitaten bei adulten und juvenilen Klieschen in beiden
Untersuchunggiahren darauf hin, dass dieses Gebiet stédndig mit fir Klieschen bioverfigbaren
Stoffen belastet ist. An erster Stelle kommen Kohlenwasser stoffe, namentlich PAK, in Betracht, die
in Zusammenhang mit der Erdolforderung von Offshore-Anlagen in die Nordsee eingebracht wer-
den.

Das geographische Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten von Klieschenmannchen im Januar
stimmte gut mit dem Verteilungsmuster der PCB-Konzentrationen in den Lebern Uberein.

Das geographische Verteilungsmuster der EROD-Aktivitaten von Klieschenweibchen mit entwi-
ckelten Ovarien lief? dagegen im Januar keine Ubereinstimmung mit der PCB-Belastung ihrer Le-
bern erkennen.

44 Schlussbetrachtung und Empfehlungen

Biomarker werden definiert ,,als durch Xenobiotika induzierbare Verdnderungen zelluldrer oder
biochemischer Komponenten oder Prozesse, Strukturen oder Funktionen, die an einem biologi-
schen System oder einer Probe messbar sind“ (NRC 1987). Es lassen sich Biomarker der Expositi-
on von solchen des Effekts unterscheiden, wobei der Ubergang zwischen beiden flieRend ist. Die
in der vorliegenden Arbeit an Fischen untersuchte Induktion der Cytochrom-P4501A-(CY P1A)-
Monooxygenase mittels Messung der katalytischen (EROD-) Aktivitét ist ein Biomarker fur die
Exposition gegenliber verschiedenen Umweltchemikalien (Goksgyr et al. 1996, Schlenk 1999).
Typische Induktoren von CY P1A sind aromatische und chlorierte Kohlenwasserstoffe (PAK, PCB,
Dioxine) und verschiedene Pestizide (s. Bucheli und Fent 1995, Goksgyr 1995).

Fische sind in ihrem Lebensraum einer Vielzahl bioverfugbarer Umweltchemikalien gleichzeitig
ausgesetzt und eine Reihe dieser Stoffe induzieren CY P1A. Ein Grof3teil der in den Gewassern po-
tenziell vorkommenden Stoffe ist nicht identifiziert bzw. oft nicht nachweisbar, weil die entspre-
chende Analytik fehlt. Weniger as 1 % der bekannten synthetisch hergestellten Industriechemika-
lien sind auf ihre aquatische Toxizitét untersucht (Zimmer und Ahlf 1994). Selbst wenn die
Konzentrationen moglicher CY P1A-Induktoren in einem Gewasser bekannt wéren, kénnte die von
ihnen in Fischen hervorgerufene CY P1A-Induktion nicht im Voraus abgeschéatzt werden. Mit dem
Biomarker werden Kombinationseffekte erfasst, also additive, synergistische und antagonistische
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Wechselwirkungen von Umweltchemikalien. Es ist daher im Allgemeinen nicht zu erwarten, dass
sich eine relativ erhthte EROD-Aktivitét auf einen einzelnen Schadstoff zurtickfihren I&sst. Von
einem gemessenen Aktivitatsniveau kann auch nicht auf das Vorhandensein eines bestimmten
Stoffes oder auf absolute Schadstoffkonzentrationen geschlossen werden. Das bedeutet aber auch,
dass eine niedrige Enzymaktivitdt kein Indiz fir geringe Schadstoffbelastung sein muss. Bei-
spielsweise ist aus Laboruntersuchungen bekannt, dass Metale (Cd, Cu) die CYPlA-
Enzymaktivitét hemmen und Organozinn-V erbindungen einen degenerativen Effekt auf das mikro-
somal e Monooxygenase-System von Fischen haben (Brischweiler et al. 1996, Fent et al. 1998).

In der vorliegenden Untersuchung wurden die EROD-Aktivitéten von Klieschen aus der Nordsee
im Januar (1991, 1992) und im August (1991) untersucht. Wie die Analyse der geographischen
Verteilungen der Medianwerte im Winter ergab, traten relativ hohe EROD-Aktivitdten in beiden
Jahren in der ostlichen Nordsee mit Deutscher Bucht und dénischer Kiste sowie im Seegebiet
westlich der danischen Kiste und auf der Doggerbank auf. Entlang der nordfriesischen Kiiste stie-
gen die EROD-AKktivitéten bis in das Seegebiet zwischen Dénemark und der Doggerbank an. Auf
der Doggerbank deutete sich ein Anstieg von West nach Ost an. Dieses Ergebnis zum geographi-
schen Verteilungsmuster der EROD-Aktivitdten in der Nordsee bestétigt andere Untersuchungen,
die in den genannten Gebieten erhthte Schadstoffkonzentrationen in Sedimenten und Klieschenle-
bern nachgewiesen haben (Kréncke und Knust 1995, Biither 1988, Claussen 1988). Fir das eigene
Ergebnis wird angenommen, dass in den Verteilungsmustern der EROD-Aktivitdten die Wirkun-
gen unterschiedlich hoher Schadstoffbelastungen und/oder unterschiedlicher Schadstoffe auf das
CYP1A-Enzymsystem der untersuchten Klieschen zum Ausdruck kamen. Im Ekofisk-Olfeld wur-
den in beiden Untersuchungsjahren besonders hohe EROD-Aktivitéten bei adulten und juvenilen
Klieschen gemessen, und es wird angenommen, dass die hohen EROD-Aktivitdten durch Olver-
schmutzungen hervorgerufen worden sind. Die hohen EROD-Aktivitdten von Weibchen mit entwi-
ckelten Ovarien im Ekofisk-Olfeld gaben Anlass zur Besorgnis, denn eine erhohte katalytische En-
zymaktivitat insbesondere wahrend der Fortpflanzungsphase kann bei Weibchen die hormonelle
Balance storen (Rice et al. 1994).

In beiden Untersuchunggjahren stimmten im Winter die geographischen Verteilungsmuster der
mittleren EROD-Aktivitaten von paralld untersuchten adulten Klieschenménnchen und juvenilen
Klieschen statistisch signifikant tberein. Dartiber hinaus wichen die mittleren EROD-AKktivitéten
juveniler Klieschen und adulter Mannchen nur wenig voneinander ab. Juvenile Klieschen eignen
sich nach Ansicht des ICES aufgrund ihres Verhaltens und ihrer Physiologie besonders fur ein
raumliches und zeitliches Schadstoffeffekt-Monitoring (ICES 1999). Es wird deshalb angenom-
men, dass die festgestellten geographischen Verteilungsmuster der EROD-AKktivitéten auf Schad-
stoffeinfllisse zurtickzufiihren waren, die die CYP1A-Aktivitéaten juveniler Klieschen und adulter
Mannchen in dhnlicher Weise induzierten. Im Januar wurden auch fir Klieschenweibchen geogra-
phische Verteilungsmuster der Enzyminduktionen und Schwerpunkte hoher Aktivitdten nachge-
wiesen, obwohl ihre EROD-Aktivitdten nachweislich gehemmt waren. Die Verteilungsmuster
stimmten zum Teil gut mit den fur adulte M&nnchen und juvenile Klieschen nachgewiesenen Mus-
tern Uberein. Aus diesen Korrelationen wird geschlossen, dass auch das CY P1A-System laichreifer
Klieschenweibchen durch bioverfligbare Schadstoffe induziert war.
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Im Rahmen des FUE-V orhabens ,, Fischkrankheiten in der Nordsee* wurden an ausgewahlten Stati-
onen ebenfalls die Konzentrationen von 16 PCB-Kongeneren in Klieschenlebern gemessen
(s. Landwust et al. 1996). Obwohl die Stationen geographisch relativ weit auseinander lagen,
stimmten bei Klieschenméannchen die Verteilungsmuster der mittleren EROD-Aktivitdten mit den
PCB-Belastungen gut Uberein. Dies wurde anhand von ordinalskalierten Daten (Rangzahlen) ge-
zeigt. Bei laichreifen Weibchen wurde eine vergleichbare Ubereinstimmung nicht gefunden.

In den Astuaren von sieben Nordseezufliissen wurden hinsichtlich der regionalen Verteilungsmus-
ter der EROD-Aktivitéten von Flundern Gradienten nachgewiesen. Die fir Mannchen und Weib-
chen ermittelten Gradienten stimmten gut Uberein. Unter Berticksichtigung von riuickstandsanal yti-
schen Messungen an Flunderweibchen (s. Landwiist et al. 1996) wurden gute Ubereinstimmungen
zwischen den regionalen Verteilungsmustern der PCB-K onzentrationen in den Lebern und EROD-
Aktivitdten gezeigt.

In der vorliegenden Untersuchung konnte in mehrfacher Hinsicht ein Zusammenhang zwischen
Schadstoffbelastungen in der Nordsee bzw. Astuaren und den EROD-AKktivitaten von Klieschen
bzw. Flundern gezeigt werden. Dennoch sollte unter Berticksichtigung des gegenwaértigen Kennt-
nisstandes der Biomarker in einem biologischen Effektmonitoring nur untersucht werden, wenn
parallel ergénzende Forschungen erfolgen. Sie sollten dazu beitragen, die EROD-Aktivitét von Fi-
schen besser beurteilen zu kdnnen, als es zur Zeit moglich ist. Aufbauend auf die Untersuchungs-
ergebnisse werden nachfolgend Empfehlungen fur die Untersuchung der EROD-AKktivitét in eéinem
Schadstoffeffekt-M onitoring und notwendige wissenschaftliche Untersuchungen gegeben.

Empfehlungen fur ein Monitoring:

Gonadenreife

Es sollte begleitend immer ein Gonaden-Parameter erfasst werden. In der eigenen Untersuchung
wurde die Gonadenreife makroskopisch anhand einer Einteilung der Gonadenentwicklung in acht
Reifegraden bestimmt (nach Maier, zit. in Blickmann 1929). Dieses Verfahren hat sich bei Flun-
dern und Klieschen gut bewahrt.

Geschlecht

Geschlechtsreife Klieschen- und Flunderweibchen sollten wahrend der gesamten Fortpflanzungs-
phase, d. h. mit dem Einsetzen der Ovarienreifung, nicht untersucht werden. Geschlechtsreife
Mannchen konnen bis kurz vor dem Einsetzen der Laichzeit untersucht werden — zwischen den
EROD-Aktivitéten und der Grof3e ihrer Gonaden bestand kein statistisch nachweisbarer Zusam-
menhang. Wie Saborowski (1996) zeigte, ist allerdings die EROD-AKktivitét adulter Klieschen ab
dem Ende der Laichzeit fir mehrere Wochen hoher als im Ubrigen Jahr. Daher sollten wahrend
dieser Zeit beide Geschlechter nicht untersucht werden, um Fehlinterpretationen (Annahme von
Schadstoffeinflissen) zu vermeiden. In einem grof3en Nordseegebiet sollten vergleichende Unter-
suchungen zur EROD-Aktivitét von Klieschen nur an adulten Mé&nnchen erfolgen, weil laichreife
Weibchen noch im August vor der nordostbritischen K tiste vorkommen kénnen.
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Zeiten

Fir die Deutsche Bucht ergeben sich mit den vorangegangenen Empfehlungen die folgenden Zeit-
raume, in denen Klieschen untersucht werden sollten: Weibchen von August bis Oktober, dem Be-
ginn der Ovarienreifung (Lozan 1989), Mannchen von August bis Januar. Fir andere Nordseege-
biete sind diese Zeitraume individuell zu ermitteln. Fir ein Monitoring in einem Nordseegebiet,
das dhnlich grof3 ist, wie das in der vorliegenden Arbeit untersuchte Gebiet, sollten Klieschen-
mannchen frilhestens ab September und langstens bis Januar/Februar untersucht werden. Der Ein-
fluss von Laichwanderungen ist aber noch zu kéren.

Juvenile Klieschen
Es wird empfohlen, verstérkt juvenile Klieschen mit einer Gesamtldnge von < 12 cm zu untersu-
chen. Wie aus den Ergebnissen hervorgeht, ist es wahrscheinlich nicht erforderlich, juvenile Weib-
chen und Méannchen getrennt zu untersuchen. Weil die Lebern juveniler Klieschen deutlich kleiner
sind a's die Organe adulter Tiere, ist die Moglichkeit, mehrere Biomarker parallel zu untersuchen,
sehr eingeschrankt.

Langen

Der untersuchte Langenbereich 17,0 cm bis 25,0 cm hat sich als sinnvoll erwiesen. Eine Léngen-
korrelation sollte aber dennoch immer vorgenommen werden. Die Notwendigkeit der Festlegung
eines eng gefassten Langenbereichs fir die EROD-Bestimmung war ein Ergebnis des FuE-
Vorhabens ,, Fischkrankheiten im Wattenmeer” (Wahl et al. 1995), auf dessen Erfahrungen die ei-
genen Untersuchungen aufbauten. Wahl et al. (1995) zeigten, dass die EROD-AKktivitét von Flun-
dern im Langenbereich von 18,0 cm bis 35,0 cm langenabhangig ist und dartiber hinaus bel den
grofReren Tieren Leberanomalien, die die Hohe der EROD-Aktivitdt beeinflussen kénnen, und &u-
Berlich erkennbare Krankheiten haufig auftraten. Es ist daher unverstandlich, wenn die OSPAR-
Kommission in ihren ,Monitoring guidelines® (OSPAR 1999) empfiehlt, Flundern der Lange
15,0 cm bis 35,0 cm und Klieschen der Léange 20,0 cm bis 25,0 cm zu untersuchen.

Begleitende Untersuchungen
Messungen der EROD-Aktivitaten von Fischen sollten durch geeignete Untersuchungen von mole-

kularen, histologischen und zytol ogischen Veranderungen in der Leber erganzt werden.

Zu den folgenden A spekten besteht weiterhin Forschungsbedarf:

Grundaktivitat

Ein Hauptproblem bei der Interpretation der EROD-Aktivitéten war, dass es keine zuverlassigen
Angaben zur EROD-Grundaktivitét von unbelasteten Flundern und Klieschen gibt, also auch keine
Information zur saisonalen Anderung der Aktivitaten unter kontrollierten Bedingungen. In Frei-
landuntersuchungen werden haufig Gebiete als relativ unbelastet angenommen und als Referenz
herangezogen. Anhand von Literaturangaben fir die Deutsche Bucht wurde gezeigt, dass diese
Vorgehensweise mit grof3en Fehlern behaftet ist, denn fir die gesamte Deutsche Bucht sind mehr
oder weniger hohe Schadstoffbel astungen anzunehmen (Broeg et al. 1999).
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Das in der eigenen Untersuchung angewandte Ranking der Messwerte (Rangzahlen) eignete sich
gut zur Darstellung von raumlichen V erteilungsmustern.

Ideal wéare das Messen der Grundaktivitét unter kontrollierten Bedingungen parallel zu Freilandun-
tersuchungen. Beispielsweise bietet es sich im Rahmen des nationalen Bund-Lander-
Messprogramms an, Messungen der EROD-Aktivitdten an den Uberwachungsstationen durch
Messungen an Klieschen zu ergénzen, die im Meereslabor auf Helgoland gehaltert werden.

Langzeitstudien

Um die Enzymaktivitéten zu ermitteln, mit denen in einem bestimmten Gebiet zu rechnen ist, sind
Langzeitstudien erforderlich. Nur so l&sst sich auch die Variabilitét der EROD-Aktivitdt zwischen
Beobachtungsjahren bestimmen. Solche Messungen sind erforderlich, um Anderungen bewerten
zu konnen. Das neue Bund-L ander-Messprogramm bietet die Moglichkeit solcher Langzeitstudien.
Es wird erwartet, dass diese Routinemessungen Hinweise zum langfristigen Verlauf der EROD-
Aktivitdten geben.

Streuung der Messwerte

In der vorliegenden Arbeit wurde die EROD-Aktivitét jeweils als Medianwert der Stichprobe an-
gegeben, der von Extremwerten vollkommen unbeeinflusst bleibt (Sachs 1969). Die Streuung der
Messwerte in den Stichproben (Stationen) ist allerdings problematisch. Wenn alein die Quartile
Q1 und Q3, also die Werte, die 50 % der Messwerte einschlief3en, betrachtet werden, waren die Qs-
Werte um den Faktor 2 bis 7 héher as die Q;-Werte (Flundern, unabhangig von Geschlecht und
Monat, adulte Klieschenmannchen im Winter, Klieschen beider Geschlechter aus Astuaren und
adulte Klieschenweibchen im Sommer). Die Streuung der Messwerte war unabhangig von der H6-
he der Enzyminduktion, bei beiden EROD-Parametern &hnlich grof3 und bei laichreifen Klie-
schenweibchen am grofiten.

Die grof3en Streuungen der EROD-Aktivitéten in Stichproben werden auch vom Arctic Monitoring
and Assessment Programme (AMAP) kritisch bewertet und als eine mégliche Erklarung die hohe
genetische Varianz in den Populationen angenommen (AMAP 1999). Ferner kommen als weitere
Erklarungen gleichzeitig verschiedene Faktoren in Betracht: Die Fische einer Stichprobe sind un-
terschiedlich stark vorbelastet, weil sie aus verschiedenen Gebieten stammen, kleinrdumige Belas-
tungsunterschiede (Sediment) oder unterschiedliche Nahrungspréferenzen spielen eine Rolle. Wie
die Untersuchungen im FUuE-V orhaben ,, Fischkrankheiten in der Nordsee" zeigten, streuten in den
Stichproben nicht nur die EROD-Aktivitéten Uber einen grof3en Messhereich, sondern auch die Be-
lastungen der Lebern mit den analysierten Organochlorverbindungen (Landwist et al. 1996).
Aufgrund der grof3en Streuung der Messwerte in den Stichproben erwiesen sich bel der statisti-
schen Priifung von Unterschieden zwischen den Nordsee-Stationen nur extrem grofe Unterschiede
als signifikant verschieden. Erst kleinrdaumige Vergleiche (z. B. Stationen der dstlichen Nordsee)
ermdglichten es, regionale EROD-Gradienten aufzuzeigen.

Es wird deshalb vorgeschlagen, zu prifen, ob gréf3ere Stichprobenumfénge als n =25 statistisch
besser auswertbare Ergebisse liefern. Es sollte ferner gepriift werden, ob die EROD-AKtivitéten
juveniler Klieschen weniger variabel sind als die Enzymaktivitdten adulter Klieschen. Schliefdlich
sollte ein Schwerpunkt auf kleinrdumige Vergleiche gelegt werden.
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Schwellenaktivitét/Relevanz

Esist fur Klieschen und Flundern keine Schwellenaktivitédt bekannt, ab der mit einer nachhaltigen
Beeintrachtigung der Organismen zu rechnen ist. Es gibt somit keinen Hinweis darauf, was eine re-
lativ erhohte Aktivitét an einem bestimmten Ort flr die Fische bedeutet. Die Interpretation von
Messwerten ist hdufig von subjektiven Bewertungen abhangig.

Juvenile Klieschen

In weiteren Untersuchungen sollte geprift werden, ob sich auch die EROD-AKktivitdten juveniler
Klieschen saisonal é@ndern. In der vorliegenden Arbeit sind juvenile Klieschen stationsweise in
Pool proben untersucht worden. Fir weitere Untersuchungen wird empfohlen, an Individual proben
gemessene Enzymaktivitéten vergleichend gegentiberzustellen.

Artspezifische EROD-Aktivitéat

Es wurde anhand von parallelen Beprobungen gezeigt, dass Klieschenweibchen zwischen 2- und
21-mal hohere EROD-AKktivitéten hatten als Flundern. Die CKW-Konzentrationen in Klieschenle-
bern war aber insgesamt niedriger als die in Flundern (Landwdist et al. 1996). Es muss aso fir die-
se beiden und auch flr andere Fischarten angenommen werden, dass sich ihre Biotransformations-
systeme zumindest in dem Grad der Induzierbarkeit unterscheiden. Zu Klieschen und Flundern
fehlen Untersuchungen zur Frage, ob sich jeweils eine EROD-Aktivitéat bestimmen lasst, ab der
auch bestimmte histologische oder physiologische Anderungen auftreten. Deshalb sollten notwen-
dige experimentelle Untersuchungen generell mit den in einem Uberwachungsprogramm verwen-
deten Indikatororganismen durchgefiihrt werden, weil die an unterschiedlichen Arten gewonnenen
Ergebnisse nur bedingt Ubertragbar sind.

Durchflusssysteme

Insbesondere fiir Astuare sollte die Mglichkeit der Verwendung von Durchflusssystemen gepriift
werden. Sie bieten sich dauerhaft installiert als Uberwachungsstationen an. Sie bieten die Mog-
lichkeit, fir Uberwachungszwecke weitgehend , standardisierte” Organismen einzusetzen, deren
Herkunft, Vorbelastung, Basisaktivitédt, genaues Alter etc. bekannt sind. Dann wirden die ange-
sprochenen Unsicherheiten, die bei der Untersuchnug von Fischen aus Netzféngen gegeben sein
konnen, entfallen. Ferner kdnnten Kafige zum Einsatz kommen, um die Wanderaktivitét von Fi-
schen a's Einflussgrofie auszuschlief3en.

Untersuchung weiterer Arten

Unabhéngig davon, ob in Zukunft wild lebende oder in Uberwachungstationen (Durchflusssystem,
Ké&fige) gehdlterte Organismen untersucht werden, sollte die Forschungsarbeit auch auf andere,
weniger mobile Tierstamme als Fische ausgedehnt werden. Beispielsweise verfligen auch Mollus-
ken (z. B. Mytilus sp.) Uber eine messbare MFO-AKktivitét. Da diese Art im Rahmen des BLMP be-
reits als Schadstoffindikator eingesetzt wird, wére ihre Untersuchung im Rahmen eines biologi-
schen Effektmonitorings ideal. AulRerdem sollte gepriift werden, ob sich auch Crustaceen eignen.
Schliefdlich sollte gepriift werden, ob sich die Untersuchung von Fischen durch Untersuchungen an
kultivierten Zellen (z. B. RTG 2) erganzen oder ersetzen lassen. Mit Zellen koénnten u. a. Sedi-
mentel uate untersucht werden.
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Begleitende Untersuchungen

Die Bestimmung der EROD-Aktivitét reicht as alleiniger Parameter zur Beurteilung der Schad-
stoffbelastung in Gewassern nicht aus. Prinzipiell sollten zur besseren Interpretation von z. B.
niedrigen Enzymaktivit&ten histopathol ogische Untersuchungen parallel durchgefihrt werden.

Es sollten begleitend Rickstandsanalysen am Gewebe erfolgen. Bei der Auswahl der Stoffe muss
darauf geachtet, dass es sich auch tatsachlich um potenzielle CY P1A-Induktoren handelt. Das sind
in erster Linie planare PCB und PAK.

Abschlieflend wird festgestellt, dass die EROD-Aktivitét kein Universal parameter zur Bestimmung
der Schadstoffbelastung von Fischen ist. Das Messen dieses Biomarkers bietet gegentiber der che-
mischen Analytik zwar den Vorteil, dass die Wirkung samtlicher bioverfligbarer Umweltchemika-
lien auf einen Organismus erfasst wird. Eine Aussage Uber die 6kotoxikologische Bedeutung von
Schadstoffen und ein mogliches Schadigungspotenzial ist jedoch im Allgemeinen nicht moglich.
Maogliche Schadstoffeffekte (z. B. pathologische Leberschadigung) lassen sich durch das Messen
der EROD-Aktivitét nicht erfassen. Hierzu sind begleitende Untersuchungen am selben Organis-
mus erforderlich. Darliber hinaus sollten die Untersuchungen durch Riickstandsanalysen von rele-
vanten Induktoren im Lebergewebe und durch Bestimmungen von Schadstoffen im Sediment und
Wasser begleitet werden.

In der Praxis sind dem Einsatz des Biomarkers EROD-Aktivitét in Klieschen- und Flunderlebern
noch immer Grenzen gesetzt. Die weitere Forschung sollte sich auf kleine Uberschaubare Gebiete
beschranken (z. B. mehrere Transekte in der Deutschen Bucht) und Langzeitstudien durchfihren.
Das neue Bund-Lander-Messprogramm (BLMP) bietet diese Mdglichkeit der Langzeituntersu-
chung.
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